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INCIDENCIA DE LA FASE HIDROLITICA/ACIDOGENICA Y LA RUTA
COMPLETA DE LA DIGESTION ANAEROBIA EN LA DEGRADACION DE
COMPUESTOS FARMACEUTICOS Y DE CUIDADO PERSONAL

RESUMEN

Este trabajo de investigacion centra su atencion en la problematica ambiental
generada por los productos farmacéuticos y de cuidado personal (PPCPs) en los cuerpos
de agua. Su presencia incluso en bajas concentraciones puede provocar efectos
potencialmente toxicos en la ecologia acuatica y en la salud humana. El bisfenol A (BPA)
y el sildenafil (SDF) han sido detectados en efluentes de plantas de tratamiento de aguas
residuales, esto indica que los tratamientos convencionales no son aptos para remover
totalmente este tipo de compuestos.

Los procesos bioldgicos han demostrado ser tecnologias adecuadas para la remocion
de contaminantes organicos. Los tratamientos anaerobios particularmente, han mostrado
un gran potencial en la biodegradacion de algunos microcontaminantes. Sin embargo, los
consorcios microbianos y las rutas de biotransformacion anaerobia que intervienen en los
procesos de degradacion de los PPCPs siguen siendo desconocidos. En este sentido, se
ha evidenciado la necesidad de comprender este tipo de mecanismos, para lograr
optimizar los sistemas de tratamiento, y de este modo evitar la descarga de
microcontaminantes en las fuentes hidricas.

La presentacion de este trabajo de investigacion fue desarrollada a través de capitulos
de la siguiente manera:

En el capitulo 1, se expone el contexto de la problemética de investigacion;
ademas, se explica el potencial de los tratamientos biol6gicos anaerobios en la remocion
de algunos microcontaminantes y la importancia de profundizar en las rutas de
biotransformacion que intervienen en los procesos de remocién de los PPCPs.

En el capitulo 2, se presenta un estado del arte en torno a los principales aspectos
relacionados con los PPCPs, este incluye los tipos de contaminantes empleados en el
estudio, sus propiedades fisicoquimicas, ocurrencia en el ambiente, vias y fuentes de
ingreso a los sistemas naturales y mecanismos de remocion en plantas de tratamiento de
aguas. Adicionalmente, se exponen los aspectos mas relevantes de la digestion anaerobia
y de la tecnologia tipo EGSB elegida para el estudio. Finalmente se presentan cada uno
de los objetivos trazados para la realizacion de la investigacion.

En el capitulo 3, se exponen los resultados obtenidos en las pruebas por lotes.
Inicialmente se describen los ensayos donde se evaluo de forma individual la degradacion
del bisfenol Ay el sildenafil; al igual que sus posibles mecanismos de remocion. Para las
pruebas se llevo a cabo un disefio de experimentos donde se evaluaron tres factores que
podrian influir en la degradacion de los microcontaminantes, el compuesto (BPA 'y SDF);
la concentracion de los PPCPs y el tipo de microorganismos (hidroliticos/acidogénicos y




el consorcio completo de la digestion anaerobia). El analisis de los resultados se baso en
el efecto de cada contaminante en la respuesta de remocion del carbono organico total
(COT), de los PPCPs y en la produccién de &cidos grasos volatiles. Por otro lado, se
exponen los resultados de las pruebas de hidrdlisis en el almidon, donde se evalué el
efecto del pH y de una enzima tipo amilasa en la hidrolisis de la macromolécula.

En el capitulo 4, se analiza el comportamiento de un sistema anaerobio de lecho
granular expandido (EGSB) metanogénico (MET) y un sistema EGSB hidrolitico (H/A),
bajo la aplicacion de diferentes cargas de BPA y SDF en conjunto. La experimentacion
del sistema MET se hizo en 5 fases que consideraron el arranque y la evaluacion de 4
cargas crecientes de los microcontaminantes. La experimentacion del sistema H/A se hizo
en 2 fases que consideraron el arranque y la evaluacion de 1 carga de los
microcontaminantes. De igual manera, se describe el montaje, la estrategia operacional,
el comportamiento de los parametros de control y la evaluacién del rendimiento de cada
uno de los reactores en la remocion de los PPCPs.

En el capitulo 5, se presenta un analisis detallado de la caracterizacion
fisicoquimica y microbioldgica de la biomasa granular, asociada a los dos tipos de
reactores usados para evaluar la remocion de BPA y SDF.

Palabras claves: Bisfenol A, consorcios microbianos, digestion anaerobia,
mecanismos de biodegradacion, procesos hidroliticos, PPCPs, sildenafil, tratamientos
bioldgicos.




1 INTRODUCCION.

El agua es un componente de vital importancia en la tierra, corresponde a un
recurso ecoldgico y econdmico de gran relevancia, que como consecuencia del rapido
crecimiento poblacional y el uso inadecuado ha sufrido un alarmante deterioro (Barceld
& Lopez, 2010; Magro et al., 2020). En este sentido, la mayor fuente de contaminacion
de los sistemas acuaticos se deriva de los vertimientos de aguas residuales, las cuales
contienen una gran variedad de sustancias quimicas. Los compuestos quimicos han sido
empleados a través de los afios en multiples actividades domeésticas, agricolas e
industriales (Geissen et al., 2015). Las investigaciones dirigidas al impacto por los
contaminantes quimicos se enfocaban casi exclusivamente en los contaminantes
“prioritarios” convencionales; sin embargo, una creciente preocupacion ha surgido por la
deteccion de nuevos contaminantes organicos o “contaminantes emergentes” en aguas
residuales, superficiales, subterraneas y otras matrices ambientales (Verlicchi et al.,
2010). Aungue su presencia en el ambiente no es propiamente nueva, si lo es la
preocupacion por las posibles consecuencias para la salud y los diferentes ecosistemas
(Garcia-GOmez et al., 2011; Geissen et al., 2015).

Los contaminantes emergentes 0 microcontaminantes, son compuestos naturales
0 sintéticos cuyos efectos negativos sobre los seres humanos y los ecosistemas apenas
estan siendo establecidos (Rodriguez-Narvaez et al., 2017). Aunque la mayoria se
encuentra en bajas concentraciones (ng a pg/L), algunos tienen el potencial de acumularse
y alcanzar concentraciones en las cadenas troficas que pueden provocar efectos
potencialmente tdxicos en los organismos acudticos y en la salud humana. (Delgadillo-
Mirquez et al., 2011; Geissen et al., 2015; TouSova et al., 2019). Dado que su produccion
y consumo son elevados, y que se introducen de forma continua en el medio ambiente,
algunos de estos compuestos no necesitan ser persistentes para ocasionar efectos
negativos (la Farré et al., 2008). La informacidn respecto a su presencia e impactos en los
distintos compartimentos ambientales es relativamente poca, esto justifica el hecho de
que no han sido regulados, y de que la disponibilidad de metodologias para su analisis
sea limitada ( La Farré et al., 2008; Geissen et al., 2015).

Los contaminantes emergentes incluyen una variedad de productos farmacéuticos
y de cuidado personal, conocidos como PPCPs por su sigla en inglés “Pharmaceutical and
Personal Care Products”. Estos comprenden farmacos de uso humano y veterinario como
antibidticos, analgésicos, antiinflamatorios; y productos de limpieza, desinfeccién y
cuidado del cuerpo, como fragancias, jabones, protectores solares, repelentes de insectos,
desinfectantes, preservantes, filtros UV e intermediarios quimicos (Huang et al., 2012;
Yang et al., 2017). Se ha comprobado que los PPCPs pueden ocasionar alteraciones en
las funciones endocrinas, dafio a comunidades microbianas y desarrollo de genes de
resistencia en bacterias (D. G. Lee et al., 2012; Wooding et al., 2017). Ademas, algunos
pueden ser bioacumulables y de dificil remocion a traves de procesos convencionales de
tratamiento de aguas (Deblonde et al., 2011). Se ha documentado que la produccion anual
de productos farmacéuticos y de cuidado personal puede ser superior a 2x10’ toneladas,
la cual sigue aumentando debido a su alta demanda para prevenir o curar enfermedades y




para el sostenimiento del desarrollo econdémico en industrias, acuicultura y ganaderia (J.
Wang & Wang, 2016). En consecuencia, la contaminacion ambiental debido a la
aplicacion extensiva de PPCPs es cada vez mas grave.

Los PPCPs son perjudiciales para la salud humana y animal debido a que sus
residuos pueden eventualmente ingresar y acumularse en la cadena alimenticia mediante
la descarga de efluentes, la reutilizacion de aguas residuales y lodos tratados provenientes
de aplicaciones agricolas, industriales, médicas, entre otras. A pesar de que su rango de
concentracion varia entre ng/L y pg/L, algunos de estos contaminantes pueden
bioacumularse en peces y otros organismos acuéticos; asi mismo, la exposicion cronica a
contaminantes estrogénicos en el agua puede resultar en el aumento del tamafio del higado
de los peces (Geissen et al., 2015). De igual modo, se ha encontrado que los residuos de
PPCPs individuales y mixtos causan impactos negativos en la reproduccion y cambios
histopatoldgicos en algunas especies como el pez cebra. En cuanto a las especies
vegetales, se ha identificado que algunas pueden absorber diferentes PPCPs cuando es
usada agua proveniente de plantas de tratamiento y estiércol organico como abono (Yang
et al., 2017). Por otro lado, el riesgo ecolégico asociado a la presencia de la mayoria de
los productos farmacéuticos y de cuidado personal en el medio ambiente y sus efectos
por exposicion a largo plazo, aun no han sido suficientemente descrito (Hernando et al.,
2006).

Los PPCPs ingresan al ambiente a través de diferentes vias, siendo los efluentes
de plantas de tratamiento y las descargas directas de aguas residuales, las principales
fuentes de contaminacion (Ebele et al., 2017). La mayoria de estos productos no se
degradan completamente después de su aplicacion, como resultado de esto, los
metabolitos farmacéuticos y algunas formas inalteradas de estos compuestos son
excretados, ingresando posteriormente a plantas de tratamiento (Wollenberger et al.,
2000). Otra via de ingreso al medio ambiente, la constituyen los vertimientos procedentes
de las industrias que producen farmacos y productos de cuidado personal, causando
elevados niveles de contaminacion a escala local (Arcos, 2005). Se ha reportado que solo
un limitado numero de estos compuestos logra ser parcialmente removidos mediante
procesos bidticos y abioticos en plantas de tratamiento, siendo importante resaltar que los
procesos convencionales no estan disefiados para remover contaminantes de este tipo
(Delgadillo-Mirquez et al., 2011; Dionisi et al., 2006). Su principal dificultad radica en
que los PPCPs se encuentran en cantidades mucho menores, comparadas con las
concentraciones de los macrocontaminantes que pueden cuantificarse mediante analisis
de DBOs, DQO, carbono organico, fosforo y nitrégeno. Adicionalmente, el amplio
espectro de microcontaminantes posee diferentes propiedades fisicoquimicas como la
solubilidad, volatilidad, biodegradabilidad, polaridad, lo cual afecta su comportamiento
y eficiencia durante los procesos de tratamiento de aguas residuales (Verlicchi et al.,
2010).

Los tratamientos de aguas residuales abarcan procesos fisicoquimicos y
bioldgicos, los primeros se caracterizan por ser eficientes, pero representan grandes
inversiones y costos operativos. Por otro lado, los procesos bioldgicos han demostrado




ser tecnologias adecuadas para la remocion de contaminantes organicos, operando con
alta eficiencia y bajo costo de operacion (Molina, 2007). La degradacion microbiana es
el mecanismo mas importante de eliminacion de contaminantes en el medio ambiente,
dado que los microorganismos tienen el potencial de usar los macrocontaminantes como
sustrato y los microcontaminantes como co-sustrato en funcién de su desarrollo
metabolico (Londofio, 2018). Los tratamientos anaerobios particularmente, poseen
grandes ventajas en comparacion con los aerobios, incluyendo bajo requerimiento de
nutrientes y baja produccion de lodos (Virkutyte, 2010). La digestion anaerobia
generalmente ocurre a través de cuatro etapas biologicas principales, hidrdlisis,
acidogénesis, acetogénesis y metanogénesis, que son catalizadas por diferentes
poblaciones microbianas y enzimas (Diaz et al., 2002). Se han reportado eficiencias de
remocion de PPCPs en sistemas anaerobios, demostrando el potencial de este tipo de
procesos en la degradacion de microcontaminantes (Alvarino et al., 2014; Arias et al.,
2018; Londofio & Pefiuela, 2015; Phan et al., 2018). Sin embargo, los estudios sobre la
capacidad de las cuatro etapas bioldgicas para degradar los microcontaminantes todavia
es incipiente (Carneiro et al., 2020).

Recientes estudios han indicado que la presencia de microorganismos especificos
en sistemas anaerobios puede potenciar la biodegradacion de algunos PPCPs,
probablemente porque la presencia de fuentes de carbono facilmente degradables
estimula la sintesis de enzimas que también estan implicadas en la transformacion de los
microcontaminantes (Carneiro et al., 2020). En este sentido, la induccion enzimatica de
los microorganismos parece ser un punto clave para la biodegradacion, donde dicha
transformacion esta condicionada a la capacidad de la comunidad microbiana para
producir las enzimas especificas que permitan degradar los contaminantes. Sin embargo,
los consorcios microbianos y las rutas de biotransformacion anaerobia que intervienen en
los procesos de biodegradacién de PPCPs, siguen siendo desconocidos (Ghattas et al.,
2017).

Lo expuesto anteriormente permite apreciar la necesidad de estudiar los
mecanismos biologicos de degradacidn de los PPCPs, y con ello la incidencia que tienen
los consorcios microbianos que intervienen en el proceso de la degradacion anaerobia,
con el fin de avanzar en la comprension de aquellas fases donde ocurren los principales
procesos de remocién de los microcontaminantes. De ahi que, la profundizacion en este
tipo de mecanismos permitiria optimizar la remocion de los microcontaminantes de las
aguas residuales, evitando asi su descarga en las fuentes hidricas y propiciando de este
modo, la conservacion de los recursos naturales y la proteccién de la salud del hombre y
los animales.

2 MARCO TEORICO Y ESTADO DEL ARTE.

2.1 PRODUCTOS FARMACEUTICOS Y DE CUIDADO PERSONAL (PPCPs).

Se definen de forma general como productos con fines medicos o sanitarios en
animales y/o humanos, y con fines dirigidos al cuidado personal. Hacen parte de los
contaminantes emergentes, dado que solo en las ultimas décadas han sido reconocidos




como un riesgo potencial para la salud y los ecosistemas naturales debido a su persistencia
y pseudo persistencia en el ambiente (Patifio et al., 2015; J. Wang & Wang, 2016; Zufiga-
Benitez et al., 2016a). Actualmente, son usados en diferentes campos de aplicacion como
medicina, ganaderia, agricultura, industria, acuicultura, cuidado estético, bienestar
personal y la vida cotidiana de las personas (Yang et al., 2017). Adicionalmente, su uso
se ha extendido ampliamente con el tiempo, convirtiéndose en productos indispensables
y de uso frecuente para la humanidad (ZUfiga-Benitez et al., 2016b).

2.1.1 Clasificacion.

Los PPCPs han sido clasificados en diferentes grupos de acuerdo con sus
propiedades y usos (

Tabla 1). Los compuestos farmacéuticos generalmente incluyen antibioticos, hormonas,
analgesicos, antinflamatorios, reguladores de lipidos, agentes cardiovasculares, [-
bloqueadores, medicamentos citostaticos, entre otros. Los productos de cuidado personal
incluyen preservantes, bactericidas/desinfectantes, repelentes de insectos, fragancias y
filtros de proteccion solar ultravioleta (UV), entre otros.

Tabla 1. Principales clases de PPCPs (Bonnot et al., 2022; Son et al., 2022; J. Wang & Wang,
2016).

Tipo de compuesto Funciones

Antibidticos Matar bacterias

_ Regulacion de metabolismo, control del
Hormonas esteroideas )
desarrollo sexual, homeostasis

. Regulacion de triglicéridos y colesterol
Reguladores de lipidos
en sangre

Antiinflamatorios no esteroideos Reduccidn el dolor y la inflamacién

Inhibicidn de la hormona adrenalina y el
B-bloqueadores ) _
neurotransmisor noradrenalina

Antidepresivos Mejora de los trastornos fisicos

) ) Tratamiento de los trastornos del estado
Anticonvulsivos .
de animo

_ o Control o destruccion de células
Antineoplasicos o
neoplasicas

] Inhibidor de la fosfodiesterasa
Agentes cardiovasculares )
Vasodilatador

Medios de contraste Mejora de la resonancia magnetica

Fragancias Creacion de olores




Tipo de compuesto Funciones

Previene la descomposicion por el
Preservantes crecimiento microbiano o por cambios

quimicos indeseables

Monomeros de plasticos y polimeros

sintéticos empleados en la
Xenoestrogenos sintéticos
sintesis de dispositivos médicos y

odontologicos

Desinfectantes Destruye y mata gérmenes y parasitos

y Protege la piel de la radiacién ultravioleta
Agentes de proteccion solar B _
y reduce los dafios de la piel

2.1.2 Seleccion de PPCPs.

La seleccion de los PPCPs para la ejecucion del presente proyecto de investigacion
se basé en la identificacion de productos ampliamente usados y distribuidos en la
actualidad, abarcando dos grupos con diferencias en su clase, estructura, funcién y/o
propiedades fisicoquimicas, los compuestos seleccionados fueron el bisfenol A
(xenoestrogeno sintético) y el sildenafil (inhibidor de la fosfodiesterasa tipo 5).

2.1.2.1 Bisfenol A (BPA).

Las xenohormonas, entre las que se encuentran los xenoestrégenos sintéticos, son
compuestos quimicos sintéticos fabricados con un fin comercial. Este tipo de compuestos
son agentes externos que interfieren con las funciones del sistema endocrino, varias de
esas sustancias han sido relacionadas con problemas del desarrollo reproductivo, entre
otros problemas de salud, tanto en humanos, como en especies silvestres y en animales
de laboratorio (Canales et al., 2003).

Segun la Agencia de Proteccion Ambiental, las xenohormonas o disruptores
endocrinos, son compuestos quimicos que interfieren de alguna forma con las hormonas
naturales del organismo. Un compuesto de este tipo puede afectar al sistema endocrino y
modificar algunos de los estados de produccion o actividad hormonal, realizando
modificaciones de las funciones de las hormonas por unién directa al receptor o por
interferencia del proceso natural del metabolismo de estas. En los ultimos afios se ha
demostrado cierta relacion entre la exposicion a disruptores endocrinos y la generacion
de cambios en el metabolismo, desarrollo, crecimiento y reproduccién de organismos.
Los efectos observados frente a su exposicion incluyen reduccion de la fertilidad,
feminizacion, anomalias en dérganos reproductivos y cambios en el comportamiento
sexual de diversos organismos acuéticos (Cartagena, 2011).




El bisfenol A es un compuesto organico conformado por dos anillos de fenol
conectados por un puente de metilo, algunas de sus propiedades son moderada solubilidad
en agua, baja presion de vapor y baja volatilidad. Este compuesto pertenece a la categoria
de xenoestrogenos sintéticos y a menudo ha sido clasificado como PPCP (Dodgen et al.,
2014; Hernandez-Ruiz et al., 2012; Patifio et al., 2015; Porter et al., 2020). BPA es usado
principalmente como un intermediario en la produccién de plasticos de policarbonato y
resinas epoxi, también es usado ampliamente para la fabricacion de diferentes productos
usados en la vida cotidiana, estos incluyen dispositivos médicos y odontoldgicos
(materiales dentales), botellas reutilizables, contenedores de comida, vajillas, equipos
electronicos, entre otros.

2.1.2.2 Sildenafil (SDF).

Existen once familias de isoenzimas de nucleotidos ciclicos fosfodiesterasa (PDE)
distribuidos en todo el cuerpo humano. Las PDEs son esenciales para regular los niveles
de adenosin monofosfato-3',5" ciclico (AMPc) yguanosin monofosfato-3',5'
ciclico (GMP¢). La regulacion de estas isoenzimas PDE es integral para controlar las
funciones fisiologicas. La fosfodiesterasa tipo 5 (PDE5) se considera especifica de la
GMP. y es la isoenzima principal implicada en la via que conduce a la relajacion del
musculo liso vascular del pene y la ereccién. El tratamiento con inhibidores orales de la
PDE5 se considera actualmente como terapia de primera linea para hombres con
disfuncion eréctil (DE). Los inhibidores de la PDE5 mejoran la funcion eréctil al
mantener suficientes niveles celulares de GMP.  tanto en el cuerpo cavernoso como en
sus vasos contribuyentes para dilatar los vasos sanguineos

Por otro lado, la PDE5 también parece estar implicada en el control de la presion
arterial pulmonar, por su capacidad para inactivar la GMP, el segundo mensajero de la
via del 6xido nitrico. La PDE5 se expresa abundantemente en el tejido pulmonar y alguna
evidencia cientifica indica que estd relacionada con trastornos como la hipertension
arterial pulmonar (HAP). La HAP es una enfermedad rara caracterizada por la
proliferacion vascular, que resulta en un aumento progresivo de la resistencia arterial
pulmonar, insuficiencia cardiaca y en algunos casos la muerte. La patogénesis de la HAP
es multifactorial, y la disfuncion de las células endoteliales juega un papel integral. Esta
disfuncion endotelial se caracteriza por una sobreproduccion de vasoconstrictores y
factores proliferativos, como la endotelina-1, y una reduccion de vasodilatadores y
factores antiproliferativos, como la prostaciclina y el 6xido nitrico (Montani et al., 2009).

El sildenafil (SDF) es un inhibidor selectivo de la fosfodiesterasa tipo 5 (PDEDS),
provoca la relajacion del masculo liso, en particular, en la vasculatura pulmonar y el
cuerpo cavernoso. Provoca vasodilatacién pulmonar en pacientes con hipertension
pulmonar y se asocia a mejoras en la presion media de la arteria pulmonar, resistencia
vascular pulmonar y, en algunos estudios, el indice cardiaco (Croom & Curran, 2012).
También esta indicado como tratamiento para la disfuncion eréctil con un amplio rango
de causas, este permite que el musculo liso del cuerpo cavernoso se relaje, potenciando
las erecciones durante la estimulacion sexual (Salonia et al., 2003). Su uso bajo
prescripcion médica estd aprobado en Estados Unidos, Europa y otros paises para el




tratamiento de la hipertension arterial pulmonar y la disfuncion eréctil (Croom & Curran,
2012). El sildenafil comunmente conocido como viagra es uno de los compuestos
farmacéuticos mas empleados para la disfuncion eréctil, y esta actualmente disponible y
aprobado por la Administracion de Alimentos y Medicamentos (FDA).

2.1.3 Propiedades fisicoquimicas.

Las propiedades fisicoguimicas de un compuesto definen su destino en sistemas
naturales y en sistemas disefiados, asi como los mecanismos de remocidn que intervienen
en estos procesos. Por otro lado, estas caracteristicas que son especificas para cada
compuesto influyen en el desarrollo de la metodologia analitica para su determinacion y
cuantificacion. Es por esto que, la identificacion de las propiedades fisicoquimicas de los
PPCPs es primordial para cuantificar, comprender y predecir su comportamiento, tanto
en el ambiente como en su paso a través de un sistema de tratamiento (Virkutyte et al.,
2010).

2.1.3.1 Coeficiente de distribucién octanol/agua (Kow).

El proceso de particion de los compuestos es fundamental en la evaluacion del
comportamiento de un compuesto organico en un compartimiento natural o un sistema
artificial, requiere tener en cuenta la distribucion quimica de la sustancia entre los
diferentes compartimientos/fases. La particion de un compuesto entre varias fases es un
resultado de las interacciones intermoleculares entre las moléculas del compuesto y su
entorno molecular. Estas interacciones intermoleculares se clasifican como interacciones
especificas y no especificas. Las interacciones no especificas, hacen referencia a las
fuerzas de Van der Waals, se producen entre todas las moléculas y son responsables de
las interacciones entre las moléculas no polares. A diferencia de estas, las fuerzas
atractivas especificas resultan de las interacciones electrén donante-aceptor entre los
compuestos polares y son fuerzas de atraccion significativamente mayores que las de Van
der Waals (Arcos, 2005).

Las interacciones no especificas pueden ser predichas por el coeficiente de
distribucion octanol /agua (Kow), el cual se define como la relacion de la concentracién
de un compuesto en dos fases, n-octanol y agua, en las que las fases estan en equilibrio a
una temperatura especifica y el compuesto de ensayo esta en solucion diluida en ambas
fases. Donde un alto coeficiente de distribucion, log Kow > 4 es caracteristico de
compuestos hidrofébicos (baja hidrosolubilidad) e indica alta tendencia a la sorcion sobre
materia organica presente en matrices como el lodo. Por otro lado, compuestos con log
Kow < 2.5 se caracterizan por una alta biodisponibilidad y no se espera que su adsorcion
sobre los lodos contribuya significativamente a la eliminacién de los contaminantes. Para
los contaminantes con log Kow entre 2.5 y 4 se espera una sorcion moderada (Virkutyte
etal., 2010).

2.1.3.2 Constante de disociacién acida (PKa)

El estado de ionizacion esta controlado por el pH de la solucion y la constante de
disociacién (Ka), es una medida de la fuerza del acido y describe el grado de ionizacién




de un compuesto a un pH conocido (Schwarzenbach et al., 2002). La forma ionizada es
generalmente mas soluble en agua, mientras que la forma neutra es mas lipofilica y tiene
mayor permeabilidad a membranas bioldgicas. El pka identifica en que pH el acido
orgénico esté presente en partes iguales en las formas disociadas y no disociadas. El grado
de ionizacion es una de las propiedades cardinales utilizadas para estimar la absorcion,
distribucion, metabolismo y excrecion de compuestos dentro de sistemas de tratamiento
y el medio ambiente. (Babic et al., 2007).

La estructura molecular y demas informacion relacionada con las propiedades
fisicoquimicas de los PPCPs de estudio se presentan en la Tabla 2.

Tabla 2. Estructura y propiedades fisicoquimicas de los PPCPs de estudio.

Solubilidad
Formula Peso enagua Log :
Compuesto Estructura molecular 1 pKa Referencia
molecular (g mol) (mg L™ Kow
g 25°C
Nj\ o PubChem,
SDF (\Nf\‘s’/icﬁLNJT\(\” C22H30N604S 474.6 3500 1.9 599 2022; Son et
BYRGREN al., 2022
kCHB CHy
PubChem,
CHs 3.32 2022; Qiu et
BPA HOOH C1sH1602 228.29 120 343 973 1. 2019 Wu
etal., 2018

2.1.3.3 Ingreso de PPCPs al medio ambiente.

La presencia de los PPCPs en el ambiente acuatico (Figura 1) ocurre como
consecuencia de la contaminacion puntual o puntos especificos de descarga,
predominantemente de efluentes urbanos e industriales de aguas residuales crudas y/o
efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR). También se debe a
fuentes no puntuales, que son las areas superficiales extensas o de deposicion de la
atmosfera desde las cuales se produce la descarga de diferentes sustancias en aguas
superficiales o subterraneas, provenientes de la agricultura u otras fuentes difusas (Bolong
et al., 2009). Su presencia en cuerpos de agua como resultado de vertimientos no
puntuales estd fuertemente influenciada por propiedades como sorcidn, volatilidad,
persistencia, polaridad y capacidad de interaccion con el compartimiento ambiental
(Geissen et al., 2015; Patifio et al., 2015).

Los productos farmacéuticos por su parte ingresan a los sistemas acuéticos
después de la ingestion y posterior excrecion, ya sea en su forma original o como
metabolito a través de las corrientes de salida de las PTAR, esto implica que
subsecuentemente pueden llegar a aguas superficiales como rios o arroyos, a los cuales
también suelen ser introducidos por medio de escorrentia (Virkutyte et al., 2010). En el
caso de las aguas subterraneas, los compuestos farmacéuticos pueden ingresar a través de
mecanismos como lixiviacién o infiltracidn, lo que representa una grave amenaza para el
agua potable (la Farre et al., 2008).




Los productos destinados al cuidado personal (PCPs) son descargados
principalmente a traveés de corrientes de aguas residuales domésticas (por ejemplo,
desagties de la ducha); estos ingresan a las PTAR donde la mayoria no logra degradarse
y posteriormente alcanzan el medio ambiente (Jiang et al., 2005). Los PCPs también
ingresan de forma directa en el medio acuético a través del lavado de la piel y los trajes
de bafio de los usuarios que usan el agua con fines recreativos (Figura 1). Otra via de
ingreso al ambiente la constituyen los vertimientos procedentes de industrias
farmacéuticas y de productos de cuidado personal, los cuales pueden causar niveles
elevados de contaminacion a escala local (Arcos, 2005; Ellis, 2006).

Multiples estudios indican que los microcontaminantes no se degradan cuando son
sometidos a sistemas de tratamiento convencionales (Gogoi et al., 2018); por el contrario,
se eliminan mediante mecanismos de sorcion y deposicion en el lodo final, volatilizacién
0 mediante la descarga a un cuerpo de agua superficial, siendo esta la razén por la cual
pueden ser detectados en diferentes compartimientos ambientales (J. Wang & Wang,
2016).

Después del tratamiento de las aguas residuales, los biosélidos (lodos tratados)
tienen potencial para ser usados como fertilizantes en tierras agricolas, de esta manera los
microcontaminantes pueden llegar al suelo. Los PPCPs también pueden llegar al agua
dulce a través de la escorrentia de suelos agricolas tratados con lodo digerido para estos
fines (Ebele etal., 2017; J. Wang & Wang, 2016). El proceso de sorcion de contaminantes
organicos sobre lodos y suelos esta fuertemente afectado por diferentes factores
incluyendo las caracteristicas del compuesto (propiedades quimicas como Kow, pKa, Kd,
estructura molecular, presencia de grupos COOH y amino en la molécula), y del lodo o
suelo. En este sentido, la distribucion de lodos residuales en suelos de cultivo puede dar
lugar a la acumulacién de compuestos persistentes en dicha matriz, representando una
amenaza para los ecosistemas terrestres, y en particular para los organismos vivos.
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Figura 1 Algunas fuentes y destinos de los PPCPs en el ambiente acuético.
Adaptado de (Damia Barceld & José Lopez de Alda, 2008).




2.1.4 Ocurrencia, efectos y preocupaciones relacionadas con la emisién de PPCPs
en el ambiente.

Los PPCPs son potencialmente nocivos para el ambiente ya que una gran
proporcidn de estos han sido seleccionados y disefiados para ser biolégicamente activos
sobre los microorganismos y los seres vivos. Se han reportado alteraciones en la actividad
enzimatica de la microbiota generando variaciones en el ritmo de vida (Cartagena, 2011;
Y. Londofio, 2018), efectos en la fertilidad y cambio de la condicion sexual por hormonas
y Xenoestrogenos sintéticos; efectos tdxicos-reproductivos por drogas citostaticas, entre
otros. La mayoria son persistentes o pseudo-persistentes, toxicos y poseen un alto
potencial de bioacumulacion, pudiendo aumentar de concentracion y pasar a niveles mas
altos de la cadena trofica (Brausch & Rand, 2011). Sin embargo, todavia es poca la
informacion disponible sobre los efectos cronicos de las sustancias activas en los
organismos del medio acuético, terrestre y el ambiente (Arcos, 2005; Cartagena, 2011;
Londofio, 2018).

De manera particular se presenta informacion respecto a la ocurrencia, efectos y
preocupaciones relacionadas con los contaminantes de estudio:

Bisfenol A (BPA)

Este compuesto pertenece a la categoria 1 de la lista de prioridad de los disruptores
endocrinos para organismos pertenecientes a la vida silvestre y seres humanos. Mdltiples
estudios con el bisfenol A han reportado efectos de genotoxicidad, citotoxicidad,
neurotoxicidad y toxicidad reproductiva. Dentro de los efectos méas reportados se
encuentran la reduccion de la fertilidad y calidad del esperma; y la inhibicion de la
ovulacion en diferentes especies de peces (Gogoi et al., 2018). De forma preocupante se
ha encontrado que el BPA tiene actividad estrogénica en bajas concentraciones y que la
exposicion a este compuesto puede provocar diversas alteraciones, incluida la
carcinogeénesis (Sharma et al., 2009). Asi mismo, se ha reportado que BPA es altamente
toxico en el rango 1.000-10.000 pg/L para las especies de agua dulce y marinas. Multiples
estudios han demostrado los efectos de disrupcion endocrina generados por el bisfenol A;
sin embargo, aunque su toxicidad ha sido relativamente estudiada; y puede ser
metabolizado por algunos organismos acuaticos, se requieren investigaciones en torno a
la degradacion de este compuesto por una amplia gama de organismos superiores, al igual
que la optimizacion de tratamientos para su remocion del agua (Jeong Hun Kang et al.,
2008).

BPA es un producto quimico con gran volumen de produccion, se reporta que
quince paises y regiones son conocidos por producir BPA comercialmente, especialmente
Estados Unidos, Alemania, Japon y Taiwan. La capacidad total de produccion de BPA en
el mundo ascendi6 a unas 4.7x10° toneladas anuales en 2007 (Huang et al., 2012). La
presencia de bisfenol A en el ambiente es el resultado de actividades antropogénicas pues
este compuesto no es producido naturalmente (Huang et al., 2012). Algunas de las
investigaciones han demostrado su presencia en aguas residuales, aguas naturales
(fluviales, subterraneas y marinas) y agua potable en todo el mundo. Este compuesto es
liberado en ambientes acuéticos a través de la migracion desde productos a base de BPA




y como resultado de la descarga directa de efluentes de aguas residuales y lixiviados de
diferentes procesos de manufactura (Flrhacker et al., 2000). La evidencia cientifica
sugiere que el bisfenol A no es persistente en el ambiente; sin embargo, a pesar de que su
vida media en el suelo es de 1-10 dias, su ubicuidad lo convierte en un contaminante
pseudo-persistente importante. Por otro lado, se ha encontrado que la hidrdlisis bajo
condiciones ambientales es insignificante, dado que no contiene grupos funcionales
susceptibles de hidrolisis (Environmental Protection Agency, 2010).

Sildenafil (SDF)

Aunque en las Gltimas décadas se han investigado diferentes clases de compuestos
farmacéuticos, la comunidad cientifica ha dirigido su atencion a otros productos
farmacéuticos que en los ultimos afios han mostrado un crecimiento en el mercado, estos
son los inhibidores de la fosfodiesterasa-5 entre los cuales se encuentra el citrato de
sildenafil, comercializado como Viagra. Este compuesto se encuentra dentro del grupo
conocido como “medicamentos de estilo de vida” , es vendido sin prescripcion médica y
su consumo se ha incrementado a tal punto que ha sido detectado en efluentes de plantas
de tratamiento de aguas residuales, en aguas superficiales e incluso agua para consumo
humano; a pesar de ello, ain es escasa la informacion reportada sobre los efectos
potenciales del SDF sobre el medio ambiente (Herbert et al., 2015). Por consiguiente, la
alta tasa de uso del sildenafil, su eliminacion impredecible y los efectos potenciales
desconocidos sobre la vida silvestre y el medio ambiente han creado la necesidad de
realizar investigaciones alrededor de este compuesto.

Al igual que otros contaminantes farmacéuticos, el riesgo generado por el SDF
depende méas de la toxicidad y la persistencia del medicamento liberado al medio
ambiente, que de la cantidad liberada. Dada su naturaleza bioactiva, incluso pequefias
cantidades de sildenafil podrian tener un impacto en los organismos mas sensibles;
adicionalmente, otros contaminantes no relacionadas podrian tener efectos aditivos si
actuan sobre los mismos receptores en los organismos bioldgicos, una vez liberados en el
medio ambiente (De Felice et al., 2009). Teniendo en cuenta lo anterior, existe escasa
informacion sobre las especies microbianas que pueden desarrollarse en presencia del
sildenafil en ambientes acuaticos; por lo tanto, la capacidad de los microrganismos para
crecer y degradar este compuesto es un tema de interés actual (Bianco et al., 2021).

Entre los escasos estudios reportados, De Felice et al. (2009) evaluaron la posible
toxicidad de sildenafil y sus subproductos de degradacion en varios modelos vivos, como
la microalga Pseudokirchneriella y el crustaceo planctonico Daphnia magna; asi mismo,
en celulas humanas HepG2 , con el fin de evaluar la actividad mitocondrial. Las pruebas
toxicoldgicas mostraron que solo la concentracion de sildenafil de 400 mg L™ fue toxica
para D. magna y caus6 una disminucion de la viabilidad celular del 50% para las células
humanas HepG2. Los ensayos realizados revelaron la ausencia de toxicidad para los
productos de biotransformacion; sin embargo, son pocos los estudios reportados en
cuanto a la toxicidad y biodegradacion con el SDF.
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En cuanto a la emision del SDF al medio ambiente, al igual que otros productos
farmacéuticos, el sildenafil puede eliminarse a través de las heces y la orina, dada su alta
solubilidad este puede transportarse en el agua y llegar a plantas de tratamiento de aguas
residuales. En este punto, la sustancia parental y sus metabolitos son tratadas en reactores
bioldgicos convencionales, que solo pueden degradarlos parcialmente mientras se
desencadenan otros procesos de transformacion. De forma paralela también suelen
generarse procesos de acumulacion antes de ser descargados en las masas de agua
receptoras (Bianco et al., 2021). La

Tabla 3 describe reportes de la ocurrencia de BPA y SDF en agua residual, agua
superficial y agua tratada para consumo.

Tabla 3. Reportes de ocurrencia de BPA y SDF en agua residual, superficial y tratada.

Agua residual Agua residual Agua  Agua para

Compuesto afluente efluente PTAR superficial consumo Referencia
PTAR (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L)
Gogoi et al., 2018;
Bisfenol A 1680 410 0.5-250 0.5-44 Mohapatra et al.,
4.8-258
2011
Baker & Kasprzyk-
Sildenafil 4.7-349.5 5.1-28.6 1.7-2.2 <LD-1.3 Hordern, 2013;

Boleda et al., 2011

2.2 TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES CON RESIDUOS DE PPCPs.

El tratamiento de las aguas residuales domésticas se ha convertido en una
necesidad y responsabilidad de las poblaciones a nivel mundial. La ausencia de directrices
ha permitido la descarga de cantidades significativas de productos farmacéuticos y de
cuidado personal en el medio ambiente y uno de los grandes desafios actuales es la
remocién de PPCPs de las fuentes hidricas. Esto representa una dificultad porque los
sistemas convencionales de tratamiento de aguas residuales presentan una limitada
eficiencia para remover estos microcontaminantes y no suelen disefiarse sistemas
especificos para eliminarlos; aunque algunos contaminantes pueden ser eliminados a
través de sistemas convencionales, todavia existe un grupo significativo de compuestos
con un comportamiento recalcitrante; y lamentablemente, no existen limites de referencia
para la mayoria de estos compuestos (Londofio, 2018). La

Tabla 3 muestra la presencia de los PPCPs de estudio en efluentes de PTAR e incluso en
aguas superficiales y aguas para consumo humano.

Los sistemas de tratamiento convencionales no tienen la capacidad de remover
eficientemente los PPCPs, porque sus concentraciones estan en el intervalo de 103-107
mgL?, una cantidad mucho menor comparada con la concentracion de los
macrocontaminantes (Verlicchi et al., 2010). Adicionalmente, los mecanismos de
remocion de estos compuestos dependen en gran medida de sus propiedades
fisicoquimicas. De ahi que, deben aplicarse procesos de tratamiento adecuados para evitar
la exposicion de los organismos vivos y los ecosistemas a los microcontaminantes




presentes en los efluentes de las PTAR. Para esto se requiere de la comprension del
destino de los compuestos, los factores que afectan su eliminacion en las unidades de
tratamiento y; en consecuencia, la mejora de los sistemas de tratamiento existentes
(Virkutyte et al., 2010).

Multiples estudios de ocurrencia reportan la presencia de PPCPs en efluentes de
sistemas convencionales de tratamiento aerobio, demostrando la baja eficiencia de estos
procesos para la biodegradacion de este tipo de contaminantes (Belhaj et al., 2015; Blair
et al., 2015; Mailler et al., 2015). Por otro lado, Roberts et al., (2016) indicé que la
eficiencia de eliminacion fluctta considerablemente incluso cuando las condiciones de la
PTAR se mantienen constantes. Por otro lado, la eliminacion de PPCPs puede verse
afectada por muchos factores, como la composicién del compuesto, el pretratamiento, las
comunidades microbianas existentes en el sistema y las condiciones ambientales, asi
como las condiciones operacionales. Es por esta razon, que el sistema de lodos activados
sigue siendo uno de los procesos de tratamiento aerobio mas utilizados, pero debe
mejorarse para satisfacer la demanda de tratamiento de las aguas residuales que contienen
PPCPs. De forma anéloga, los sistemas anaerobios (otra alternativa de tratamiento
convencional) dependen de maltiples factores que pueden condicionar la biodegradacion;
y presentan eficiencias de remocién altamente variables para cada tipo de compuesto
(Blair et al., 2015; Carballa et al., 2006; Narumiya et al., 2013). Sin embargo, los reportes
de tratamientos anaerobios para la remocion de PPCPs son menores a los aerobios; de ahi
la importancia de estudiar a fondo los mecanismos de la digestién anaerobia para
potenciar la degradacion de los contaminantes de preocupacion emergente (J. Wang &
Wang, 2016; Yang et al., 2017).

Para aumentar la capacidad de remocién de los PPCPs del agua, debe ser
investigado el monitoreo de la concentracion de los microcontaminantes y su interaccion
con la biomasa, para identificar aquellos factores claves que controlan la biodegradacién
de los microcontaminantes (J. Wang & Wang, 2016). De forma paralela, deben llevarse
a cabo estudios enfocados en la comprension de los mecanismos bioldgicos presentes, asi
como en la incidencia que tienen los consorcios microbianos que intervienen en el proceso
de la biotransformacion. De esta manera, seria posible fomentar y optimizar la
biodegradacién de los PPCPs durante los tratamientos biolégicos de aguas (Carneiro et
al., 2020).

En este contexto, los sistemas de tratamiento tienen como objetivo degradar los
contaminantes presentes en el agua. Sin embargo, algunos microcontaminantes no logran
ser degradados, pero si removidos a través de procesos de sorcion en la biomasa,
acumulandose en los lodos generados del proceso de depuracion e ingresando al ambiente
luego de su uso o disposicion. En esta direccion, es prioritario evaluar en los procesos
biolégicos el mecanismo de remocidn predominante para cada compuesto en particular,
a fin de comprender si el compuesto organico es asimilado como una fuente de carbono
(co-sustrato) a través de un proceso de biotransformacién y/o si existe un proceso de
sorcion asociado a una simple retencion del compuesto en la fase solida (J. Wang &
Wang, 2016).




2.2.1 Mecanismos de remocion de PPCPs en las plantas de tratamiento de aguas
residuales convencionales (PTARS).

En el tratamiento de PPCPs en agua (de acuerdo con la caracteristicas quimicas
del compuesto) se pueden presentar diferentes mecanismos de remocion que
comprenden la degradacion biolégica, sorcion en la biomasa, degradacion abiética y
volatilizacion (Delgadillo-Mirquez et al., 2011; Peng et al., 2019). Sin embargo,
investigaciones han revelado que los principales mecanismos de remocion de los PPCPs
son la biodegradacion y la sorcién fuente.

Sorcion: El concepto de sorcion abarca dos mecanismos, la absorcion, donde el
contaminante se traslada desde la fase acuosa hasta la membrana celular lipofilica de la
biomasa o hasta la fraccion lipidica; y la adsorcidn, donde el contaminante es retenido en
la superficie del solido debido a las interacciones electrostaticas que existen entre la
superficie celular de la biomasa (predominantemente negativa) y el compuesto (positiva).
La sorcion en la biomasa es un fenémeno relevante cuando la tendencia de los PPCPs
hace que estos sean retenidos en el lodo, este mecanismo esta ligado a las caracteristicas
del sorbente (tipo de lodo) y a las propiedades fisicoquimicas del contaminante, el
coeficiente octanol-agua (Kow) Yy la constante de disociacion &cida Ka del PPCP definen
la tendencia a la sorcién (Alvarino et al., 2018).

El comportamiento de la sorcidn puede estimarse con la ayuda del coeficiente de sorcion
Kqg (L.kg 1), también conocido como el coeficiente de distribucion de agua-sélido, se
define como la relacion entre las concentraciones en la fase solida y liquida en
condiciones de equilibrio. La hidrofobicidad es la propiedad principal, que determina la
biodisponibilidad de un compuesto en el medio acuédtico; y estd implicada en la
eliminacién de contaminantes durante el tratamiento de aguas residuales (Londofio, 2018;
Virkutyte et al., 2010).

Degradacion abidtica y volatilizacion: La degradacion abidtica comprende la
degradacion de compuestos organicos por la via quimica (hidrdlisis) o fisica (fotolisis),
esta puede ser un proceso natural o inducido. Los procesos abiéticos no estan mediados
por microorganismos Yy se ha encontrado que tienen una importancia bastante limitada en
las aguas residuales en relacién con la biodegradacion de los PPCPs (Virkutyte et al.,
2010).

La volatilidad: hace referencia a la facilidad que presenta un compuesto a
transferirse del liquido a la fase gaseosa, lo cual depende de las propiedades
fisicoquimicas de los PPCPs, como la constante de la ley de Henry (H), asi como de las
condiciones del proceso, como el flujo de aire, la agitacion o la temperatura (Arcos,
2005).

Degradacion bioldgica: La biotransformacidn de los PPCPs esta relacionada con
las reacciones quimicas inducidas por enzimas que son sintetizadas por los
microorganismos, lo que otorga la capacidad de asimilar contaminantes como sustrato o
co-sustrato, permitiendo su transformacién parcial o mineralizacion (Alvarino et al.,
2018). Existen dos tipos de enzimas implicadas en la degradacion de sustratos, estas son




las endoenzimas y las exoenzimas, las primeras se producen en la célula y degradan el
sustrato soluble dentro de la célula; las exoenzimas se liberan recubriendo la célula y el
sustrato a degradar (Merlin Christy et al., 2014).

En cuanto al mecanismo biol6dgico para la degradacion de sustratos, ningun
microorganismo produce todas las enzimas que se necesitan para degradar la gran
variedad de compuestos y sustratos coloidales que se encuentran en lodos y aguas
residuales, cada endoenzima y exoenzima degrada solo un sustrato especifico o un grupo
de sustratos. Por lo tanto, es necesaria una diversa comunidad de microorganismos para
garantizar que los tipos adecuados de exoenzimas y endoenzimas estén disponibles para
la degradacion de los sustratos. Por otro lado, las propiedades de las enzimas pueden
determinarse mediante ensayos con sustratos especificos donde se evaltan las
condiciones que producen la maxima actividad. Existen algunos criterios que deben
considerarse como el tipo de sustrato, la enzima, el pH y la temperatura 6ptima (Merlin
Christy et al., 2014).

La biotransformacién de microcontaminantes orgénicos puede ocurrir a través del
metabolismo o cometabolismo:

Metabolismo: son reacciones en las que los contaminantes son empleados como
fuente de carbono y de otros nutrientes para el crecimiento de los microorganismos
(Anabolismo) y como fuente de energia (Catabolismo) (Verlicchi et al., 2013).

Cometabolismo: Este mecanismo, se define como la transformacion bioldgica de
un compuesto que no actla como sustrato, mediante la accién de enzimas que solo pueden
ser inducidas por la presencia obligada de un sustrato de crecimiento u otro compuesto
transformable (Cecen et al., 2010). No obstante, la diferenciacién entre la degradacion
metabdlica y cometabdlica no siempre es posible debido a las diferentes vias metabdlicas
que pueden ser usadas por los microorganismos al degradar un contaminante; asi mismo,
a la naturaleza del compuesto y a la compleja mezcla de comunidades microbianas que
pueden estar implicadas en el proceso, entre otros factores (Cecen et al., 2010; Fischer &
Majewsky, 2014).

Diversos estudios sugieren que el cometabolismo podria ser el principal
mecanismo responsable de la biotransformacion de los PPCPs, debido a que su
concentracion en el agua es muy baja para actuar como sustrato de crecimiento
(Gonzalez-Gil et al., 2019). EI cometabolismo resulta de una falta de especificidad de las
enzimas y cofactores, lo que puede permitir la degradacion de otros compuestos. En el
caso de microcontaminantes, su degradacion en el agua residual puede ser llevada a cabo
a traves de ciertas enzimas que degradan compuestos organicos con estructuras
moleculares similares a la del contaminante (Londofio, 2018).

2.2.2 Tratamiento anaerobio de PPCPs.

La digestion o descomposicion anaerobia es un proceso llevado a cabo por una
mezcla compleja de microrganismos simbioticos que transforman compuestos organicos
en biogas, nutrientes y células nuevas bajo condiciones libres de oxigeno, dejando sales




y materia organica remanente. El biogas consiste tipicamente en metano (60%), didxido
de carbono (40%), vapor de agua y trazas de sulfuro de hidrogeno; las bacterias y las
archaeas llevan a cabo el proceso de produccion de biogés bajo estrictas condiciones
anaerobias. Los procesos anaerobios ocurren en el ambiente de forma natural en
ecosistemas como estanques, pantanos, arrozales, lagos, aguas termales, vertederos;
también en aguas residuales y tractos de animales; también pueden ocurrir en sistemas
artificiales disefiados (Christy et al., 2014).

La digestion anaerobica estabiliza la materia organica, convierte parte de la
fraccion de solidos volatiles en biogés, reduciendo la concentracion de patdgenos y
olores. La aplicacion de procesos de tratamiento anaerobios incluye tanques sépticos,
digestores de lodos, tratamiento de aguas residuales industriales y municipales, gestion
de residuos peligrosos (compuestos aromaticos y halogenados) y residuos agricolas. Este
proceso puede llevarse a cabo en sistemas continuos o en batch. Diversos factores como
el disefio del reactor, in6culo, naturaleza del sustrato, pH, temperatura, carga organica
volumeétrica, tiempo de retencion hidraulica (TRH), relacion de carbono/nitrégeno, &cidos
grasos volatiles (AGVs), influencian la produccién de biogés. Los sistemas anaerobios
ofrecen una tecnologia robusta y sostenible para el tratamiento de diferentes clases de
lodos y aguas residuales, debido a que demandan bajos costos operacionales y tienen la
capacidad de recuperar energia a través de la obtencion del biogas, siendo una alternativa
que ha permitido la remocion de algunos contaminantes presentes en aguas residuales
(Londofio, 2018; Christy et al., 2014; Ponsa et al., 2008).

Aunque las condiciones estrictamente anaerobicas prevalecen en varios
compartimentos ambientales, hasta ahora, los estudios de biodegradacién en
contaminantes organicos emergentes, como los PPCPs, se han centrado principalmente
en las condiciones aerdbicas. Sin embargo, ciertos contaminantes recalcitrantes, se
biodegradan en condiciones estrictamente anaerdbicas y se sabe poco sobre los
organismos y procesos enzimaticos implicados en su degradacion (Ghattas et al., 2017;
Londofio, 2018).

2.2.3 Etapas de la digestion anaerobia.

Existen cuatro etapas bioldgicas y quimicas clave en la digestion anaerobia:
hidrolisis, acidogénesis, acetogénesis y metanogénesis:

La hidrdlisis: Es la primera etapa de la despolimerizacion de la materia organica,
durante esta etapa los sustratos complejos insolubles como los polisacaridos son
hidrolizados en unidades mas pequefias por una gran cantidad de microorganismos
hidroliticos (Clostridia, Micrococci, Bacteroides, Butyrivibrio, Fusobacterium,
Selenomonas, Streptococcus). Estos secretan diferentes enzimas hidroliticas como
celulosa, xilanasa, amilasa, proteasa, lipasa. Las reacciones hidroliticas comprenden dos
fases llevadas a cabo por enzimas extracelulares secretadas por bacterias que son
anaerobias facultativas o estrictas. En la primera fase las bacterias hidroliticas cubren la
superficie de los solidos, después liberan enzimas en la superficie de las particulas y
producen mondmeros que pueden ser utilizados por bacterias hidroliticas y por otras




baterias. En la segunda fase la superficie de las particulas es degradada por bacterias
(Merlin Christy et al., 2014; Rodriguez, 2015).

La acidogénesis: Es usualmente la etapa mas rapida de la digestion anaerobia.
Durante la acidificacion de azucares, los acidos grasos de cadena larga y aminoacidos
resultantes de la hidrdlisis son usados como sustrato por los microorganismos
fermentativos (Streptococcus, Lactobacillus, Bacillus, Escherichia coli, Salmonella),
para producir &cidos organicos como acido acético, propionico, butirico y otros &cidos
grasos de cadena corta, alcoholes, H2 y CO.. Los microorganismos hidroliticos y
acidogénicos crecen diez veces mas rapido que los metanogénicos (Londofio, 2018;
Merlin Christy et al., 2014).

La acetogénesis: Es una etapa llevada a cabo por microorganismos estrictamente
anaerobios con un pH &ptimo de trabajo alrededor de 6. Estos incrementan la
concentracion de hidrogeno en la fase liquida promoviendo la acumulacion de sumideros
de electrones (lactato, propionato, butirato), que no pueden ser consumidos directamente
por los microorganismos metanogénicos, sino que son degradados ain mas por bacterias
acidogénicas productoras de H.. Son de crecimiento lento y requieren largos periodos de
latencia para adaptarse a nuevas condiciones ambientales. Contienen enzimas altamente
sensibles al O, las fluctuaciones en la carga organica y los cambios ambientales
Syntrophobacter wolinii, especializada en la oxidacion de propionato, y Syntrophomonas
wolfei, que oxida acidos grasos de 4 a 8 atomos de carbono, convierten el propionico,
butirico y algunos alcoholes en acetato, hidrogeno y didxido de carbono, el cual se utiliza
en la metanogénesis (Christy et al., 2014; Rodriguez, 2015).

La metanogénesis: Es la etapa final de la digestion anaerobia, alli es producido
el metano como subproducto metabolico por microorganismos metanogénicos (archaeas).
Estos tienen un metabolismo inusual, debido a que usan H2/CO2, los compuestos
metilados de C1, formiato o acetato como fuente de carbdn y energia para su crecimiento
(Londofio, 2018; Christy et al., 2014).

2.2.4 Uso de tratamientos anaerobios para la remocion de PPCPs.

A lo largo de los ultimos afios, el nimero de publicaciones que siguen estos enfoques ha
ido en aumento; el objetivo principal es aplicar este conocimiento al disefio y desarrollo
de tecnologias anaerobias innovadoras de tratamiento de aguas residuales capaces de
eliminar los PPCPs de manera eficiente. La Figura 2 indica que los tratamientos
anaerobios han ido despertando interés por parte de la comunidad cientifica que ve en
ellos una alternativa con potencial para eliminar un amplio nimero de PPCPs (Ghattas et
al., 2017; Londofio, 2018). Sin embargo, el conocimiento sobre las vias de degradacion
de algunos compuestos organicos, los procesos de transformacion resultantes y los
microorganismos responsables de los procesos de biodegradacion anaerobios, sigue
siendo escaso 0 inexistente para muchos compuestos complejos, como los productos
farmaceéuticos y de cuidado personal, biocidas, pesticidas, compuestos perfluorados,
benzotriazoles, acidos nafténicos, edulcorantes artificiales, entre otros. Por esta razén en
la actualidad, se han propuesto diferentes configuraciones y/u optimizaciones para lograr




la remocidn de contaminantes con caracteristicas cada vez mas recalcitrantes (Rodriguez,
2015).
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Figura 2 Numero de publicaciones cientificas enfocadas en el uso de tratamientos
anaerobios para la remocion de PPCPs de las aguas residuales. Periodo: 2016-2020.
Fuente: Base de datos Scopus. Criterio de busqueda: “Remocion de PPCPs de aguas

Meétodos analiticos para la cuantificacién de PPCPs.
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Los estudios realizados para evaluar la ocurrencia, la tasa de degradacion de
PPCPs y/o el rendimiento de una unidad de tratamiento, requieren de analisis que
permitan la deteccion de la sustancia en cuestion. Sin embargo, la medicion de los
microcontaminantes, especialmente los que se encuentran en matrices complejas como
aguas residuales y lodos, son dificiles y requieren de métodos analiticos robustos. Los
PPCPs se encuentran en niveles de trazas, esto podria afectar seriamente su extraccion y
analisis; por lo tanto, es esencial una medicion altamente sensible. Por otro lado, existe
una amplia gama de compuestos farmacéuticos y de cuidado personal con diferentes
caracteristicas fisicoquimicas, de ahi que no existe un método estandar o comin de
seguimiento y andlisis, cada compuesto requiere un andlisis especifico empleando
diferentes técnicas (Virkutyte et al., 2010).

Las técnicas analiticas como cromatografia de gases acoplada a espectrometria de
masas en tandem (GC-MS-MS), la cromatografia liquida combinada con espectrometria
de masas (LC-MS-MS) y la cromatografia liquida de alto rendimiento (UHPLC) se
emplean generalmente para los analisis de PPCPs (Virkutyte et al., 2010). En la actualidad
estas tecnicas han permitido una mejor comprension de como los PPCPs se comportan en
el medio ambiente y ha logrado determinar de forma fiable las concentraciones de
diversos residuos de estos en las plantas de tratamiento de aguas residuales, suelos, aguas
superficiales y subterraneas (Verlicchi et al., 2010).

23 REACTOR ANAEROBIO EGSB (EXPANDED GRANULAR SLUDGE
BED).

Los reactores anaerobios de flujo ascendente (UASB) han sido usados para tratar
un amplio rango de contaminantes organicos, sin embargo, las bajas tasas de carga
hidraulica utilizadas y las velocidades ascensionales inferiores a 1 m/h crean cortos
circuitos y zonas muertas en los reactores, lo cual genera una distribucion desigual del




flujo. Para usar el volumen del reactor de forma eficiente y mejorar el contacto entre la
biomasa y el agua residual, se han desarrollado reactores anaerobios granulares de lecho
expandido (EGSB) (Rodriguez & Pefiuela, 2017). Este tipo de arreglo mejora la eficiencia
general del proceso debido a que posee una relacion altura/didmetro del orden de 25,
permitiendo incrementar el flujo de las burbujas de biogas generadas y del fluido. Se
destaca que este tipo de reactor soporta cargas organicas de hasta 30 kg DQO/m3.d y
permite independizar el tiempo de retencion hidraulico del tiempo de retencion celular,
debido a la forma granular en la que se encuentran dispuestos los microorganismos. Por
otro lado, esta configuracion tiene incorporada una corriente de recirculacion del efluente,
dicha recirculacion hace que, a diferencia del UASB, este reactor opere con una velocidad
ascensional mayor (Rodriguez, 2015).

Los sistemas EGSB son un prototipo ejemplar para estudiar el comportamiento de
microcontaminantes organicos, debido a su buen comportamiento hidrodinamico, al alto
contacto biomasa/sustrato y a sus altas eficiencias de operacion (Rodriguez, 2015).
Aunque la evaluacién de procesos anaerobios en la remocion de PPCPs empleando
reactores UASB y EGSB no es muy amplia en el mundo, algunos estudios han reportado
eficiencias de remocion de microcontaminantes en sistemas de este tipo, demostrando el
potencial de este tipo de procesos en la degradacion de contaminantes (Alvarino et al.,
2014; Arias et al., 2018; Londofio, 2018; Londofio et al., 2012; Rodriguez, 2015).

2.3.1 Parametros de control.

Los sistemas de tratamiento tienen diferentes pardmetros operacionales
designados de acuerdo con el tipo de tratamiento y las caracteristicas de las aguas
residuales a tratar. El tiempo de retencion hidraulico (TRH), la carga organica
volumétrica (COV), los nutrientes, la agitacion, el pH y la relacion alcalinidad
intermedia/alcalinidad parcial, son algunos de los factores que mas afectan la eficiencia
de eliminacion de los PPCPs en los reactores anaerobios EGSB.

2.3.1.1 Tiempo de Retencion Hidraulico (TRH) y Carga Orgéanica (COV)

El tiempo de retencidon hidraulico (TRH) es un pardmetro que depende del caudal
del afluente, en reactores de tercera generacién como los EGSB, se independiza el tiempo
de retencion celular (TRC) del TRH y se incorporan elementos para mejorar el contacto
entre la materia organica y la biomasa anaerobia presente en el reactor (Diaz et al., 2002).

Por otro lado, la carga organica volumétrica (COV) es la cantidad de materia
organica por unidad de tiempo expresado en unidades de demanda quimica de oxigeno
(DQO) o solidos volatiles totales (SVT), este pardmetro depende directamente de la
concentracion del sustrato y del TRH. La fraccidn de materia organica degradada aumenta
al incrementar el TRH, sin embargo, la produccion volumétrica de metano disminuye,
una vez superado el valor éptimo de carga organica a degradar por los microorganismos.
Altas cargas organicas pueden proporcionar el incremento de la produccion volumétrica
del biogés, en presencia de sustratos biodegradables. Sin embargo, elevadas COV pueden




generar sobrecargas en el sistema que conllevan a la acumulacién de acidos grasos
volatiles (Rodriguez, 2015).

2.3.1.2 Nutrientes.

El proceso anaerobio se caracteriza frente a procesos aerobios, por los bajos
requerimientos de nutrientes, debido fundamentalmente a los bajos indices de produccion
de biomasa. Sin embargo, para el crecimiento de los microorganismos deben ser
incorporados los nutrientes necesarios, Si no estdn presentes en el sustrato, deben
compensarse agregando pequefias cargas de nutrientes al sistema. Estos se dividen
principalmente en dos grupos, los macronutrientes (nitrégeno, fosforo y azufre), que se
requieren en mayor proporcion y los micronutrientes (trazas de metales). Los principales
nutrientes del sistema anaerobio son nitrogeno, sulfuro, fosforo, hierro, cobalto, niquel,
molibdeno, selenio, riboflavina y vitamina B12. Se ha reportado que los requerimientos
de nutrientes, especificamente la fuente de nitrégeno y fosforo, se suministran de acuerdo
con la DQO presente en el agua residual (Acosta, 2017).

2.3.1.3 Agitacion.

La agitacion tiene diferentes objetivos, entre ellos poner en contacto el sustrato
fresco o afluente con la poblacién microbiana, favorecer la salida de los gases, prevenir
la formacion de espacios muertos que reducen el volumen efectivo del reactor,
proporcionar una densidad uniforme de la poblacién microbiana, prevenir la formacion
de capas superficiales y de espumas, entre otros.

2.3.1.4 pHy relacion de alcalinidad.

El pH juega juega un papel clave para los distintos grupos de microorganismos de
un proceso anaerobio, se ha reportado que los microorganismos acetogénicos y
metanogénicos mantienen una actividad adecuada y equilibrada en un rango de pH de 6.8
a 7.2 (Molina, 2007). Por otro lado, el rango éptimo de pH para los microorganismos
hidroliticos y acidogénicos se encuentra alrededor del 5-5.5 (Zhou et al., 2018).

La alcalinidad parcial (AP) o bicarbonatica corresponde a las especies de
bicarbonato presentes en una solucion. Por otro lado, la alcalinidad intermedia (Al) es
definida como la diferencia entre la alcalinidad total (AT) y la alcalinidad parcial (AP),
corresponde al aporte de la alcalinidad debido a una concentracion aproximada de acidos
grasos volatiles (AGV). En términos operacionales, en sistemas con microorganismos
metanogénicos debe mantenerse una alta alcalinidad bicarbonatica en el sistema para
tener una buena capacidad buffer (Antonio & Acosta, 2017). En sistemas con
microorganismos hidroliticos/acidogénicos la alcalinidad bicarbonatica debe ser casi nula
para evitar el aumento del pH y con ello el crecimiento de microorganismos
metanogénicos.

Un sistema con microorganismos metanogénicos no debe superar el valor 0.3 en
la relacion alcalinidad intermedia/alcalinidad parcial para evitar la acumulacion de acidos
organicos (Londofio, 2018). Por otro lado, los reactores con microorganismos




hidroliticos/acidogénicos generan una alta acumulacion de AGVs, por lo que la
alcalinidad intermedia es un parametro de mayor utilidad para el seguimiento del sistema.

2.3.2 Coeficientes biocinéticos.

Los modelos matematicos son usados en procesos anaerobios para determinar la
importancia de la relacion entre datos de disefio y datos experimentales (Sponza &
Ulukdy, 2008). También son usados para controlar, predecir y optimizar el disefio de un
reactor. El funcionamiento estable de los reactores se ha convertido en un reto importante
en la actualidad, por esta razon el desarrollo de modelos para entender el comportamiento
dindmico de los reactores es critico (L6pez & Borzacconi, 2011).

Cinética de crecimiento microbiano.

Cuando existen unas condiciones ambientales determinadas, en las cuales hay una
fuente de carbono, un aceptor de electrones y un medio adecuado, es decir, se cumplen
los requerimientos para que haya crecimiento, la biomasa microbiana aumenta como
resultado de la sintesis de células y disminuye a causa de la mortalidad y la respiracion
enddgena. Se ha encontrado de forma experimental que los microrganismos crecen en
proporcion directa a la concentracion de biomasa presente en el medio, por lo tanto, la
biomasa aumenta (Rodriguez, 2015), conforme a la ecuacion:

% =u.X Ecuacionl

Donde:

dx . . 1 . : :
E:Tasa de crecimiento de la biomasa, mg.L™.d%; X=Concentracion de microorganismos

en el reactor, SSV (mg/L); p=Tasa de crecimiento especifico, constante de crecimiento
(d1); t = tiempo, (d).

La relacion entre la biomasa total del reactor y la biomasa purgada en un periodo
determinado representa el tiempo medio que los microorganismos pasan en el reactor.
Este parametro se denomina tiempo de retencion celular (TRC) y se calcula como:

X .,
= 4 Ecuacion 2

Oc = Qurn + Q= Q)%s

Donde:

O =edad de lodos o promedio de tiempo de retencion celular; V=volumen util del reactor;
X= Concentracién de microorganismos en el reactor, Q= Caudal de alimentacion del
reactor; Xg=Biomasa presente en el efluente; Q, = caudal del lodo dispuesto; Xp =
biomasa en el lodo recirculado.




Los estudios experimentales de Monod demostraron que la tasa de crecimiento especifica
es funcion de la concentracion de organismos y de la concentracién del sustrato limitante
(Doran, 1998; Romero, 2000; Sponza & Ulukdy, 2008); y se describe por el siguiente
modelo:

S
K, +S

Ecuacion 3

U= Umax-

Donde:

u = Tasa de crecimiento especifico, constante de crecimiento, (d%); p,,q,=Tasa maxima
especifica de crecimiento o valor maximo de u para la concentracion de saturacion, (d);
S=Concentracion de sustrato limitante del crecimiento. DQO (mg.L™); K¢ =Coeficiente
de saturacion media, el cual es definido como la concentracion de sustrato para la cual
pipmax/2 (mg.L).

El modelo de Monod es el mas aceptado para expresar la relacién entre la concentracion
de nutriente limitante y la tasa especifica de crecimiento. Se ha establecido que, si todo
el alimento es convertido en biomasa, la tasa de utilizacion de sustrato seria igual a la tasa
de crecimiento de biomasa de acuerdo con la siguiente ecuacion:

Reemplazando la ecuacién 3 en la ecuacion 1 se obtiene:

ax XS Ecuacion 4
gt Hmerg g

Por otro lado, la cinética de muerte celular es un factor que se recomienda tener en cuenta
cuando los microorganismos se encuentran en un sistema de tratamiento por mas de uno
o0 dos dias. Los diferentes factores que contribuyen a la disminucién de la masa celular
dentro del reactor se conocen como respiracion enddgena. La pérdida de viabilidad celular
puede describirse mateméaticamente de la misma manera que la desactivacidn enzimatica,
suponiendo que la muerte de biomasa es un proceso de primer orden (Rodriguez, 2015),
que puede ser expresado mediante la siguiente ecuacion:

ra=— Ka-X  Ecyacion 5

Donde:
4. Declinacion endogena (mg/L.d)
K ; : Coeficiente de respiracion endégena (d?)

En resumen, la tasa neta de crecimiento=Crecimiento-Declinacion y se define como:

T = Pmax X-5 K;.x Ecuacion6
Ks+S




r,=-Yry — Kqg.X Ecuacion 7

Después de realizar el balance de masa para los microorganismos (Romero, 2000), el
modelo cinético bajo la suposicién de mezcla completa se expresa como:

ax .
V= QX = [QuXer(Q — Qu)Xg] +Vr,  Ecuacion8

Si se desprecia X, entonces:

X -,
V— = ~[0uXr:(@ - Q)Xs] +Vr,  Ecuacion©

Donde:
(1), ¢ .. .
V=volumen del reactor; E:Tasa de crecimiento de la biomasa; Q= caudal afluente;

X,= biomasa en el afluente; Q,,= caudal del lodo dispuesto; Xz = biomasa en el lodo
recirculado; 7,= tasa neta de crecimiento bacterial; Xz=biomasa en el efluente;
X=biomasa en el reactor.

dx : :
Para estado permanente EZO no hay cambio en la biomasa:

0=—-[Q,Xzr+(@Q@—0Q)Xg] +Vr, Ecuacion 10

Reemplazando r, por su valor:

QWXR+(§X— Qu)Xe _ _y5_k, Ecuacion 11

Reemplazando la ecuacion 2 en la ecuacion 11 se obtiene:

— = _y;_s — K, Ecuacion 12

Uso de sustrato y produccion de biomasa

El crecimiento y la utilizacion de sustrato (Romero, 2000), se relacionan por
medio de la siguiente expresion:

aX ds

Ez YE Ecuacion 13




dX Ecuacion 14

ry = —— Ecuacion 15

Donde:

% = r,: Tasa de utilizacion de sustrato, mg.L*.d%; S= Concentracion de sustrato, DQO

o DBO, g.L!; Y=Coeficiente de produccion de crecimiento en la fase logaritmica/masa
de sustrato removido, mgL* biomasa/ mgL™ alimento utilizado; r, = tasa de crecimiento
de biomasa, mg.Lt.d?,

Sustituyendo la ecuacion 4 en la ecuacion 14 se obtiene:

N L Ecuacion 16
STdt Y(Ks+9)

u — kY Ecuacion 17
max —

Donde k representa la tasa maxima de remocidn de sustrato o tasa especifica de utilizacion
de sustrato, d™.

Sustituyendo la ecuacién 17 en la ecuacién 16 se obtiene:

ds  k.X.S
5TdtT K.+sS Ecuacion 18

De acuerdo con lo reportado por Romero (2000), el valor de 7, se determina por la
siguiente relacion:

(5o = 9)

tq

r, = %(50 -8 =- Ecuacion 19

Igualando la ecuacion 18 y la ecuacidn 19 se obtiene:

kXS  (S-9)

CKo+S ty

Ecuacion 20

s =

k.s _ (So—S5)  Ecuacién 21
Ks+S X.ty

Ecuacion 22

—
w
a1

—



Donde la ecuacion 22 indica que haciendo un grafico de ) contra - se obtiene una
O

recta. La pendiente de dicha recta permite obtener el valor de =Y la ordenada en el origen,

1
el valor de "

Finalmente, al reemplazar r; por su valor segun la ecuacion 20 se obtiene:

1_, =9

6, Xty ~Ka Ecuacion 23

(So—9)
X.tq
pendiente de la recta permite obtener el valor de Y. Finalmente, la siguiente expresion

permite obtener al valor de p;,qx:

Del mismo modo, haciendo un grafico de — contra se obtiene una recta. La
Oc

Umax = kY

Determinacion de los coeficientes biocinéticos

Los coeficientes pueden ser obtenidos empleando un modelo ajustado basado en la cinética
de Monod, de acuerdo a la metodologia reportada por Sponza and Ulukdy (2008).

Determinacién de coeficientes Y

El rendimiento (YY) puede ser obtenido a partir de la ecuacion 23:

G

6, = X.tg

_Kd

Donde:

0c = Edad de los lodos o tiempo de retencion celular (d)

X = Concentracion de microorganismos en el reactor, SSV (g.L™?)
S, = Concentracion del sustrato en el afluente, DQO (g.L™)

S = Concentracion del sustrato en el afluente, DQO (g.L™?)

ty = Tiempo de retencion hidraulica (d)

Y = Coeficiente de produccion de biomasa (g SSV/g DQO)

Kg = Coeficiente de respiracion endégena (d™)

(So—5)

Al graflcar — VS ——= se obtiene una recta, esta permite obtener el valor de Y
C

(pendiente).

Coeficientes K Y tmax

Los parametros K Y Uma, PUeden ser obtenidos a partir de la ecuacion 17 y 22:

X.ty K1 4 1
S,-S) kS kK
Donde:
[ 3 )
§ J



X = Concentracion de microorganismos en el reactor, SSV (g.L™)

So = Concentracion del sustrato en el afluente, DQO (g.L™)

S = Concentracion del sustrato en el afluente, DQO (g.L™)

tq = Tiempo de retencion celular (d)

k = representa la tasa maxima de remocion de sustrato o tasa especifica de utilizacion de
sustrato, d.

Ks = Coeficiente de saturacién media, el cual es definido como la concentracion de
sustrato para la cual p = pmax/2 (g.L%)

Al graficar % VS % se obtiene una recta, esta permite obtener el valor de % (pendiente)
-

. . 1 . . . -z
y la ordenada en el origen, es decir, el valor de . Finalmente, la siguiente expresion
permite obtener al valor de p;,qx:

Umax = kY

2.4 Objetivos.

2.4.1 Objetivo general.

Evaluar el efecto de la fase hidrolitica/acidogénica y la ruta completa de la
digestion anaerobia en la degradacion del bisfenol A y sildenafil.

2.4.2 Objetivos especificos.

. Evaluar la eficiencia de un sistema EGSB en el tratamiento de un efluente
residual sintético de almidén de papa mediante la aplicacion de cargas
organicas volumétricas ascendentes.

ii. Evaluar la incidencia de la fase hidrolitica/acidogénica en la eficiencia de
remocién anaerobia del sildenafil y bisfenol A empleando un sistema EGSB.

iii. Evaluar la incidencia de la ruta completa de la digestion anaerobia en la
eficiencia de remocion del sildenafil y bisfenol A empleando un sistema
EGSB.

iv. Identificar los mecanismos responsables de la remocién de los PPCPs
empleados en el estudio.

3 PRUEBAS POR LOTES: EVALUACION DE MECANISMOS DE
REMOCION

3.1 MATERIALES Y METODOS.

3.1.1 Evaluacion de mecanismos de remocion del BPA 'y SDF.

El propdsito del experimento fue obtener informacion preliminar sobre el
comportamiento de los PPCPs estudiados a través del sistema bioldgico. Para ello, se
empleo biomasa de los reactores anaerobios EGSB previamente aclimatada al sustrato de
trabajo (almiddn de papa). Durante este experimento se evaluo de forma individual la




degradacion de bisfenol Ay sildenafil, mediante la aplicacion de pruebas anaerobias por
lotes. Asi mismo, se evaluaron posibles mecanismos de remocion como la sorcion y la
hidrdlisis. El disefio del experimento se realizé con el objetivo de evaluar tres factores
que podrian influir en la degradacion de los microcontaminantes, el compuesto (BPA y
SDF); la concentracion de los PPCPs evaluados a niveles de 50 y 500 pgL™; y el tipo de
microorganismos (hidroliticos/acidogénicos y el consorcio completo de la digestion
anaerobia). La Figura 3 muestra el montaje del experimento.

3.1.1.1 Preparacion del medio de cultivo y montaje experimental para las
pruebas por lotes.

El ensayo se realiz6 en botellas seroldgicas individuales de un volumen util de 60
mL. Se prepararon dos medios de cultivo para garantizar las condiciones ambientales de
los microorganismos, tanto los metanogénicos como los hidroliticos. EI medio de cultivo
estuvo constituido por 50 mL de macronutrientes y 10 mL micronutrientes, 0.3 g de
extracto de levadura y 1 mL de solucion de resarzurina al 0.1 % por litro de medio.
Posteriormente, se agregé 0.5 g de cisteina y 2 g de NaHCO3 por litro de medio
(Rodriguez et al., 2017). El pH del medio fue ajustado en un rango de 6.8-7.2 y 4.5-5.5,
para los experimentos con biomasa proveniente del EGSB ruta completa y EGSB
hidrolitico/acidogénico respectivamente.

A cada botella se agreg6 43.2 mL de medio de cultivo, 3 mL del in6culoy 0.3 mL
de la solucion stock de cada PPCP. Después, las botellas fueron selladas y se adicion6 1,5
mL de Na2S.9H20 (4gL™); posteriormente, fueron purgadas con nitrégeno durante un
minuto. La incubacién se realiz6 a 37°C bajo agitacion continua a 100 rpm durante toda
una noche. Para el inicio de la experimentacion se adiciond 12 mL del sustrato (10.000
mgL™?), el sustrato empleado en el experimento fue almidon. Finalmente, las botellas se
incubaron nuevamente bajo las mismas condiciones durante 28 dias. Durante el
experimento el medio de cultivo se mantuvo a un pH alrededor de 6.8-7.2 y alrededor de
5.0-5.5 para los experimentos donde fue evaluada la ruta completa y la fase
hidrolitica/acidogénica respectivamente.

Los muestreos fueron llevados a cabo los dias 0 y 28 del ensayo, en las unidades
experimentales de la fase hidrolitica/acidogénica y la ruta completa. Durante cada
muestreo se midieron las variables pH, carbono organico total (COT), acidos grasos
volatiles (AGVs) y concentracion de bisfenol A y sildenafil. A lo largo del experimento
se hizo seguimiento y control al pH para mantener el medio de cultivo dentro del rango
de pH propuesto.
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Figura 3 Montaje experimental para los ensayos anaerobios en batch.

3.1.1.2 Inéculo.

Para las pruebas de degradacion con la ruta completa se empled lodo anaerobio
previamente aclimatado proveniente de un reactor EGSB metanogénico (capitulo 4). La
produccién de metano fue previamente evaluada para verificar la actividad de los
consorcios que intervienen en la ruta completa de la digestion anaerobia
(microorganismos hidroliticos, acidogénicos, acetogénicos y metanogénicos). Este tipo
de biomasa fue abreviada como biomasa metanogénica (MET). Por otro lado, para las
pruebas de degradacion en la fase hidrolitica/acidogénica se empled lodo previamente
aclimatado de un reactor EGSB operado bajo condiciones hidroliticas (capitulo 4). Este
tipo de biomasa fue abreviada como hidrolitica/acidogénica (H/A).

3.1.1.3 Disefio experimental.

Fue realizado un disefio factorial 2° con el objetivo de evaluar tres factores que
podrian influir en la degradacion de los microcontaminantes. Factor A, el tipo de
compuesto (BPA y SDF); factor B, la concentracidn del compuesto (PPCP) evaluados a
niveles de 50 y 500 pL™; factor C, el tipo de microorganismo: hidroliticos/acidogénicos
y el consorcio completo de la digestion anaerobia.

Los datos fueron analizados con el software estadistico Statgraphics version
16.1.03 (Virginia, USA) con un nivel de confianza del 95%. La media, la desviacion tipica
y coeficiente de varianza fueron calculadas. Fueron realizadas pruebas de multiples




rangos para encontrar diferencias estadisticamente significativas entre las medias
obtenidas para los factores evaluados. Adicionalmente se llevaron a cabo pruebas con
blancos y controles para identificar mecanismos de remocion diferentes al biolégico que
pudieran tener lugar en la prueba. Los experimentos fueron realizados por triplicado, la
Tabla 4 muestra el disefio experimental.

Tabla 4. Disefio experimental para ensayos en batch con biomasa metanogénica e

hidrolitica/acidogénica

Muestra

Ensayo con biomasa metanogénica o biomasa
hidrolitica/acidogénica

Blanco/Control

Inéculo + medio de cultivo sin sustrato

Control

Inéculo+ medio de cultivo

Blanco 1-50 BPA
B1 50 DO/
B1 50 D28

Medio de cultivo estéril+ C50 pg/L

Blanco 2-500 BPA
B2 500 D0/
B2 500 D28

Medio de cultivo estéril + C500 ug/L

Blanco 3-50 SDF
B3 50 DO/
B3 50 D28

Medio de cultivo estéril + C50 ug/L

Blanco 4-500 SDF
B4_500_DO/
B4 500 _D28

Medio de cultivo estéril + C500 ug/L

Blanco 5-50 BPA
B5 50 DO/
B5 50 D28

Inéculo estéril + medio de cultivo estéril+ C50 pg/L

Blanco 6-500 BPA
B6 500 _DO0/
B6 500 D28

In6culo estéril + medio de cultivo estéril + C500 pg/L

Blanco 7-50 SDF
B7 50 DO/
B7 50 D28

Indculo estéril + medio de cultivo estéril + C50 pg/L

Blanco 8-500 SDF
B7 500 D0/
B7 500 D28

Inéculo estéril + medio de cultivo estéril + C500 ug/L

Muestra 1- 50 BPA
M1 50 DO/
M1 50 D28

Inéculo + medio de cultivo + C50 pg/L

Muestra 2-500 BPA
M2_500 DO/
M2 500 D28

In6culo + medio de cultivo + C500 ug/L

Muestra 3-50 SDF
M3_50 DO/
M3 50 D28

Inéculo + medio de cultivo + C50 pg/L

Muestra 4-500 SDF
M4 500 DO/
M4 500 D28

In6culo + medio de cultivo + C500 pg/L




3.1.2 Pruebas de hidroélisis en el almidoén.

La licuefaccion consiste en la hidrdlisis parcial del almidon a dextrinas y es
usualmente llevada a cabo en un tiempo de 2 horas, las enzimas a-amilasa son empleadas
dado que se caracterizan por su termo-estabilidad. Por otro lado, la sacarificacion es un
proceso donde las enzimas a-amilasa hidrolizan las moléculas de maltodextrina a glucosa,
y tarda de 12 a 48 horas dependiendo del grado de hidrdlisis deseado (Morales & Molina
Cordoba, 2015).

3.1.2.1 Cuantificacion del almidon.

Para las cuantificaciones se llevd a cabo un método espectrofotométrico, el
principio del método permitié medir la velocidad de consumo de almidon en la muestra
basado en la formacién del complejo yodo/almiddn, las pruebas se realizaron siguiendo
el procedimiento reportado por Londofio (2018). Para los ensayos fue empleada una
enzima o-amilasa y las cuantificaciones se realizaron en un espectrofotometro UV/VIS
Evolution 300 (Thermo Scientific) con una longitud de onda de 570 nm.

o Reactivos y soluciones.

Enzima a-amilasa 5520-BAKEZYME P 500 BG (10 gL™), solucién de yodo Kl (44 gL
1, solucion de 12 (22 gL™), solucion buffer citrato-fosfato de 0.1 M a pH 4.8, solucion de
almidon (1 gL™).

Preparacion de soluciones:

= Solucion stock de yoduro de potasio (KI) y 12 (yodo): se peso 11 g de KI, 5 g de
I> y se afor6 a 250 mL con agua destilada, se mezclo hasta disolucion total. La
solucion fue almacenada en un frasco ambar y fue cubierta con aluminio para
minimizar el contacto con la luz.

» Reactivo combinado: se pes6 1 g de KI, se adiciond 1 mL de la solucién stock y
se afor6 a 25 mL con agua destilada. La solucion siempre fue preparada el dia del
andlisis y el remanente fue descartado dado que tienen baja estabilidad.

= Solucién de almiddn: se pesé 0.1 g de almidén y se afor6 a 100 mL con agua
destilada. La solucion se sometio a calentamiento hasta la disolucion total.

= Solucion buffer citrato-fosfato: se pes6 9.6 g de &cido citrico (CsHzO-) y 7.098 g
de fosfato de sodio dibasico pentahidratado (Na2HPO4.7H20), se afor6 a 500 mL
con agua destilada y el pH fue ajustado a 4.8.

* Enzima o amilasa: se pesd 1 g de la enzima o amilasa en 100 mL de la solucion
buffer citrato-fosfato.

o Procedimiento
Se prepraron las soluciones de Kl (44 gL™), 12 (22 gL™), la solucion buffer citrato-fosfato

de 0.1 M a pH 4.8, la solucion de almidon (1 gL™), el reactivo combinado y la solucion
con la enzima. Posteriormente, se llevo a cabo una curva de calibracion (Figura 4) para




cuantificar el almidén como se muestra en la Tabla 5. El criterio de aprobacion de la curva
fue un coeficiente de determinacion R?>0.9. Se hizo un calibrado independiente para los
ensayos que se realizaron en diferentes dias de experimentacion.

Tabla 5. Calibrado del método almidén-yodo.

., Volumen de Volumen de buffer Reactivo
Congeqtramon de solucion de almidoén citrato-fosfato combinado
almidén (mg/L) (mL) (mL) (mL)

0 0,00 3,00 1
12,5 0,05 2,95 1

25 0,10 2,90 1

50 0,20 2,80 1

75 0,30 2,70 1
100 0,40 2,60 1
125 0,50 2,50 1

Figura 4 Curva de calibracién del método yodo/almiddn para las pruebas de hidrélisis.

3.1.2.2 Pruebas de hidrolisis enziméatica.

Se llevaron a cabo pruebas enzimaticas para estudiar el efecto de una enzima en
la hidrdlisis del almidon. Inicialmente se determing la actividad enzimética de la enzima
a-amilasa 5520-BAKEZYME P500 BG. Los ensayos consistieron en la aplicacion de
diferentes factores de dilucién (FD) a una solucion de la enzima (10000 mgL™?); a
continuacion, se realiz6 una prueba para cada dilucion y se evaluaron los FD 1, 10, 100,
500, 1000, 2000 y 4000. ElI metodo empleado fue de tipo fotométrico usando una
absorbancia a 570 nm cada 10 segundos durante 10 minutos de reaccion de la enzima, la
actividad se calcul6 a partir de la pendiente maxima de la curva obtenida de concentracién
de almidon frente al tiempo. La actividad amilasa total se defini6 como los mgL™ de
almidon transformados en un minuto por la enzima.

Posteriormente, se estudiod el efecto de la enzima en una concentracion de 4 gL-1 de
almidon (méxima concentracion de trabajo en los reactores EGSB); y se evaluo la enzima
en tres niveles como se describe en la

Tabla 6. Las pruebas se realizaron por duplicado en 100 mL de la solucion de almidon y
se adicion6 0.2, 1.2 y 2.3 mL de la enzima preparada sin dilucion (Figura 5). Finalmente,
las muestras se incubaron a temperarura ambiente por 2 horas con agitacién continua, y
finalmente se cuantificé el almidon en todas las unidades experimentales.




Tabla 6. Condiciones para las pruebas de hidrdlisis enzimatica

Aumento de Concentracion almidon ~ Volumen del ensayo Enzima
Enzima (g.L Y (L) (mL)
10 4 0,1 2,3
5 4 0,1 1,2
1 4 0,1 0,2

3.1.2.3 Pruebas de hidrdlisis por pH.

Durante este ensayo se evaluo el efecto del pH en la hidrélisis del almidon. La
prueba se realizdé a pH 4.5, 6.5 y 8.0, cada uno fue evaluado por triplicado. Para el
experimento se preparé una solucion de almidon de 3gL™* en erlenmeyers de 250 mL;
posteriormente, cada unidad experimental fue llevada a los pH seleccionados y se
sometieron a agitacion continua por 2 horas (Figura 6). La concentracion de almidon fue
cuantificada en el tiempo 0 y en todas las unidades experimentales cuando trasncurrieron
2 horas bajo los pH evaluados.

Figura 6 Montaje experimental para las pruebas del efecto del pH en la hidrolisis.




3.2 RESULTADOS Y DISCUSION.
3.2.1 Identificacion de mecanismos de remocion del BPA 'y SDF.

3.2.1.1 Caracterizacion de la biomasa empleada en las pruebas por lotes.

El lodo empleado para ambas pruebas (MET e H/A) tuvo un tiempo adecuado de
aclimatacion en los reactores EGSB, lo que permitié obtener biomasa con alta actividad
bioldgica que favorecio el buen desempefio de los sistemas anaerobios. La evaluacion de
las principales caracteristicas fisicas de la biomasa se muestra en la Tabla 7. La relacion
SSVI/SST indica que aproximadamente el 87 y 74 % de los solidos totales presentes en la
biomasa granular hidrolitica y metanogénica respectivamente, son de naturaleza organica,
lo cual permitio tener un estimado del alto componente biol6gico de la muestra inoculada
en las unidades experimentales.

Tabla 7. Caracteristicas fisicas del lodo empleado en las pruebas por lotes

Biomasa SST (gL™?) SSV (gL SSV/SST (%)
Hidrolitica/Acidogénica 31.34 27.17 87
Metanogénica 29.64 21.93 74

3.2.1.2 Analisis de las variables pH y acidos grasos volatiles

La Figura 7 y Figura 8 permiten evidenciar que el pH de las unidades
experimentales estuvo dentro de los rangos deseados para ambos tipos de experimentos
(H/A y MET). Sin embargo, se destaca que durante el ensayo fue necesario dosificar
bicarbonato (agente buffer) a los controles y a las muestras M1, M2, M3 Y M4 para los
experimentos con inéculo H/A y MET, debido a que el pH del medio disminuy6 por la
alta produccién de AGVs, esto explica las concentraciones obtenidas de acidos grasos
volatiles en el medio al final del experimento (Figura 9 y Figura 10).
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Figura 7 Comportamiento del pH en el control y las muestras con el inéculo H/A en el
altimo dia del experimento.
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Figura 8 Comportamiento del pH en el control y las muestras con el inéculo MET en el
altimo dia del experimento.

La hidrdlisis y la acidogénesis son las primeras fases de la digestion anaerobia de
compuestos organicos complejos, los AGVs son los principales productos de la
acidogénesis de la materia orgénica, la aparicion de acidos grasos volatiles indica la
presenciay actividad de microorganismos hidroliticos y acidogénicos durante los ensayos
realizados (Parawira et al., 2004). Para el experimento con biomasa H/A los AGVs
producidos en mayor proporcién fueron los &cidos acético, butirico y propionico (en
orden descendente); y los acidos i-butirico, valérico e i-valérico en cantidades
insignificantes (Figura 9). Se observé que la concentracion de AGVs en el control fue
similar a la de las muestras con BPA y SDF, esto sugiere que ninguno de los PPCPs
evaluados causo afectacion sobre estos consorcios. Adicionalmente, los microorganismos
acidogénicos no se inhibieron con las concentraciones evaluadas de los contaminantes.
Por otro lado, para los experimentos con biomasa MET, los AGVs producidos en mayor
proporcién fueron los &cidos butirico, acético y propionico (en orden descendente).; y los
acidos valérico, i-valérico y butirico en cantidades insignificantes (Figura 10).
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Figura 9 Concentracion de AGVs en el control y en las muestras con inoculo H/A en el
altimo dia del experimento. Acido Hac: Acético, HPr: Propionico, i-BA: Iso-butirico, n-
BA: Butirico, i-VA: Isso-valérico, n-VA Valérico.
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Figura 10 Concentracion de AGVs en el control y en las muestras con indculo MET en el
altimo dia del experimento. Acido Hac: Acético, HPr: Propidnico, i-BA: Iso-butirico, n-
BA: Butirico, i-VA: Isso-valérico, n-VA Valérico.

Las concentraciones encontradas al final del experimento sugieren que la DQO
inicial fue demasiado alta para el inculo metanogénico suministrado teniendo en cuenta
que las unidades experimentales eran sistemas cerrados en batch. En este sentido, la
produccion de AGVs por parte de los microrganismos acidogénicos probablemente
generod un desbalance, teniendo en cuenta que los microorganismos metanogénicos no
transformaron la totalidad de los compuestos intermediarios en metano.

Muchos tipos de bacterias estdn involucradas en las fases hidrolitica y
acidogénica; por lo tanto, se suelen producir varios tipos de &cidos organicos de acuerdo
con el sustrato, las condiciones fisicoquimicas del medio, la carga organica, el tiempo de
retencion hidraulico, entre otros (Zhou et al., 2018). En concordancia con lo reportado
por (Parawira et al., 2004), los &cidos acético, butirico y propionico son los compuestos
intermedios producidos principalmente durante la fermentacion anaerobia de
carbohidratos como el almiddn (fuente principal de carbono usada en los experimentos).
Adicionalmente; el pH puede afectar el tipo de AGV producido durante la fermentacién
acidogénica (W. S. Lee et al., 2014), este comportamiento también fue observado en los
experimentos realizados, dado que en la unidades experimentales tratadas con el indculo
H/A (medio con pH &cido) fueron cuantificadas mayores concentraciones de &cido
acético; mientras que en la unidades experimentales con el indculo MET (medio con pH
cercano a 7) fueron cuantificadas mayores concentraciones de acido butirico al final del
experimento. Debido a la menor cantidad de carbonos del &cido acético (HAC), este es
convertido en metano por los microorganismos metanogénicos (Parawira et al., 2004),
esto sugiere que la baja concentracion de HAc al final de los experimentos con el in6culo
metanogénico probablemente esta relacionado con su transformacién en metano; y de
forma coherente con esto, la alta concentracion de HAc al final de los experimentos con
el indculo acidogénico es un indicador de la supresion de la fase metanogénica.

3.2.1.3 Evaluacién de la biodegradabilidad de BPA y SDF

La Figura 11 y Figura 12 muestra la concentracion de BPA en el dia 0 y 28 del
experimento, para los blancos y las muestras tratadas con el inéculo H/A 'y MET




respectivamente. Se observa que la concentracion de BPA disminuyd en los blancos 1y
2 (B1 50 D28 y B2 500 _D28) en el dia 28 del ensayo para las dos concentraciones
evaluadas. Dado que en los blancos 1 y 2 solo habia presencia de medio estéril y el
microcontaminante, esta respuesta se asocia a un mecanismo de hidrolisis parcial del
BPA, dicho comportamiento fue observado en los ensayos con los dos tipos de in6culo.
Estos resultados son consistentes con lo reportado sobre el comportamiento de BPA en
las matrices ambientales, algunos autores indican que este compuesto se degrada
relativamente rapido en el medio ambiente, con una vida media general de 4.5 a 4.7 dias
dependiendo del medio de liberacion (Cousins et al.,, 2010). Aunque el BPA es
considerado un compuesto pseudo persistente, su uso masivo como intermediario en la
produccion de resinas de policarbonato y epoxi, retardantes de llama y otros productos de
uso masivo, ha hecho que se genere acumulacién al punto de ser cuantificado en niveles
alarmantes en diversas matrices ambientales (Gogoi et al., 2018; Mohapatra et al., 2011).

Por otro lado, la Figura 11 y Figura 12 muestra que la concentracion de BPA
disminuyd en los blancos 5y 6 (B5 50 D28 y B6_500_D28) al final del experimento
para ambas concentraciones evaluadas. Teniendo en cuenta que estas unidades
experimentales fueron inoculadas con biomasa esterilizada, los resultados sugieren que
ocurrieron otros mecanismos de eliminacion diferentes a la biodegradacion durante el
experimento. La presencia de mecanismos abioticos se confirmd con los porcentajes de
remocion calculados en los blancos con lodo esterilizado y en las muestras con lodo
activo. Para las pruebas con indculo H/A, los porcentajes de remocion obtenidos en los
blancos 5 y 6 estuvieron alrededor del 43%, para las muestras 1 y 2 fueron 60 y 64 %
respectivamente. De manera semejante, en las pruebas con in6culo MET, los porcentajes
de remocidn obtenidos en los blancos 5 y 6 estuvieron alrededor del 49%, para las
muestras 1 y 2 fueron 74 y 66 % respectivamente. Estos resultados indican que la
disminucion del BPA en la fase liquida estuvo relacionada principalmente con un
mecanismo de sorcion en la biomasa. Por lo tanto, la sorcion fue el mecanismo
predominante bajo las condiciones experimentales empleadas en el experimento para
ambos inoculos, H/A'y MET.

Se ha reportado que existen mecanismos de sorcion/acumulacion apreciables para
valores Kow>3 (Londofio & Pefiuela, 2017). Segun Cousins et al. (2010) el coeficiente
octanol-agua del BPA (Log Kow 3.43) hace que tenga una tendencia parcialmente
lipofilica; es decir, es factible que esté adherido a fases organicas como suelos y
sedimentos; sin embargo, una fraccion del compuesto puede estar presente en la fase
acuosa. Adicionalmente, ha sido reportado que el valor del coeficiente de particion del
BPA varia de acuerdo con las condiciones redox del medio, incrementando bajo
condiciones anaerobias, este hecho podria explicar la tendencia del compuesto a la
sorcion durante las pruebas anaerobias realizadas (L. Wang et al., 2014). En resumen, la
sorcion en el lodo es un mecanismo que ha sido reportado previamente para la eliminacion
de multiples microcontaminantes en procesos biolégicos (Carneiro et al., 2020; Londofio
& Pefiuela, 2017).




Dado que el comportamiento de sorcidn puede verse afectado por las condiciones
del medio como el valor del pH, el coeficiente Dow tiene en cuenta los dos principales
mecanismos de sorcidn: absorcion (interacciones hidrofobicas caracterizadas por el valor
Kow) y adsorcion (interacciones electrostaticas relacionadas con la tendencia de la
sustancia a disociarse en fase acuosa, que se caracteriza por la constante de disociacion,
pKa); o por la formacion de puentes de hidrégeno (Arcos, 2005). En este sentido, un
PPCP puede generar especies no ionizadas, que predominaran en la particién en octanol
y agua, y especies ionizadas, que generalmente permaneceran en el compartimento
acuoso (Londofio, 2018). A partir de la revision bibliografia se encontro que el Dow del
BPA (pH=5) es 3.32 (Carneiro et al., 2020), de manera que este parametro coincide con
el valor del logKow reportado para este compuesto. Esto indica que el Kow bajo el cual
se realiz6 el andlisis de la sorcion del bisfenol A, permitié describir adecuadamente las
particiones ambientales o interacciones dinamicas del compuesto en los experimentos con
el indculo H/A, dado que no hay influencia del pH sobre el mecanismo de sorcion de este
compuesto.

Teniendo en cuenta lo anterior, los resultados obtenidos con el BPA en los
tratamientos con biomasa H/A y MET, sugieren que los porcentajes de remocién
calculados en las unidades experimentales con lodo activo estan relacionados
principalmente con mecanismos como la sorcion sobre la biomasa y reacciones abiéticas
como la hidro6lisis (en menor proporcion), este hecho también podria explicar la baja
incidencia de la concentracién en la remocién del BPA. De manera semejante, diversos
autores indican que el BPA no se biodegrada bajo condiciones anaerdbicas (J. H. Kang
& Kondo, 2002; Limam et al., 2013). Por otro lado, mecanismos como la fotooxidacién
y la volatilizacion no fueron considerados relevantes para las condiciones en las cuales se
Ilevaron a cabo los ensayos, dado que las unidades experimentales no fueron expuestas a
radiacion solar directa ni a fuertes turbulencias; de igual manera, otros estudios han
reportado que para las condiciones anaerobias de degradacion estos mecanismos no son
significativos (Londofio, 2018).
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Figura 11 Comportamiento de la concentracién de BPA para blancos y muestras con
in6culo H/A.
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Figura 12 Comportamiento de la concentracién de BPA para blancos y muestras con
inéculo MET.

La Figura 13 y Figura 14 muestran la concentracion de SDF en los dias 0 y 28 del
experimento, para los blancos y las muestras tratadas con el inéculo H/A 'y MET
respectivamente. Las pruebas con los blancos 3y 4 (B3 _50_D28 y B4 500_D28) sefialan
que la concentracion del SDF se mantuvo durante el tiempo del experimento para los
ensayos con biomasa H/A y MET, esto indica que no se presentaron mecanismos de
hidrolisis durante el experimento. Por otro lado, los blancos 7 y 8 (B7_50 D28 vy
B8 500 _D28) presentaron minimos cambios en la concentracion en el dia 28, por lo tanto,
la sorcion no se considera un mecanismo predominante para la remocion del sildenafil
bajo las condiciones del ensayo. Los resultados obtenidos tienen concordancia con el
coeficiente de particion reportado para el SDF (LogKow 1.9), el cual indica que este
compuesto tiene una muy baja tendencia a adsorberse de forma apreciable sobre el lodo
(Son et al., 2022). Teniendo en cuenta lo anterior, la remocion obtenida para el sildenafil
fue relacionada con un mecanismo de biodegradacion; no obstante, la remocion del
contaminante del medio fue parcial, con porcentajes inferiores al 43% y 41% en las
pruebas con indculo H/A y MET respectivamente. Considerando que los porcentajes
obtenidos fueron semejantes con ambos tipos de biomasa, los resultados sugieren que la
hidrélisis y la acidogénesis son las principales fases contribuyentes a la biodegradacion
de SDF.

Se presume que las remociones obtenidas que fueron vinculadas a un proceso de
biodegradacion estan relacionadas con mecanismos co-metabélicos, puesto que los
PPCPs empleados en el estudio fueron dosificados en concentraciones muy bajas y no
representan un aporte significativo de carbono para ser empleados como sustrato por parte
de los microorganismos. Varios autores sugieren que el cometabolismo es probablemente
el principal mecanismo responsable de la biodegradacion de los microcontaminantes
debido al rango de concentracion en el que se encuentran, pues la biotransformacion de
los PPCPs solo puede ocurrir metabolicamente si la energia generada a partir de dicha
reaccion es suficiente para promover el crecimiento y el mantenimiento de la biomasa
(Carneiro et al., 2020; Gonzalez-Gil et al., 2019; Londofio, 2018)




Por otro lado, dado que durante la fermentacion del almidon se producen un gran
namero de enzimas extracelulares, que podrian dar lugar a una mayor biotransformacion
cometabolica de los microcontaminantes, podria esperarse que la hidrolisis sea la etapa
mas eficiente para la biodegradacion del SDF (Gonzalez-Gil et al., 2018). No obstante,
Carneiro et al. (2020) indico que la hidrolisis de carbohidratos juega un menor papel en
la biotransformacién anaerobia de algunos microcontaminantes, y la acidogénesis es la
fase clave. En este sentido, se ha identificado que la incidencia de las fases de la digestion
anaerobia sobre la biodegradacién de un compuesto depende de aspectos como las
caracteristicas fisicoquimicas del contaminante, el sustrato, las condiciones que favorecen
la produccién enzimatica, entre otros. Teniendo en cuenta lo anterior, el alcance de este
experimento solo permite concluir que las fases de hidrolisis y/o acidogénesis estan
involucradas en la biotransformacion anaerobia del SDF, mientras que la acetogénesis y
metanogénesis tienen una baja incidencia en la biodegradacion de este compuesto bajo
las condiciones experimentales de este estudio.

Se han reportado eficiencias de remocién superiores al 97% en humedales
plantados y alrededor del 40% en humedales artificiales para el SDF (Delgado et al.,
2020), ahora bien, simultdneos procesos pueden ocurrir en los humedales, tales como
volatilizacion, sorcién, sedimentacion, fotodegradacion, absorcion por plantas,
degradacion microbiana; y contribuir a la eliminacion o transformacion del SDF.
Adicionalmente, la eliminacion de sildenafil ha sido evaluada en aguas residuales tratadas
con hongos de pudricion blanca , indicando porcentajes de biodegradacion superiores al
95% en estudios previos (Tormo-Budowski et al., 2021). En contraste con lo anterior, se
han notificado eficiencias de eliminacion inferiores al 20 % para el SDF en plantas de
tratamiento convencionales y en tratamientos biologicos de pelicula fija (Delgado et al.,
2019). Asi mismo, Suanon et al. (2017) reporté eficiencias negativas de eliminacion del
sildenafil en digestores anaerobios. Cabe destacar que, es escasa la informacion reportada
sobre la degradacion bioldgica del SDF en ecosistemas acuaticos o en sistemas de
tratamiento bajo condiciones anaerobias.
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Figura 13 Comportamiento de la concentracion de SDF para blancos y muestras con
in6culo H/A.
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Figura 14 Comportamiento de la concentracion de SDF para blancos y muestras con
inoculo MET.

3.2.1.4 Efecto de los factores experimentales en la remocion de BPA 'y SDF.

La Figura 15 muestra los resultados obtenidos para la remocion de los compuestos
BPA Y SDF evaluados en los dos niveles preestablecidos en el disefio experimental,
después de ser tratados con biomasa hidrolitica/acidogénica y metanogénica
respectivamente. EI comportamiento observado sugiere de forma preliminar que el
incremento en la concentracion de BPA no tuvo un efecto marcado sobre las remociones
obtenidas, esta tendencia fue identificada en los resultados con el in6culo metanogénico.
De forma semejante, las pruebas con el indculo H/A evidenciaron una tendencia similar;
aexcepcion de los experimentos con una concentracion inicial de 50 pgL* de BPA, donde
se obtuvo una remocién promedio de 48.56%, inferior en relacion con la obtenida en los
demas ensayos con el mismo compuesto, este hecho se relacioné con la dispersién
estadistica de los datos obtenidos en estas unidades experimentales y su significancia fue
evaluada posteriormente.

Para el caso del sildenafil, Figura 15 muestra que las remociones medias obtenidas
en la mayoria de los ensayos fueron inferiores en comparacion con las alcanzadas en las
pruebas con el BPA, este hecho se evidencio en las unidades experimentales tratadas con
indculo H/A (500 pgL™) y MET. Por otro lado, los valores medios obtenidos para la
remocion del SDF con el indculo MET no presentaron diferencias entre si al aumentar la
concentracion inicial del PPCP, de forma similar al comportamiento observado con el
BPA. Sin embargo, los experimentos con el inéculo H/A para una concentracion inicial
de 50 pgL! de SDF presentaron una remocion promedio de 51.40 %, superior en relacion
con la obtenida en los demas ensayos con el mismo compuesto, su significancia fue
evaluada posteriormente.
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Figura 15 Remocion de BPA y SDF después del tratamiento con indculo H/Ay MET.

Para evaluar la significancia entre las medias obtenidas se llevé a cabo una prueba
de rangos multiples usando el test de Tukey. Los resultados obtenidos después de aplicar
el procedimiento de comparaciébn mdltiple indican que no hay diferencias
estadisticamente significativas entre los pares de medias contrastadas con un nivel de
confianza del 95.0%, la Figura 16 muestra de forma gréafica los resultados de la prueba
realizada. Lo anterior indica que las concentraciones del experimento (en el rango
evaluado de 50-500 pgL™t) no tuvieron un efecto diferencial sobre la remocion de BPA'y
SDF. Adicionalmente, los resultados sugieren que bajo las condiciones del experimento
el tipo de in6culo no tuvo un efecto significativo sobre la remocion de los PPCPs con un
nivel de confianza del 95.0%.
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Figura 16 Grafico de prueba de rangos multiples para experimentos con BPA 'y SDF.

El efecto de los factores evaluados en el disefio experimental es mostrado en la
gréfica de efectos principales y el diagrama de Pareto (

Figura 17). Es importante resaltar que el diagrama de Pareto indica la magnitud y
significancia del efecto de cada factor evaluado, asi como la interaccion de estos en la
variable de respuesta (Rubio-Clemente et al., 2019), en este caso el porcentaje de
remocion. En el diagrama de Pareto, la linea de referencia (linea vertical) indica el valor
critico, asi que cualquier efecto que exceda esta linea puede ser considerado como
significativo. El signo positivo/negativo indica si los efectos principales y de interaccién
influyen en la respuesta de forma positiva o negativa, respectivamente. Teniendo en
cuenta esto, los factores evaluados mostraron un efecto negativo sobre la variable de
respuesta, excepto para la interaccion de los factores “AC” (Compuesto. Inoculo). Sin
embargo, ninguno de los factores tuvo un efecto significativo (nivel de confianza del
95%) en el porcentaje de remocidn, esto tiene concordancia con los resultados obtenidos
en las pruebas de rangos mdaltiples.
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Figura 17 a) Grafico de efectos principales. b) Diagrama de Pareto para porcentaje de
remocion (%). Compuesto: BPA, SDF; Concentracion: 50, 500 pg L?; Inéculo: H/A, MET.

3.2.2 Evaluacion de la hidrdlisis enziméatica como alternativa de pretratamiento.

Las pruebas fueron realizadas para estudiar el efecto de una enzima tipo amilasa
en la hidrdlisis del almidon, como alternativa para el pretratamiento de aguas residuales
con alto componente organico (como la empleada en este estudio). Es importante resaltar
que la fase hidrolitica de la degradacion anaerobia ha sido reportada como una etapa
limitante en el tratamiento de aguas residuales con alta carga organica. De esta manera,
los pretratamientos son una alternativa que permite optimizar la eficiencia de remocion
del componente organico durante los tratamientos bioldgicos (Gomez Tovar, 2008).

3.2.2.1 Actividad amilasa total.

De acuerdo con el procedimiento descrito previamente, la actividad enzimatica se
calculd a partir de la pendiente maxima de las curvas obtenidas de concentracién de
almidon frente al tiempo, los factores de dilucién 500 y 1000 de la enzima empleada
permitieron obtener un ajuste R? mayor a 0.98. Finalmente, la actividad enzimatica
amilasa total calculada fue de 1200 mg almidén.L ™ min™, la actividad se definié como los
mgL* de almidon transformados en un minuto por la accion de la enzima presente en la
muestra. Con base en la actividad amilasa total se realizaron las pruebas de hidrolisis
enzimatica con el almidon.

3.2.2.2 Pruebas de hidrélisis enzimatica

Los resultados de la prueba revelaron una alta actividad por parte de la enzima a-
amilasa que pudo evidenciarse con la reduccion de la concentracion del almidon despues
de dos horas de reaccion (Tabla 8). La cuantificacion del almidon fue realizada con la
curva de calibracion del método yodo/almidon (Tabla 5). Al final del experimento se
encontrd que la mayor remocion de almidén fue alcanzada en las unidades experimentales




con 1.2 y 2.3 mL de la enzima. Sin embargo, la concentracion final obtenida en las
muestras con la mayor adicion de la enzima (2.3 mL) fue levemente mayor a la
concentracion final obtenida en las muestras con la adicion intermedia de la enzima (1.2
ml); es decir, en este rango de trabajo el mayor aumento de la enzima no generé la mayor
degradacion. Este mismo comportamiento fue identificado durante la determinacion de
la actividad a-amilasa total para los menores y mayores factores de dilucion evaluados,
esto sugiere que la enzima altera su comportamiento hidrolitico cuando la adicion de esta
es muy baja o demasiado alta. De alli la importancia de evaluar previamente su actividad
y la dosificacion adecuada que permita realizar la hidrélisis 6ptima del medio sin alterar
su funcionamiento. Con base en los resultados obtenidos, la adicion intermedia de la
enzima (1.2 mL) fue la que permiti6 obtener los mejores resultados en cuanto a la
disminucion de la concentracién de almidon en el medio. En general, los resultados
obtenidos mostraron un efecto sustancial de la enzima en la hidrdlisis parcial del almidén
a dextrinas (licuefaccion), indicando que la o-amilasa es una opcion adecuada de
pretratamiento, que facilitaria la etapa hidrolitica durante el proceso anaerobio,
mejorando asi la eficiencia de remocion del componente organico presente en el agua
residual.

Tabla 8. Concentracion de almidon obtenida después de someter las muestras a tres
concentraciones de la enzima a-amilasa con un tiempo de reaccién de dos horas

Descripcién del ensayo Concentracién mg almidoén L*

4007.37 = 0.0006
Concentracion inicial de almidon

0.2 mL Réplical 117.89 £ 17.37
0.2 mL Réplica2

1.2 mL Réplical 0.33+0.03
1.2 mL Réplica2

2.3 mL Réplical 17.89 + 4.96

2.3 mL Réplica2

3.2.3 Evaluacion de la hidrolisis mediante la variacion del pH.

El objetivo principal del ensayo fue verificar que el rango de pH en el que operaron
los sistemas EGSB no desencadenara la hidroélisis parcial del almidon, dado que esto
podria generar una interferencia con el proceso de degradacion bioldgica evaluado. Los
pH seleccionados (4.5, 6.5 y 8.0) abarcaron el rango de operacion del reactor H/A'y MET.

Los resultados obtenidos al realizar variaciones en el pH no reflejaron un cambio
sustancial en la concentracion de almiddn en el medio (Tabla 9), la variacién obtenida se
atribuye a la incertidumbre del procedimiento y al método espectrofotométrico empleado.
Esto sugiere que el pH no tuvo un efecto hidrolitico en la estructura del almidon, en el
rango de pH usado en los reactores durante la operacion de los sistemas EGSB.




Tabla 9. Concentraciones obtenidas en la prueba de hidrdlisis por pH con un tiempo de
reaccion de dos horas

o Concentracion de L
Descripcion del ensayo o Disminucién (mg L?)
almidén (mg L?)

Muestra almidon, t=0 2980.90 + 22.02 -

Muestra pH 4.5, t=2h 2770.69 + 57.47 210.21
Muestra pH 6.5, t=2h 2858.38 + 43.24 122.52
Muestra pH 8.0, t=2h 2804.72 +17.42 176.18

3.3 CONCLUSIONES.

Los porcentajes de remocion obtenidos con el BPA en los tratamientos en batch
con biomasa H/A y MET, fueron relacionados principalmente con la sorciobn como
mecanismo predominante, seguido por la hidrolisis. En contraste con esto, los resultados
obtenidos con el SDF en los tratamientos con biomasa H/A y MET, indicaron que la
biodegradacion fue el mecanismo predominante bajo las condiciones del ensayo. Sin
embargo, la degradacion obtenida fue parcial, con porcentajes de remocion inferiores a
43% y 41% para los experimentos con indculo H/A 'y MET respectivamente.

Los resultados de las pruebas estadisticas indicaron que los factores evaluados no
tuvieron un efecto significativo sobre el porcentaje de remocion del BPA y SDF bajo las
condiciones del experimento. En el caso del SDF, los resultados sugieren que la remocién
obtenida esta relacionada con un mecanismo de biodegradacion, donde los consorcios
hidroliticos/acidogénicos tuvieron el rol principal sobre la degradacion del compuesto.

Se presume que las remociones obtenidas que fueron vinculadas a un proceso de
biodegradacion estan relacionadas con mecanismos de cometabolismo, puesto que los
PPCPs empleados en el estudio fueron dosificados en concentraciones muy bajas y no
representan un aporte significativo de carbono para ser empleados como sustrato por parte
de los microorganismos.

El contacto de la biomasa con cada PPCP no generé efectos adversos (txicos o
inhibidores) en las poblaciones microbianas en el rango de concentracion evaluado. En
los experimentos con biomasa H/A esto fue verificado con el control acidogénico, donde
la concentracion de AGVs producidos fue similar a la de las muestras con BPA y SDF.
Por otro lado, la inhibicion de la biomasa MET fue evaluada en los experimentos control,
particularmente con la remocion de COT, donde la eliminacion del sustrato fue similar
tanto en el control como en las muestras con BPA y SDF. No obstante, la baja remocion
del sustrato altamente biodegradable fue un indicador de la disminucion de la actividad
metanogénica, tanto en los experimentos control como en las muestras.




Las pruebas enzimaticas indicaron que la a-amilasa es una opcion adecuada de
pretratamiento, que permitiria incrementar la eficiencia de remocion de la carga orgéanica
en aguas residuales con una elevada concentracion de almidon.

Los ensayos indicaron que el rango de pH en el que operaron los sistemas EGSB,
no desencadend un efecto hidrolitico en la estructura del almidon, por lo tanto, el pH no
se considerada una interferencia para el experimento.

4 PRUEBAS EN CONTINUO CON SISTEMAS ANAEROBIOS EGSB.

4.1 MATERIALES Y METODOS.

4.1.1 Montaje de los sistemas EGSB.

Se instalaron tres reactores anaerobios EGSB en el laboratorio del Grupo
Diagnostico y Control de la Contaminacion (GDCON) de la Universidad de Antioquia -
Facultad de Ingenieria, ubicado en la Sede de Investigacion Universitaria (SIU). Los
reactores fueron previamente construidos en acrilico a escala de laboratorio con un
volumen util de 3.4 litros. La geometria y dimensionamiento de los sistemas empleados
fue reportada por Londofio (2018).

Los reactores fueron operados con flujo continuo ascendente, en cada reactor el
afluente ingresaba por la parte inferior donde era distribuido de manera uniforme por
medio de una placa perforada y controlado por una bomba peristaltica. En la parte
superior cada reactor contaba con dos dispositivos de salida, uno encargado de recircular
parte del efluente, también controlado por una bomba peristaltica y otro encargado de
evacuar el efluente excedente; de esta forma, el caudal de alimentacion y recirculacion
pudo ser regulado durante toda la operacién de los sistemas EGSB. La experimentacion
se llevd a cabo bajo condiciones mesdfilas, a temperatura ambiente (22 a 26 °C).
Adicionalmente, los reactores fueron instalados en un espacio cerrado evitando al
maximo la exposicion a condiciones ambientales desfavorables que pudieran afectar el
comportamiento en la degradacién de los contaminantes. La Figura 18 muestra el
esquema del sistema EGSB empleado en la experimentacion.
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Figura 18 a) Imagen del reactor EGSB empleado en este estudio (Londofio, 2018) y b)
Esquema del sistema EGSB con alimentacion y recirculacién de caudal.

4.1.2 Arrangue experimental de los sistemas EGSB.

En cada reactor se realizO el arranque y optimizacion hasta alcanzar las
condiciones adecuadas para realizar la remocién de la materia organica y evaluar la
biodegradacion del bisfenol Ay sildenafil. La Figura 19 presenta el esquema general del
montaje experimental empleado en este estudio.
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El sistema EGSB 1 (izquierda) fue empleado para evaluar la degradacion de los
PPCPs bajo la ruta completa de la digestion anaerobia, de ahora en adelante nombrado
reactor metanogénico (MET). El sistema EGSB 2 (centro) fue empleado como un reactor
de respaldo, este fue aclimatado para ser empleado en caso de que los otros reactores se
desestabilizaran por las cargas aplicadas durante la operacion; y el sistema EGSB 3
(izquierda) fue empleado para evaluar la degradacion de los PPCPs bajo condiciones
hidroliticas/acidogénicas, de ahora en adelante nombrado reactor hidrolitico (H/A).

4.1.3 Estrategia operacional.

o Reactor metanogénico

El reactor metanogénico fue operado con flujo continuo por un periodo de 414
dias divididos en 5 fases de operacién, de acuerdo con la estrategia operacional planteada
en la Tabla 10.

En la fase | se ejecuto el periodo de aclimatacion de la biomasa sin la adicion de
microcontaminantes. Este proceso se llevé a cabo con un aumento progresivo de la carga
orgénica volumétrica (COV) desde 0.5 gDQO/L.d hasta llegar a 3 gDQO/L.d. Como
criterio del estado de actividad de la biomasa se empled la remocidn de la materia
organica en términos de DQO con valores por encima del 80%. De forma paralela, el
reactor de respaldo fue aclimatado con la misma metodologia que el reactor
metanogénico.

A partir de la fase 1 se inici0 la aplicacion de la mezcla de los microcontaminantes
BPA y SDF, entre la fase 11 y V se aplicaron cargas crecientes de los PPCPs (co-sustrato)
desde 0.06 hasta 0.24 mgDQO/L.d; por otro lado, la carga organica volumétrica del
sustrato también se incremento6 gradualmente en cada fase hasta llegar a 14.4 gDQO/L.d
en la fase V. El reactor fue operado con una velocidad ascensional de 2 m/h.

Para evaluar la degradacion bajo la ruta anaerobia completa, el sistema EGSB
metanogénico se operd manteniendo las condiciones idoneas para alcanzar un equilibrio
en el reactor, de forma que permitiera el crecimiento de los consorcios microbianos que
intervienen en todas las etapas de la digestion anaerobia: microorganismos hidroliticos,
acidogénicos, acetogénicos y metanogénicos.

Tabla 10. Estrategia operacional para la evaluacion de la degradacion de los PPCPs bajo
la ruta completa.

Reactor Descripcion Tiempo de TRH| Cargamix | COV afluente
experimentacion (h) PPCPs (gDQO/L.d)
(Dias) afluente
(mgDQO/L.d)
0-29 24 0,5
EGSBRUTA | Fasel 2048 -
COMPLETA 49-62 24
63-261 24
Fase I 262-283 20 0,06 3,6
[ o )




Reactor Descripcion Tiempo de TRH| Cargamix | COV afluente
experimentacion | (h) PPCPs (gDQO/L.d)
(Dias) afluente
(mgDQO/L.d)
Fase 111 284-322 10 0,12 7,2
Fase IV 323-394 8 0,15 9
Fase V 395-414 5 0,24 14,4

o Reactor hidrolitico

En cuanto al reactor hidrolitico, este fue operado con flujo continuo por un periodo de
414 dias, divididos en 2 fases de operacion de acuerdo con la estrategia operacional
planteada en la Tabla 11.

En la fase | se realizé el arranque del reactor sin la adicion de microcontaminantes,
durante este tiempo se llevo a cabo el proceso de aclimataciéon de la biomasa con una
COV desde 1 gDQO/L.d hasta llegar a 8 gDQO/L.d. Para lograr las condiciones
favorables para la fase hidrolitica, este reactor fue operado con un rango de pH alrededor
de 5.0-5.5, el rango 6ptimo para los microorganismos hidroliticos y acidogénicos (Zhou
etal., 2018).

Durante la fase Il se inicid la aplicacion de la mezcla de los contaminantes BPA y SDF.
El reactor se oper6 usando un tiempo de retencion hidraulico de 12 horas, se evalu6 una
carga de 0.1 mgDQO/L.d de los PPCPs en conjunto y una COV del sustrato de 8
gDQO/L.d durante toda la operacion. El reactor fue operado con una velocidad
ascensional de 3.4 m/h. Para evaluar la degradacion bajo condiciones hidroliticas, se
mantuvieron las condiciones de pH y alcalinidad establecidas durante el arranque.

Tabla 11. Estrategia operacional para la evaluacion de la degradacion de los PPCPs bajo
condiciones hidroliticas.

Tiempo de Carga mix
Reactor Descripcion | experimentacion T(ﬁ;_' PPCPs afluente (zo[;/anﬂ/LI‘_eg;e
(Dias) (mgDQo/L.d)| ¢ :
0-29 24 1
Fase | 30-48 12 4
ase ]
EGSB 49-62 12 6
REACTOR
HIDROLITICO 63-261 12 8
Fase Il 262-414 12 0,1 8

Durante el desarrollo de la experimentacion se monitorearon los parametros de la
Tabla 12 para realizar el seguimiento del reactor metanogenico e hidrolitico; y evaluar
posteriormente su eficiencia en la remocion de materia organica y los PPCPs. El




seguimiento de los reactores fue llevado a cabo mediante caracterizaciones del afluente,
efluente y del lodo de cada reactor. Esto se logrd, realizando muestreos durante el
arranque y toda la operacion de los sistemas EGSB. Los pardmetros analizados, el punto

de muestreo y la frecuencia de recoleccion se presentan en la Tabla 12.

Tabla 12. Estrategia de muestreo y recoleccion de datos durante la operacion de los

reactores.
Fase de Parametro Frecuencia de Punto de V%I:rlr;en Dia
muestra recoleccion muestreo
muestra
.. Lunes-
pH Diaria Afluente/Efluente 50 mL Domingo
Alcalinidad Diaria Afluente/Efluente Lun_es-
Domingo
DQO 2/ Semana Afluente/Efluente | 50mL | Martesy
Viernes
Liquida Martes y
AGVs 1/ Semana Efluente 50 mL Viernes
NTK Martes
1/ Semana Afluente 100 mL /Fase
Fosforo total L
inicial
Martes y
PPCPs 2/ Semana Afluente/Efluente 50 mL Viernes
ST
SV Caracterizacion | Lodo proveniente
IVL completa antes del | de reactor UASB
solidas Vsed montaje / Al final | de Planta Colanta/ | 200 mL B
8 Distribucién de cada fase/ Valvulas ubicadas
Biomasa o :
por tamafio | completa al final de en el cuerpo del
Densidad | la experimentacion reactor EGSB
SEM 2mL
Campania de Martes
Gaseosa Metano 1/Semana recoleccién de 500 mL Vi y
biogas iernes

4.1.4 Preparacion del agua residual.

Para la preparacion del agua residual sintética (ARS) se adopto el procedimiento

reportado por Rodriguez & Pefiuela. (2017), empleando una fuente de carbono diferente
(almidoén). EI ARS se prepard adicionando 0.05 g/L de urea, bicarbonato de sodio
(dosificado de acuerdo con la carga) y almidén como fuente de carbono, la cantidad
adicionada estuvo sujeta a la estrategia operacional. Adicionalmente, la matriz acuosa fue
enriquecida con los macronutrientes y micronutrientes respectivos para el metabolismo
anaerobio segun lo reportado por Londofio et al. (2012).

Para solubilizar la fuente de carbono, se adicion6 una cantidad previamente pesada
de almiddn de papa en un erlenmeyer de 1 litro y se diluyo en agua a temperatura
ambiente, esta mezcla fue sometida a agitacién y calentamiento constante (sin dejar




hervir) hasta observar la disolucion completa (Figura 20). Dado que las concentraciones
evaluadas durante la experimentacién fueron altas, este proceso debid realizarse en varias
etapas para asegurar la correcta dilucion de todo el almidon.

Durante la fase de operacion, la adicion de los microcontaminantes al ARS se hizo
de manera controlada para lograr solubilizar los componentes en todo el volumen de agua.
Para lograr la maxima solubilidad del bisfenol A y el sildenafil se prepararon soluciones
concentradas en metanol con la mezcla de los estandares de los PPCPs, luego se diluyo
una alicuota especifica de esta solucién en 3 litros del ARS y se sometié a agitacion
constante durante 4 horas empleando una plancha de agitacién; posteriormente, se mezclo6
con el resto del volumen de alimentacion, realizando multiples enjuagues al recipiente
donde se realizd la mezcla inicial y se aford, finalmente el volumen total fue agitado
vigorosamente.

Figura 20 Fotografia del proceso de dilucion de almiddn mediante calentamiento a) antes
de la dilucidn (izquierda). b) después de la dilucién (derecha).

415 Métodos analiticos.

Todos los analisis fueron realizados en el grupo de investigacion GDCON, el laboratorio
esta acreditado por el Instituto de Hidrologia, Meteorologia y Estudios Ambientales de
Colombia (IDEAM), bajo los lineamientos de la norma NTC-ISO/IEC 17025 “Requisitos
generales de competencia de laboratorios de ensayo y calibracion”.

4.1.5.1 Analisis de la fase liquida.
o pH

Es la medida de la actividad de los iones hidrégeno por medio de mediciones
potenciométricas (APHA, 2017). El pH es un parametro importante para controlar en los
sistemas anaerobios, dada su gran influencia en el metabolismo microbiano.
Adicionalmente, gran parte de los tratamientos quimicos realizados en el agua dependen
del mismo (Rodriguez, 2015).




La determinacion se realizo de acuerdo con el procedimiento descrito en el
apartado 4500 H+ B. “Electrometric Method” de los protocolos normalizados del
Standard Methods para el andlisis de aguas potables y residuales (APHA, 2017). El
equipo empleado para las mediciones fue un pH metro 7110 WTW.

o Alcalinidad.

Es una medida de la capacidad buffer del medio que permite controlar el pH. La
alcalinidad puede generarse por hidroxidos, carbonatos y bicarbonatos de elementos
como los iones de calcio, magnesio, sodio, potasio o0 amonio, donde los bicarbonatos de
calcio y magnesio son los precursores mas comunes (Londofio, 2018). La capacidad
buffer se refiere con frecuencia a la alcalinidad bicarbonética del sistema anaerobio, que
proporciona resistencia a cambios significativos y rapidos en el pH.

En los reactores anaerobios, el monitoreo de la alcalinidad bicarbonética, es tan
importante como el seguimiento del pH, dado que este parametro esta en una escala
logaritmica, un cambio pequefio en el pH implica el consumo de una gran cantidad de
alcalinidad, reduciendo asi la capacidad tampon del medio. En términos operacionales
debe mantenerse una alta alcalinidad bicarbonatica en el sistema para tener una buena
capacidad buffer (Antonio & Acosta, 2017). Un enfoque empleado para monitorear los
reactores anaerobios metanogénicos es la relacion entre la alcalinidad
intermedia/alcalinidad parcial (Al/AP). Se ha encontrado que una relacion Al/AP de 0.3
garantiza el funcionamiento adecuado del proceso (Londofio, 2018).

La determinacion de la alcalinidad se realiz6 de acuerdo con el protocolo descrito
en el apartado 2320 B “Tritation method” de los protocolos normalizados del Standard
Methods para el andlisis de aguas potables y residuales (APHA, 2017). Para la
cuantificacion de la alcalinidad se uso el titulador automatico 848 titrino plus.

o Demanda quimica de oxigeno (DQO)

Se define como la cantidad de oxigeno equivalente (mg.L™?) necesaria para oxidar
quimicamente los compuestos oxidables que estan presentes en la muestra. La cantidad
del oxidante se expresa en términos de su equivalente de oxigeno y el ion dicromato
(Cr2072) es el oxidante empleado. Los compuestos organicos y algunos inorganicos estan
sujetos a la oxidacion, sin embargo el componente organico predomina en la mayoria de
los casos (APHA, 2017).

Es posible obtener correlaciones entre la DQO y la DBO para aguas residuales
especificas, esto permite utilizar la medida de la DQO en la monitorizacion y control de
procesos de tratamiento de aguas residuales. Adicionalmente, el cociente entre la DBO y
la DQO es una relacion que indica la biodegradabilidad de los compuestos presentes en
el agua residual (Molina, 2007).

La DQO se determind de acuerdo con el protocolo descrito en el apartado 5220
D. “Closed Reflux, Colorimetric Method” de los protocolos normalizados del Standard
Methods para el analisis de aguas potables y residuales (APHA, 2017). La cuantificacion




se realizé siempre con las soluciones y curva de calibracion para rango alto, dentro del
intervalo de 100-1000 mg O2/L, cuando las muestras analizadas sobrepasaron el limite
superior, fueron diluidas con agua desionizada sin cloro.

o Nitrogeno total kjeldahl (NTK)

El nitrégeno esta presente en el agua residual en diferentes formas como nitrégeno
organico, amonio, nitritos o nitratos de acuerdo con su estado de oxidacion. Todas estas
formas pueden relacionarse bioquimicamente, incluyendo el N2 en forma gaseosa y
forman parte del ciclo del nitrogeno (Molina, 2007). El nitrégeno total Kjeldahl es la
suma del nitrégeno organico y el nitrgeno amoniacal. Es importante conocer la
concentracion de nitrogeno para evaluar la tratabilidad de las aguas residuales mediante
tratamientos bioldgicos, si la concentracion de nitrogeno es insuficiente, se requiere la
adicion de este para lograr que el componente bioldgico cuente con los nutrientes
necesarios para realizar la biodescomposicion.

La determinacion del NTK se realizé de acuerdo con el protocolo descrito en el
apartado 4500-Norg “Macro- Kjeldahl Method and 4500 NH3 B-C Titrimetric method”
del Standard Methods para el andlisis de aguas potables y residuales (APHA, 2017).

o Fésforo

El fosforo al igual que el nitrégeno, es un nutriente esencial para el ciclo celular
de los organismos. Las formas mas comunes de fosforo son los ortofosfatos, polifosfatos
y fosforo organico. Los ortofosfatos como PO43, HPO42, H,PO4~ y H3PO4, son adecuados
para el metabolismo biolégico.

La determinacion de fdsforo se realizé de acuerdo con el procedimiento descrito
en el apartado 4500-P E “Ascorbic acid method” del Standard Methods para el analisis
de aguas potables y residuales (APHA, 2017).

o Carbono organico total (COT)

Este pardmetro permite cuantificar de forma directa el contenido de orgénico total
en el agua, el COT no depende del estado de oxidacion de la materia organica y no mide
otros elementos ligados organicamente como el nitrégeno ni los elementos inorganicos
que pueden contribuir a la demanda quimica de oxigeno; por lo tanto, no suministra la
misma informacion que la DQO o la DBOs. En el anélisis de COT, la muestra se inyecta
en el equipo de andlisis, y luego pasa a un reactor que esta a una temperatura mayor de
680°C, que contiene un catalizador, en donde los compuestos organicos se transforman
en dioxido de carbono (CO>), el cual es cuantificado en un detector infrarrojo no
dispersivo (NDIR) (ASTM, 2019). La concentracion de COzes directamente proporcional
a la concentracion de carbono en una relacion CO2/C = 44/12. La determinacion es mas
rapida que el parametro DQO, pero requiere un equipamiento mas robusto y por ende
Ccostoso0.




Las muestras se cuantificaron en un analizador de carbono total TOC-L Shimadzu
CPH/CPN con un reactor a alta temperatura. El flujo de gas auxiliar (aire) fue de 150
mL/min, la presion de gas de suministro fue 209.9 kPa y la temperatura del horno fue de
679.9 °C. El carbono orgénico total fue cuantificado siguiendo el método normalizado
ASTM D7573 “High temperature catalytic combustion and infrared detection” (ASTM,
2019).

o Acidos grasos volatiles (AGVs)

Se denominan Acidos Grasos Volatiles a los acidos acético, propionico, butirico,
n-butirico, i-valérico y n-valérico, y su presencia se debe a que son productos intermedios
en la digestion anaerobia, la acumulacion de estos compuestos refleja un desequilibrio
cinético entre los productores y los consumidores de acidos. Diversos investigadores
identifican el aumento en la concentracion de AGVs en el efluente como uno de los
factores que mas afecta la dinamica de los digestores anaerobios (Molina, 2007). En este
sentido, el incremento de AGVs y la baja capacidad tampon tienen un efecto marcado en
el pH, haciendo que disminuya y ocurra la subsecuente desestabilizacién del reactor
(Ponsé et al., 2008). En cuanto a la cuantificacion de los acidos grasos volatiles, la mayor
dificultad identificada son los costos asociados, dado que el método més comun para su
medida es la cromatografia gaseosa, lo cual requiere el uso equipos robustos.

La cuantificacion de los &cidos grasos volatiles fue realizada mediante
cromatografia gaseosa empleando un cromatografo de gases (GC) 6890 plus (Agilent
technologies, USA) equipado con un inyector split/splitless 7683B (Agilent technologies,
USA) y un detector de ionizacion de llama (FID) (Agilent technologies, USA). Las
condiciones de trabajo para el inyector fueron, la temperatura de inyeccion:150°C, modo
de inyeccidn split (10:1) y volumen de inyeccion de 2 pL. La columna utilizada para la
separacién fue una DB-WAX de 30 m x 530 um y 1 um de espesor de fase estacionaria
(Agilent technologies, USA) y se utilizé un flujo constante de 5 mL/min de gas helio al
99.999 % de pureza. El gradiente de temperatura utilizado en el horno fue temperatura
inicial de 80 °C y se mantuvo durante 1 minuto, luego se incrementé hasta 150 °C a 20
°C/min, finalmente, se incrementd hasta 190 °C a 5 °C/min. La temperatura del detector
fue de 240 °C, el flujo de nitrégeno fue de 20 mL/min, el flujo de hidrégeno fue de 30
mL/miny el flujo de aire fue de 300 mL/min. El tiempo de andlisis fue de 12.50 minutos.

Para la metodologia fue empleado un material de referencia con una mezcla de
acidos grasos volatiles con 6 componentes: acidos butiricos, acético, isobutirico, valérico,
isovalérico y propionico, con una concentracion de 1000 mg/L; posteriormente fue
preparada una solucion intermedia de 100mg/L empleada para las curvas de calibracion.
Los AGVs fueron cuantificados de acuerdo con el procedimiento del apartado 5560 B
“Chromatographic Separation Method for Organic and Volatile Acids” de los protocolos
normalizados del Standard Methods para el andlisis de aguas potables y residuales
(APHA, 2017). El rango de trabajo del método fue 5 — 100 mg/L, cuando las muestras
analizadas sobrepasaron el limite superior fueron diluidas.




o Andlisis de PPCPs en la fase liquida.

La cuantificacion de BPA y SDF fue llevada a cabo mediante cromatografia
liqguida empleando un cromatografo liquido ACQUITY UPLC H-Class equipment
(Waters, USA), acoplado a un espectrometro de masas Xevo TQD (Manchester, UK),
equipado con una fuente de ionizacion por electrospray, UHPLC-MS/MS. El control de
los equipos y la adquisicion de datos se realizaron con el software Masslynx v. 4.1
(Waters, USA). La columna empleada para la separacion fue POROSHELL 120 de 2.7
um de tamafio de particula, 100 Amstrong de tamafio de poro, 100 x 2.1 mm (Agilent
technologies, USA).

En cuanto a las condiciones del cromatdgrafo, la fase movil A estuvo compuesta
por agua:acido acético al 0.1% y la fase movil B estuvo compuesta por
acetonitrilo:metanol (1:1). El gradiente de separacién utilizado fue 2 % de B en 0 minutos
y se mantuvo 0.5 minutos, luego se incremento a 100 % de B en 3.0 minutos y se mantuvo
hasta 6 minutos, finalmente, se disminuyd B a 2 % a los 6.1 minutos hasta 11 minutos. El
flujo de la fase movil se fijo en 0,3 mL/min y el volumen de inyeccion fue de 20 pL. La
temperatura de la columna fue de 40°C. En cuanto a los parametros para el espectrometro
de masas Xevo TQD, el voltaje del capilar fue fijado en 2.25 kV, la temperatura de la
fuente fue 150°C, la temperatura de solvatacion fue 450°C con un flujo de 400 L/hr y el
flujo del gas del Cono fue de 50 L/hr, todas las condiciones mencionadas se mantuvieron
para ionizacion en ESI (-) y ESI (+). El tiempo de analisis fue de 11 minutos.

Para la cuantificacion de las muestras se implementd un método interno
desarrollado por el grupo GDCON basado en las metodologias reportadas en el método
EPA 1694 “Pharmaceuticals and Personal Care Products in Water, Soil, Sediment, and
Biosolids by HPLC/MS/MS” para la cuantificacion de PPCPs en agua (Environmental
Protection Agency, 2007). En la Figura 21 se observa el cromatograma de un estandar de
bisfenol A y sildenafil obtenido mediante UHPLC/MS/MS en la matriz agua.
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Figura 21 Cromatograma de un estandar de bisfenol A y sildenafil obtenido mediante
UHPLC/MS/MS en la matriz agua.

o Metodologia de lectura directa

Las muestras fueron previamente servidas en eppendorf de 1,5 mL y centrifugadas
en un equipo MiniSpin a 13000 RPM durante 15 minutos; posteriormente, se tomé 1 mL
del sobrenadante y este fue trasferido a un vial &mbar de vidrio para cromatografia.
Finalmente, las muestras fueron analizadas empleando un método de lectura directa en el
UHPLC-MS/MS bajo las condiciones mencionadas previamente. El rango de trabajo del
método fue 5 — 100 pgL™.

o Preparacion de estdndares de PPCPs

Inicialmente fueron preparadas soluciones concentradas individuales de 1000
mgL? en metanol a partir de materiales de referencia de bisfenol A y sildenafil.
Posteriormente, fue preparada una solucion intermedia (20 mgL™) y una solucién de
trabajo de 500 pgL™ con la mezcla de los microcontaminantes, esta Gltima fue empleada
para las curvas de calibracién. Por otro lado, para dopar el agua residual sintética
suministrada a los reactores (afluente), fueron preparadas soluciones concentradas de 100
y 200 mgL"* con la mezcla de los PPCPs.

Para las pruebas de biodegradacion por lotes fueron preparadas soluciones concentradas
individuales de 1000 mgL™, y soluciones de trabajo de 100 mgL™? y 10 mgL? con la
mezcla de los PPCPs.




4.1.5.2 Analisis de la fase gaseosa.

o Metano

En la digestion anaerobia, la materia organica es convertida en metano y dioxido
de carbono (en mayor proporcion), y otros gases como el hidrogeno, el sulfuro de
hidrogeno entre otros, este proceso ocurre mediante la accion combinada de diferentes
poblaciones bacterianas en ausencia de oxigeno. La formacion de metano y didxido de
carbono corresponde a la etapa final de una serie de reacciones metabdlicas en las que los
compuestos organicos son degradados completamente. Durante el proceso de
degradacion anaerobia de la materia organica intervienen diversos grupos de
microorganismos, principalmente las bacterias hidroliticas y fermentativas, las bacterias
acetogénicas y las arqueas, los cuales usan en forma secuencial los productos metabdlicos
generados por cada grupo (Diaz et al., 2002). En los reactores, las bacterias y las arqueas
deben estar en un equilibrio dindmico, se debe carecer de oxigeno disuelto, conservar un
rango de pH entre 6.8-7.6 , y mantener una alcalinidad suficiente para prevenir la caida
del pH por debajo de 6.2, valor en el que los microorganismos metanogénicos y la
produccion de metano decrece (Romero, 2000).

La cuantificacion del metano fue realizada con un cromatografo de gases (GC)
7890B (Agilent technologies, USA) equipado con un detector de ionizacion de llama
(FID) (Agilent technologies, USA) y un sistema de tres valvulas. La metodologia fue
realizada por inyeccion manual. La columna utilizada fue una HayeSep Q 80/100 de 1/8”
(Agilent technologies, USA). EI metanizador del detector fue empleado por el equipo
para cuantificar el metano. La temperatura del horno fue de 100°C, la temperatura del
metanizador fue 325°C, y el loop de la muestra fue de 1mL. La temperatura del detector
fue de 250 °C, el flujo de nitrégeno fue de 2 mL/min, el flujo de hidrogeno fue de 48
mL/min, y el flujo de aire fue de 500 mL/min. El tiempo de andlisis fue de 3 minutos.

Para la curva de calibracion fue empleado un material de referencia con metano
al 99.99% v/v de pureza y helio como gas de balance. El estdndar empleado en la
calibracién fue preparado usando un dilutor. Para realizar la curva de calibracién, el
dilutor fue conectado al loop; adicionalmente, se hicieron variaciones en la presion de los
canales que controlan el estandar de metano y el gas de dilucion; de forma paralela el
flujo resultante fue medido con un flujometro ADM (Agilent technologies, USA)
conectado a la posicién de salida de la muestra. De esta manera fue establecida la relacién
entre la presion de cada canal y el flujo, esta metodologia fue elegida dado que el control
electronico de presion (EPC) del GC permite establecer Unicamente valores de presion en
el equipo mas no de flujo (Hoyos Ossa et al., 2021). El rango de trabajo del método fue
1.46618x10° — 9.99900x10° ppmv de CHa. EI metano fue cuantificado de acuerdo a la
metodologia analitica reportada por (Hoyos Ossa et al., 2021).

Recoleccion de las muestras: La recoleccion se realizd por un periodo de 24 horas,
estas fueron almacenadas en bolsas Tedlar de plastico con capacidad de 0.5 litros.




4.2 RESULTADOS Y DISCUSION.

4.2.1 Parametros de monitoreo y control.

Previo a la adicion de los PPCPs se realiz0 el arranque y puesta en marcha de los
reactores EGSB, el proceso de arranque de los sistemas fue la fase mas larga y tenia como
objetivo acondicionar los microorganismos al nuevo sustrato, estandarizar las
condiciones de funcionamiento de los reactores y garantizar condiciones de estabilidad
en el momento de evaluar la respuesta de los sistemas, frente al contacto con los
microcontaminantes. La Tabla 13 muestra los parametros seleccionados para el
monitoreo y control de los sistemas.

Tabla 13.Parametros operacionales seleccionados para el control de los sistemas EGSB

EGSB Parametro de control Valor de c_ontrol
establecidos
pH 6.8-7.4
Metanogénico Alcalinidad 0.3
intermedia/alcalinidad parcial '
pH 5.0-5.5
Hidrolitico/acidogénico Alcalinidad parcial 0 mg CaCO3/L
Alcalinidad intermedia 200-600 mg CaCO3/L

4.2.1.1 EGSB metanogénico.

La Figura 22 muestra la variacion del pH y la relacion Al/AP durante la operacion
del reactor metanogénico, este sistema fue operado bajo la aplicacion de cargas crecientes
de la mezcla de BPA y SDF (entre 0.06 y 0.24 mgDQO/L). En la fase | el sistema tuvo
fluctuaciones bastante pronunciadas en el pH y en la relaciéon de alcalinidad, esto fue
relacionado con el proceso de arranque y aclimatacion de los microorganismos. En las
fases siguientes, el pH presentd fluctuaciones dentro del rango establecido, a excepcién
de los dias posteriores a los cambios de fase, donde el aumento de la carga organica
generaba un desequilibrio transitorio en el sistema, esto se evidenciaba con el descenso
del pH, el aumento de la relacion Al/AP por encima de 0.3 y la disminucion de la
eficiencia de remocion de DQO. En cuanto a la relacion Al/AP, la fase Il y IV
presentaron las mayores fluctuaciones para este pardmetro, el incremento de esta relacion
indico la disminucion de la alcalinidad parcial debido al aumento de la concentracion de
AGVs en el reactor, reduciendo asi la capacidad tampdn del medio. Esta respuesta en las
variables mencionadas es comun en los sistemas biol6gicos anaerobios cuando se realizan
perturbaciones, entre ellas el incremento de la carga organica (Antonio & Acosta, 2017).
Para contrarrestar estos cambios y mantener una buena capacidad buffer, fue dosificado
continuamente bicarbonato de sodio en el alimento del reactor y se incremento la dosis
de este cuando fue necesario.

Durante la incorporacion de los microcontaminantes los valores de pH fluctuaron en el
rango 6.8-8.4, de modo que en algunos puntos de la experimentacion el pH estuvo por
encima del rango deseado. La informacion reportada en la literatura indica que los




microorganismos productores de metano tienen un crecimiento 6ptimo en el rango de pH
entre 6.6 y 7.4; no obstante, una vez alcanzada la estabilidad en la produccion de metano,
toleran un rango de pH mé&s amplio (Londofio, 2018). En este sentido, los resultados
muestran que los reactores se operaron en condiciones de pH y alcalinidad adecuadas para

el desarrollo metabdlico de los microorganismos que hacen parte de la ruta completa de
la digestion anaerobia.
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Figura 22 Variacion del pH y de la relacion alcalinidad parcial/alcalinidad intermedia a
través de las fases de operacion para el EGSB MET.

4.2.1.2 EGSB hidrolitico/acidogénico

La Figura 23 muestra la variacion del pH y la alcalinidad parcial e intermedia
durante la operacion del reactor hidrolitico, en este sistema se evalu6 una carga de 0.10
mgDQO.L™ con la mezcla de BPA y SDF. De acuerdo con la estrategia de aclimatacion,
la dosificacidn del bicarbonato de sodio para este reactor fue minima con el fin de facilitar
el descenso del pH. En la fase I el pH y la alcalinidad intermedia tuvieron fluctuaciones
bastante pronunciadas; sin embargo, al final de la fase de arranque la alcalinidad parcial
se volvio nula, a partir de este punto el pH del medio pudo descender a valores alrededor
de 5. En la fase Il la alcalinidad parcial se mantuvo nula, el pH y la alcalinidad intermedia
fluctuaron entre 4.7 a 5.5y 113 a 570 mg /L CaCO3 respectivamente.




La informacién reportada en la literatura indica que los microorganismos
hidroliticos y acidogénicos tienen un crecimiento 6ptimo en el rango de pH 5.0-5.5, pero
pueden tolerar un rango de pH méas amplio (Zhou et al., 2018). Teniendo en cuenta que
en este sistema se buscaba la inhibicion de los consorcios metanogénicos, los valores de
pH y alcalinidad intermedia obtenidos a lo largo de la operacion del reactor favorecieron
un desequilibrio cinético en el reactor, lo que permitié el desplazamiento de los
consorcios metanogénicos y la predominancia de los microorganismos acidogénicos. La
actividad de los microorganismos acidogénicos fue verificada mediante la cuantificacion
de los acidos grasos volatiles, el comportamiento de este parametro es explicado en el
rendimiento del sistema H/A (item 4.2.3).
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Figura 23 Variacion del pH y de la alcalinidad parcial e intermedia a través de las fases de
operacioén para el EGSB H/A.

4.2.2 Rendimiento del sistema EGSB metanogénico

Los experimentos en continuo con el sistema EGSB metanogéenico bajo la
aplicacion de cargas ascendentes de BPA y SDF, fueron evaluados a partir de los
siguientes aspectos: el rendimiento del sistema en términos de la disminucion de la DQO,
la produccién de metano y AGVSs; los coeficientes biocinéticos; y la remocién de cada




uno de los PPCPs. Por otro lado, el rendimiento también fue evaluado a través de la
evolucidn fisicoquimica y microbiol6gica de la biomasa granular que es discutida en el
capitulo 5.

4.2.2.1 Remocion de DQO

La Figura 24 presenta la remocion de la DQO en el tiempo de operacion del EGSB
metanogénico. En la fase | (aclimatacion), los porcentajes de remocion de la DQO
oscilaron entre 68%-98%, lo cual indicé la adaptacion de los microorganismos al nuevo
sustrato, a los pardmetros de operacion establecidos en el reactor y; por ende, condiciones
de estabilidad para culminar el periodo de arranque y evaluar las diferentes cargas de los
orgénicas. En las siguientes fases de operacion se observaron fluctuaciones apreciables
en el porcentaje de remocion de la DQO, en los dias posteriores al incremento de la carga
operacional, esta respuesta era esperada como parte de los mecanismos de adaptacion de
los microorganismos cuando existen perturbaciones externas.

En la fase Il (cargas de 3.6 gDQO.L™.d?) el porcentaje de remocion de la DQO
se mantuvo alrededor del 78%. En la fase 111 (carga de 7.2 gDQO.L*.d?), la eficiencia
disminuyé alcanzando valores promedio de 63%. Posteriormente, la fase IV (carga de 9
gDQO.L.dY) presentd notables fluctuaciones en el porcentaje de eliminacion de la DQO,
este hecho hizo que la operacion en esta fase se prolongara con el objetivo de darle un
mayor tiempo a los microorganismos para adaptarse a la carga organica suministrada;
después de 69 dias de operacion (en esta etapa) la remocion alcanz6 porcentajes alrededor
del 55%. Esta eficiencia fue considerada aceptable para pasar a la siguiente fase de
operacion, dada la carga suministrada al reactor en este punto de la experimentacién; no
obstante, la respuesta del sistema evidencid que el reactor estaba llegando a su capacidad
de carga organica limite.

Finalmente, en la fase V tras suministrar una carga de 14.4 gDQO.L.d?, se
produjo un notable descenso en la eficiencia del sistema, donde la remocién disminuyd
hasta porcentajes alrededor del 30%. Dado que en este punto la eliminacién de la materia
organica en el reactor era muy baja, se finalizo la operacion del sistema. El declive
observado en el porcentaje de remocién fue atribuido a un proceso de disminucién de la
actividad metanogénica por una sobrecarga organica. La inhibicién de microorganismos
por defecto y por exceso de sustrato ha sido reportada previamente y debe tenerse en
cuenta durante los tratamientos bioldgicos para optimizar los procesos (Diaz et al., 2002;
Molina, 2007).
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Figura 24 Rendimiento en la remocion de la DQO durante la operacion del EGSB MET.

La Figura 25 muestra la remocion de DQO promedio alcanzada en cada fase vs la
carga suministrada al sistema. Se evidencia que el porcentaje de eliminacion de la DQO
disminuy6 gradualmente a medida que se incrementd la COV en el reactor. En este
sentido, los resultados sugieren que la carga organica proveniente del sustrato tuvo un
efecto marcado sobre la eficiencia de remocion.
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Figura 25 Rendimiento promedio en la disminucién de la DQO para cada carga evaluada
durante la operacion del EGSB MET.

4.2.2.2 Produccién de metano

El porcentaje de metano en el biogas fue monitoreado para verificar la actividad
de los microorganismos metanogénicos (Figura 26). ElI descenso mas notable en la
produccion de metano fue observado en los dias posteriores al cambio de cada fase;
indicando una disminucion transitoria de la actividad de los consorcios productores de
metano. Adicionalmente, durante la etapa IV se identificaron notables fluctuaciones en la
produccién de metano, de forma semejante al comportamiento de la remocion de DQO.
En concordancia con esto, se ha documentado que los microorganismos metanogénicos
son altamente sensibles a perturbaciones como sobrecargas organicas e hidraulicas
(Molina, 2007). Por otro lado, los resultados obtenidos permitieron confirmar que las
condiciones de operacion del EGSB favorecieron la ruta metabdlica para la produccion
del metano durante toda la operacion del reactor.
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Figura 26 Porcentaje de metano en el biogas durante la operacion del EGSB MET

La Figura 27 presenta la concentracion promedio de AGVs producidos en cada
fase del reactor metanogénico. Los acidos grasos volatiles se encuentran entre los
principales productos de la acidogénesis de la materia organica, es importante hacer
seguimiento y control de estos, dado que su excesiva acumulacién en reactores
metanogénicos indica un desequilibrio cinético entre los productores y los consumidores
de acidos. Un efecto muy referenciado que ocurre como consecuencia de la acumulacién
AGVs en un sistema con baja capacidad tampdn, es la disminucién del pH, lo cual
conlleva a una desestabilizacion y posterior acidificacion del reactor (Londofio, 2018).
Por otra parte, la identificacion de los AGVs individuales producidos es importante, ya
que pueden proporcionar informacion valiosa sobre las vias metabolicas implicadas en el
proceso (Parawira et al., 2004). La Figura 27 muestra de forma global que los principales
AGVs sintetizados en la ruta metabdlica de la degradacion del sustrato fueron, acido
acetico y propidnico, seguidos por el acido butirico en muy baja concentracion. En cuanto
al acido valérico, iso-valérico e iso-butirico, su concentracion estuvo por debajo del limite
de cuantificacion del método (5 mgLt) durante la mayor parte de la experimentacion. Se
ha reportado que entre los principales productos intermedios sintetizados durante la
degradacion anaerobia de carbohidratos como el almidén (sustrato empleado en el
experimento), se encuentra el acido acético, butirico y propidnico; en este sentido, los
resultados obtenidos tienen concordancia con informacion previamente reportada
(Parawira et al., 2004).

Por otro lado, se evidencia que la mayor produccion de acidos grasos volatiles en
el reactor ocurrié durante las fases Il y V; este comportamiento se atribuye a que en
dichas fases la carga aumento en una mayor proporcion. Dado que el acido acético es
considerado el principal precursor del metano (Rodriguez, 2015), el incremento en la
concentracion de este compuesto en el efluente de un sistema bioldgico indica una menor
actividad por parte de los microorganismos metanogénicos en la transformacion de este
producto intermedio a metano. En este sentido, aquellas fases que mostraron una notable
reduccidn en la eficiencia con respecto a la fase anterior (111 y V), coinciden con la mayor
produccion de AGVs, y de forma especifica de acido acético, esto confirma que la
acumulacion transitoria de estos compuestos implicé una menor transformacion de los
productos intermediarios en metano, es decir una menor actividad de los consorcios
metanogénicos en el reactor. Por otro lado, durante la fase IV, también se presento una




produccidn significativamente alta de &cidos grasos; sin embargo, los resultados sugieren
que la extension de esta etapa permitié una mayor adaptacion de los microorganismos
metanogénicos a la carga introducida al reactor.
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Figura 27 Variacion promedio de la produccion de AGVs en cada fase de operacion para

el EGSB MET. Acido Hac: Acético HPr: Propionico, i-BA: Iso-butirico, n-BA:Butirico, i-
VA: Iso-valérico, n-VA:Valérico.
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4.2.2.3 Coeficientes biocinéticos

Se calcularon los coeficientes biocinéticos Y, Ks y umax en el reactor EGSB
metanogénico empleando un modelo basado en la cinética de Monod (Tabla 14). El grado
de ajuste obtenido en la regresion lineal indico que el modelo empleado es apto para
describir el proceso anaerobio de este estudio. Este modelo ha sido ampliamente usado
en sistemas anaerobios para determinar las constantes cinéticas en reactores UASB y
EGSB con multiples sustratos (Isik & Sponza, 2005; Rodriguez, 2015; Sponza & Ulukdy,
2008). El coeficiente Ks obtenido en este estudio arrojé un valor que se encuentra por
encima de los rangos reportados en la literatura para reactores anaerobios con una
configuracién igual o semejante. Un mayor coeficiente de saturacion, indica una posible
pérdida de afinidad de los microrganismos por el sustrato, en este caso, materia organica
cuantificada como DQO, lo cual se ve reflejado en la disminucion de pmax. En cuanto al
valor del rendimiento (Y), este fue menor comparado con la literatura, indicando que en el
reactor EGSB evaluado, la cantidad de biomasa generada por gramo de DQO degradada fue
inferior; no obstante, se destaca que los valores reportados emplearon condiciones
operacionales y un sustrato diferente al de este estudio.

Los resultados sugieren que el incremento de la COV (aportada por el sustrato),
tuvo una influencia negativa en el proceso de remocién de la materia organica en los
ensayos en continuo, lo cual se vio reflejado en la perdida de eficiencia del sistema
metanogénico. En este sentido, el tiempo de retencion hidraulica cobra gran importancia
en el tratamiento de efluentes con alta carga organica.




Tabla 14. Coeficientes biocinéticos de sistemas anaerobios empleando el modelo basado en
la cinética de Monod

Tasa Coeficiente Coeficiente
maxima de satur_auon R? pro_ducuon de R? Referencia
crecimiento media Ks biomasa Y
pmax (d) (gL™h (g SSV/g DQO)
Obtenidos
0.037 10.509 0.968 0.008 0.947 experimentalmente
0.339 0.187 0.956 0.168 0.966 *(Rodriguez, 2015)
0.105 >4 -- 0.125 -- **(Isik & Sponza, 2005)

*Reactor EGSB, agua residual sintética (Sustrato: dextrosa; VCO 3.39 g/L.d; Vup 6 m/h; Temperatura ambiente).

**Reactor UASB, agua residual sintética industria textil (Sustrato: dextrosa; VOC: 1- 15.80 g/L.d; TRH: 0.25-4.16).

4.2.2.4 Evaluacién de la remocion de los PPCPs
BPA

Los ensayos fueron realizados en cuatro fases, estas se caracterizaron por la
aplicacion de cargas ascendentes de BPA y SDF en el rango de 0.06 a 0.24 mgDQO.L"
1.d2. La Figura 28 muestra el comportamiento del sistema EGSB metanogénico en la
remocion del BPA. En la fase Il se evidenci6 una relativa disminucion en la concentracion
de BPA en el efluente del reactor. En contraste con esto, a partir de la fase I11 de operacién
no se observaron diferencias apreciables en la concentracion del BPA en el afluente y
efluente del sistema, indicando un bajo porcentaje de eliminacion del compuesto. En
resumen, el sistema EGSB MET present0 eficiencias en la remocion del BPA de 43.4%,
24.3%, 23% y 17.8% para las fases II, 111 y IV y V respectivamente.
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Figura 28 Comportamiento de la remocion de BPA para el reactor EGSB MET.

a) Variacion en el tiempo de la concentracion de BPA para el afluente y efluente del
sistema. b) Remocion promedio de BPA en cada fase. c) Variacion de la remocion de BPA
en cada fase.

La Figura 28b muestra la remocién promedio de BPA vs la carga aplicada de los
microcontaminantes y la Figura 28c indica la variacion de la remocion en cada fase de
operacion. Los resultados obtenidos sugieren que la carga aplicada de los
microcontaminantes no tuvo incidencia en el porcentaje de remocion del BPA. Por otro
lado, dadas las caracteristicas fisicoquimicas de bisfenol Ay los mecanismos de remocion
identificados en los ensayos por lotes, los datos obtenidos sugieren que la sorcién sobre
la biomasa tuvo un rol dominante en la fase Il, donde inici6 la dosificacion de los
microcontaminantes, seguido por una factible saturacién de la biomasa presente en el
reactor, hecho reflejado en la disminucion en la remocion del BPA en fases posteriores.
En concordancia con los resultados obtenidos, Kang and Kondo (2002) reportd
porcentajes de biodegradacion inferiores al 10% bajo condiciones anaerobias; y de forma
semejante, Limam et al. (2013) indic6 que los microorganismos anaerobios tienen una
baja capacidad para degradar el BPA; sin embargo el proceso de biodegradacion esta
influenciado por el tipo de microorganismos y las condiciones operacionales. En este
sentido, los rangos de remocion obtenidos en esta investigacion estan entre la media de
biodegradacion reportada para este microcontaminante en la mayoria de los estudios; no
obstante, se resalta que los estudios en torno a la biodegradacion del bisfenol A en
sistemas continuos bajo condiciones anaerobias son limitados.

SDF

La Figura 29 muestra el comportamiento del sistema EGSB metanogénico en la
remocion del SDF. Durante la fase Il y Il se identificaron los mayores porcentajes de
eliminacién del microcontaminante; por otro lado, la fase IV se caracterizé por un notable
descenso en la eficiencia de eliminacion del compuesto al final de la etapa. Finalmente,
en la fase V se obtuvo la menor eficiencia de remocién durante toda la operacion del
sistema. En resumen, el sistema EGSB metanogeénico presento eficiencias promedio en
la remocion del SDF de 63.2%, 62.8%, 33.3% y 11.8% para las fases Il, Il y IV y V
respectivamente.
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Figura 29 Comportamiento de la remocion de SDF para el reactor EGSB MET. a)
Variacion en el tiempo de la concentracién de SDF para el afluente y efluente del sistema.
b) Remocion promedio de SDF en cada fase. ¢) Variacion de la remocion de SDF en cada

fase.

La Figura 29b muestra la remocién promedio de SDF vs la carga aplicada de los
microcontaminantes, y la Figura 29c indica la variacion de la remocion en cada fase de
operacion. Los resultados sugieren que el aumento de la carga y la disminucion implicita
del TRH tuvo un efecto negativo sobre el porcentaje de remocion, dado que se identifico
un descenso gradual en la eficiencia a medida que el TRH era méas bajo. Este
comportamiento podria atribuirse a que el tiempo de contacto entre los microorganismos
y el co-sustrato no fue suficiente para favorecer los mecanismos de eliminacion.

Dado que el coeficiente de particion reportado para el SDF indica que este
compuesto tiene una muy baja tendencia a sorberse de forma apreciable sobre el lodo
(Son et al., 2022); y teniendo en consideracion los resultados obtenidos en la evaluacion
de los mecanismos de remocion, los resultados obtenidos en el sistema continuo para el
sildenafil sugieren la presencia de mecanismos de biodegradacion en un bajo porcentaje.
Los datos sobre el destino y el comportamiento del sildenafil en el medio ambiente son
limitados (Baker & Kasprzyk-Hordern, 2011; Papageorgiou et al., 2016); por lo tanto, la
eficiencia de los sistemas anaerobios en la remocion del SDF ha sido poco documentada.
Suanon et al. (2017) reporto eficiencias negativas de remocion del sildenafil en digestores
anaerobios; de modo que, el rendimiento global obtenido en el sistema EGSB
metanogénico fue mayor al estudio mencionado previamente; no obstante, se destaca que




el comportamiento de los microcontaminantes depende de aspectos como las
caracteristicas fisicoquimicas y la configuracion del reactor (Papageorgiou et al., 2016).

4.2.3 Rendimiento del sistema EGSB hidrolitico/acidogénico

Los experimentos en continuo con el sistema EGSB hidrolitico bajo la aplicacion
del BPA y SDF, fueron evaluados a partir del rendimiento en la produccion de AGVs y
la remocion de los PPCPs. Por otro lado, también fueron evaluados a través de la
evolucion fisicoquimica y microbiologica de la biomasa granular que es discutida en el

capitulo 5.

4.2.3.1 Produccién de AGVs

La Figura 30 presenta el comportamiento en la produccion de AGVs expresado
como DQO através del tiempo de operacion del reactor hidrolitico, este pardmetro fue de
gran importancia dado que permiti6 medir la actividad de los microorganismos
hidroliticos/acidogénicos a través del tiempo. Se ha reportado que la fermentacion es una
etapa limitante durante el proceso de degradacion anaerobia para estructuras complejas
de alto peso molecular (Londofio, 2018). La degradacion directa del almiddn es un
proceso ineficiente debido a la baja velocidad de hidrdlisis de este, principalmente cuando
se encuentra a altas concentraciones. Por esta razén, fue necesario realizar un proceso de
aclimatacion de la biomasa a este sustrato, a fin de incrementar la actividad enzimética
del lodo y, por ende, mejorar el rendimiento hidrolitico del reactor.
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Figura 30 Comportamiento de la produccion de AGVs expresado como DQO durante la
operacion del EGSB H/A. La DQOagvs total hace referencia a la suma de las
concentraciones de Acido Acético, Propionico, i-Butirico, Butirico, i-valérico y Valérico en
mg DQO/L.

Durante la fase | (arranque) el reactor fue sometido a cargas crecientes de almidon
entre 1 y 8 gDQO.L.d?. La Figura 30 evidencia una apreciable fluctuacion en la
DQOacv en la fase inicial, esta respuesta es caracteristica en el arranque de sistemas
bioldgicos como parte de los mecanismos de adaptacion de los microorganismos
presentes en el sistema, y en este caso particular, de la transicion hacia un reactor
hidrolitico. La DQOagcv se define como la fraccion de la DQO del afluente que es
transformada en forma de AGVs, a través del metabolismo de los microorganismos
hidroliticos y acidogénicos (Rodriguez, 2015). Por otra parte, la Figura 31 muestra la
variacion en la produccion de cada tipo de AGV durante la operacion del EGSB H/A. En




la fase I el incremento en la concentracion del acido acético, fue un indicador de la baja
transformacion de este producto intermediario en metano (Parawira et al., 2004). El
criterio empleado para culminar la aclimatacion fue la supresion de la fase metanogénica,
esto fue logrado una vez que el sistema EGSB alcanzé las condiciones favorables para
los microorganismos hidroliticos/acidogénicos.

Durante la fase 1l el reactor fue operado con una COV de 8 gDQO.L™.d? y un
tiempo de retencion hidraulico de 12 horas. EI comportamiento de la DQOagv indicé que
las condiciones de operacion favorecieron la ruta metabolica para la produccion de AGVs,
siendo este un indicador de la actividad de los microorganismos hidroliticos/acidogénicos
durante toda la fase. Por otra parte, la inhibicion de los microorganismos metanogénicos
fue verificada mediante la cuantificacion de metano en el biogas producido, donde se
obtuvieron resultados inferiores al limite de cuantificacion durante toda la fase Il de
operacion.
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~ Figura 31 Variacion de la produccion de AGVs durante la operacion del EGSB H/A.
Acido Hac: Acético HPr: Propionico, i-BA: Iso-butirico, n-BA:Butirico, i-VA: Iso-valérico,
n-VA:Valérico.

La Figura 31 muestra que los productos de la fermentacion del almidon en el
efluente del reactor durante la fase Il, fueron principalmente acido acético y propidnico,
seguidos por el &cido butirico en menor proporcién. En concordancia con los resultados
obtenidos, se ha reportado que los &cidos acético, propidnico, butirico e iso-butirico son
producidos a través de la fermentacion anaerobia de carbohidratos y proteinas (Horiuchi
et al., 2002). En cuanto a los acidos valérico e iso-butirico, estos fueron cuantificados en
concentracion inferiores a 50 mgL™t; finalmente, la concentracion del acido iso-valérico
estuvo por debajo del limite de cuantificacion de la metodologia (5 mgL™) durante toda
la operacion del sistema. De acuerdo con lo indicado por Parawira et al. (2004), la
produccién de los &cidos butirico, iso-butirico e iso-valérico, es minima durante la
digestion de sustratos no proteinicos; en este sentido, los resultados obtenidos tienen
concordancia con investigaciones reportadas previamente.




4.2.3.2 Evaluacién de la remocion de PPCPs

Los ensayos con el EGSB hidrolitico/acidogénico fueron realizados en una fase,
esta se caracterizo por la aplicacion de una carga de 0.1 mgDQOLd con la mezcla de
BPA y SDF. La Figura 32 a y b muestra la variacion en el tiempo de la concentracion de
BPA y SDF para el afluente y efluente del sistema EGSB hidrolitico. Por otro lado, la
Figura 33 muestra la variacion de la remocion para cada microcontaminante durante la
operacion del sistema. De manera semejante al sistema metanogénico, el bisfenol A
presento los mayores porcentajes de remociéon en el inicio de la fase; sin embargo, después
de varios dias de operacion, la eficiencia de eliminacion disminuyd y se mantuvo
alrededor del 20% hasta culminar la operacion. Algunos autores sugieren que los
principales mecanismos que afectan el destino de los microcontaminantes en el ambiente
son la sorcién y la biotransformacion, estos parecen estar interrelacionados porque la
sorcién puede modificar las tasas de biotransformacion y la biodisponibilidad de los
PPCPs durante la digestion anaerobia (Barret et al., 2010; Gonzalez-Gil et al., 2018).
Teniendo en cuenta que el bisfenol A es un compuesto con tendencia lipofilica, lo anterior
tiene concordancia con el comportamiento observado en la remocion del BPA durante los
ensayos realizados, los cuales indicaron la presencia de un mecanismo de sorcion inicial
seguido por un mecanismo de biodegradacidn después de la saturacion de la biomasa
presente en el sistema. En el caso del SDF, el porcentaje de remocion tuvo un valor
promedio de 26% desde el inicio de la fase y se mantuvo alrededor de este valor durante
toda la operacion. Finalmente, los resultados obtenidos indicaron que el BPA y el SDF
presentaron una baja remocion mediante el tratamiento con el sistema H/A.
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Figura 32 Variacion en el tiempo de la concentracion de a) BPA y b) SDF para el afluente
y efluente del sistema H/A.
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Figura 33 Variacion de la remocién de BPA y SDF durante la fase de operacion del
sistema H/A.

La Figura 34 muestra la remocion promedio obtenida para los PPCPs en el EGSB
hidrolitico, contrastada con la remocion media obtenida en la fase Ill del sistema
metanogénico. Para la comparacion fue seleccionada esta etapa, dado que la carga
aplicada de los microcontaminantes en este punto de la operacion (0.12 mgDQOLd?)
era de un orden de magnitud semejante a la carga evaluada en el reactor hidrolitico (0.1
mgDQOL*d?). Dado que la remocion alcanzada en ambos sistemas (MET e H/A) fue
semejante para los dos PPCPs evaluados, los resultados sugieren que la ruta metabdlica
empleada por los consorcios hidroliticos/acidogénicos tuvo un mayor aporte en la
degradacion de los compuestos, bajo las condiciones experimentales empleadas en este
estudio. Sin embargo, se aclara que un porcentaje de la remocién obtenida en el BPA esta
relacionada con mecanismos de eliminacion no bioldgicos. Se presume que la
fermentacion del almidon podria haber dado lugar a una mayor biotransformacion
cometabolica debido a la alta actividad de las enzimas hidrolasas.

Carneiro et al. (2020) indicaron que la biodegradacion del BPA se ve
significativamente favorecida bajo condiciones acetogénicas/metanogenicas; asi mismo,
reporta que la actividad acidogénica también contribuye (en menor grado) a la
biodegradacion de este compuesto. No obstante, se ha determinado que la biodegradacion
de los microcontaminantes depende en cierta medida de las actividades enzimaticas




desarrolladas en cada proceso biologico, de manera que el aporte de cada fase de la
digestion anaerobia puede diferir de acuerdo a las condiciones operacionales de los
sistemas, las cuales pueden estimular o inhibir actividades enziméticas y por ende,
algunas rutas metabolicas (Gonzalez-Gil et al., 2019). Lo anterior, permite explicar las
diferencias obtenidas con la informacion reportada en la literatura.

Cabe sefialar que no se encontraron reportes en la literatura (revistas indexadas)
sobre el aporte de las fases de la digestion anaerobia a la biodegradacion del sildenafil;
por lo tanto, la informacion obtenida en este estudio es un punto de referencia para futuras
investigaciones. Es importante resaltar que se desconocen las vias de biotransformacion
anaerobia para la mayoria de los PPCPs.
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Figura 34 Comparacion de la remocién de BPA y SDF después del tratamiento en el
sistema MET e H/A.

4.3 CONCLUSIONES.

El sistema EGSB metanogenico alcanzo eficiencias de remocion de 78%, 63%,
55% y 28% para las cargas organicas volumétricas 3.6, 7.2, 9 y 14.4 gDQOLd*
respectivamente. EI comportamiento reveld que el incremento de la COV aportada por el
sustrato tuvo una influencia negativa en el proceso de remocion de la materia organica,
lo cual se vio reflejado en la perdida de eficiencia del reactor. Esto indica que, el tiempo
de retencion hidraulica es un parametro de gran importancia en el tratamiento de efluentes
con alta carga organica, pues es necesario garantizar un tiempo minimo de contacto entre
la biomasa y el sustrato.

El rango de concentracion empleado en el estudio permiti6é evaluar la remocién
de los microcontaminantes en un intervalo de concentracion cercano al que han sido
reportados en la entrada de PTARS, representando un escenario mas real y semejante a
las condiciones encontradas en el medio ambiente.

Los resultados obtenidos en los experimentos en continuo y en batch con el SDF,
sugieren que los consorcios hidroliticos/acidogénicos tuvieron el rol principal sobre la
degradacion del compuesto bajo las condiciones empleadas en este estudio. No obstante,
se aclara que los consorcios metanogénicos podrian tener incidencia en la
biotransformacion del compuesto, pero las condiciones evaluadas no favorecieron la
estimulacion de enzimas especificas que podrian tener un rol importante en la
biodegradacion del SDF. Por lo tanto, es importante realizar estudios posteriores que




permitan profundizar en la incidencia de los consorcios acetogénicos y metanogénicos en
la biodegradacion del sildenafil.

De acuerdo con los resultados obtenidos en los experimentos con el BPA, la
sorcion fue el mecanismo predominante durante los experimentos en batch, en contraste
con esto, los experimentos en continuo indicaron la presencia de mecanismos de sorcién
al comienzo de la fase, seguido por posibles mecanismos de biodegradacién después de
la saturacion de la biomasa presente en el sistema.

Los resultados obtenidos indicaron que el BPA y el SDF presentaron una baja
remocion mediante el tratamiento anaerobio con el sistema metanogénico e hidrolitico.

Las diferencias en los porcentajes de remocion obtenidos en los ensayos en
continuo y en batch, sugieren que las condiciones operacionales de los sistemas
bioldgicos pueden estimular o inhibir actividades enzimaticas y, por ende, algunas rutas
metabolicas relacionadas con la biodegradacion de los microcontaminantes.

El conocimiento de los mecanismos de degradacion de los microcontaminantes
puede potencializar el uso y adecuacién de las tecnoldgicas bioldgicas existentes, para
lograr mayores porcentajes de remocion.

Resulta imperativo profundizar en las capacidades metabdlicas y la red enzimatica
de las comunidades microbianas presentes en los sistemas de tratamiento, para determinar
su potencial de biotransformacion de los microcontaminantes.

5 ANALISIS DE LA BIOMASA

5.1 MATERIALES Y METODOS.

5.1.1 Inéculo.

El indculo para los reactores fue recolectado de un sistema anaerobio UASB de la
planta de tratamiento de aguas residuales de produccién lactea (Colanta), ubicada en el
municipio de San Pedro de los Milagros, Antioquia (Colombia). Se realiz6 una
caracterizacion inicial para evaluar su potencial como indculo, para ello se cuantificaron:
Solidos suspendidos totales (SST), solidos suspendidos volatiles (SSV), indice
volumétrico de lodos (IVL), velocidad de sedimentacion (Vs), distribucién por tamario,
densidad y microscopia electronica de barrido (SEM). La relacion STV/ST se empleo
para evaluar de forma indirecta el contenido de biomasa activa en el lodo. También, se
realizaron caracterizaciones parciales al final de cada fase y una caracterizacion final
completa para analizar la presencia y adaptacion de biomasa activa.

Dado que el contenido relativo de s6lidos disueltos en la biomasa era muy bajo
respecto a los solidos suspendidos, se optd por utilizar los sélidos volatiles (SV) como
medida de la biomasa presente en el lodo anaerobio y de forma andloga, los sélidos (ST)
como medida de los sélidos suspendidos totales (SST) (Molina, 2007).




5.1.2 Analisis de la fase solida

Los siguientes pardmetros fueron realizados para caracterizar la biomasa:
o Solidos totales (ST) y volatiles (SV)

Los solidos que hacen parte de la biomasa pueden ser de naturaleza organica
(volatiles) e inorganica, siendo predominantes los organicos, la mayor parte de estos se
encuentran en forma insoluble en el agua, por lo que la concentracion de solidos
suspendidos volétiles (SSV) se emplea como una medida indirecta de la biomasa presente
en el lodo (Molina, 2007). Siendo un pardmetro Gtil para el control de las operaciones con
reactores bioldgicos.

Dado que el contenido relativo de sélidos disueltos en el lodo usado en este trabajo
fue bajo respecto a los sélidos suspendidos, se opto6 por utilizar los solidos volatiles (SV)
como medida de la biomasa presente en el lodo anaerobio y de forma analoga, los solidos
(ST) se tomaron como medida de los sélidos suspendidos totales (SST).

Los so6lidos totales (ST) se determinaron de acuerdo con el apartado 2540 B “Total
Solids Dried at 103-105°C”, los solidos volatiles totales (SV) de acuerdo al apartado 2540
E “Fixed and volatile Solids Ignited at 550°C” de los protocolos normalizados del
Standard Methods para el analisis de aguas potables y residuales (APHA, 2017).

o Distribucién por tamafio

Es un parametro que permite comparar diferentes lodos o estudiar la evolucion de
la biomasa en el tiempo, es de gran utilidad cuando se operan reactores con presencia de
lodo granular.

El procedimiento fue realizado de acuerdo a la metodologia referenciada por
(Londofio, 2018). Para el ensayo se emple6 un estereoscopio BST-606 (BOECO) vy el
calculo del tamafio se llevo a cabo usando una hoja milimetrada, el diametro medio
correspondi6 al promedio de los segmentos medios mas largos y cortos correspondientes
a cada granulo.

o Velocidad de sedimentacion (Vs)

Los sistemas anaerobios EGSB pertenecen a la categoria de reactores de tercera
generacion, esto los dota de la capacidad de independizar el tiempo de retencién celular
(TRC) del tiempo de retencion hidraulico (TRH), logrando retener grandes cantidades de
biomasa que alcanzan altas velocidades de sedimentacion. Es un pardmetro importante
porque los granulos anaerobios que tienen buenas caracteristicas de sedimentacion evitan
el lavado de biomasa en el reactor (Owusu-Agyeman et al., 2019). El ensayo se llevo a
cabo de acuerdo con la metodologia reportada por (Molina, 2007).




o Indice volumétrico de lodos (IVL)

Es el volumen en mililitros ocupado por 1 gramo de solidos suspendidos totales
del lodo de estudio, después de 30 minutos de sedimentacion (APHA, 2017), es un
indicador de la capacidad de compactacion que tiene un lodo y es de utilidad en el control
de procesos bioldgicos (Londofio, 2018).

El ensayo fue realizado de acuerdo al apartado 2710 D “Sludge Volume Index”
de los protocolos normalizados del Standard Methods para el anlisis de aguas potables
y residuales (APHA, 2017). Para este ensayo se usé el mismo lodo utilizado en el ensayo
de velocidad de sedimentacion.

El valor del IVL se expresa en mL g ST-1y se calcula de acuerdo con la ecuacion:

V30 min
VL = Cssp V.F  Ecuacion 24

Donde:

V30min: volumen ocupado por el lodo pasados 30 min de sedimentacién; CSST:
concentracion de solidos totales de la muestra de lodo empleada (g/L); V: volumen de la
probeta; F: factor de dilucion empleado en el ensayo.

o Densidad de los granulos

Este parametro indica el grado de compactacion de los biosolidos y se
correlaciona con otras caracteristicas como la Vs y el IVL. Para calcular la densidad de
los granulos (g SSV.L-1) se llevo a cabo el método descrito por (Beun et al., 2001; F.
Molina et al., 2008). Microscopia electrénica de barrido (SEM)

La morfologia de las muestras de biomasa fue estudiada usando un microscopio
electronico de barrido, para la preparacion inicial se llevo a cabo el lavado, la fijacion y
la deshidratacion de las muestras de acuerdo a la metodologia descrita por (Rodriguez,
2015). Adicionalmente, para llevar a cabo el analisis, se realizé un recubrimiento de la
muestra con oro usando un revestidor de bombardeo i6nico y por ultimo se observo la
muestra en el microscopio SEM.

5.2 RESULTADOS Y DISCUSION

5.2.1 Caracterizacion del inoculo empleado en la experimentacion.

Inicialmente se realizo la caracterizacion de la biomasa proveniente del sistema
anaerobio UASB de la planta de tratamiento de aguas residuales de la empresa Colanta,
ubicada en el municipio de San Pedro de los Milagros. La biomasa era un lodo anaerobio
de conformacién granular, las principales caracteristicas fisicas y de la conformacion del
lodo se presentan en la Tabla 15 y Figura 35.




Tabla 15. Caracterizacion inicial de la biomasa (indculo) empleada en la experimentacion

PARAMETRO UNIDAD RESULTADO

ST g/L 48,32

SV g/L 36,26

SVIST % 74,94

IVL mL/g 23,60

Vs m/h 19,20

Densidad g/L 23,91

Diametro medio de granulos mm 2,2

Para la biomasa caracterizada, se obtuvieron los valores 48.32 gL y 36.26 gL
para los ST y SV respectivamente; con una relacion SV/ST de 0.75, indicando que
aproximadamente el 75% de los sélidos totales presentes en la biomasa granular son de
naturaleza orgénica, esta condicion indicd la presencia de una alta concentracion de
microorganismos con respecto al material inerte que hace parte de la conformacion del
lodo granular, representado un in6culo potencial para el arranque del reactor.
Posteriormente a la caracterizacion inicial, cada reactor EGSB fue inoculado con 40 g
SSV/L del lodo anaerobio evaluado.

Figura 35 Iméagenes de la forma, tamafio y sedimentacién de los granulos del inéculo
anaerobio empleado en la experimentacion.

Se evaluaron las principales caracteristicas fisicas estudiadas en la biomasa
granular entre las cuales se encuentran la velocidad de sedimentacion (Vsed), el indice
volumétrico de lodos (IVL), la distribucién por tamafio y la densidad. Para la
caracterizacion también se tomaron imégenes con un microscopio electrénico de barrido
(SEM) para estudiar la morfologia de los granulos.

o Velocidad de sedimentacion (Vsed) e Indice volumétrico de lodos (IVL)

La sedimentabilidad es un componente de gran importancia para la caracterizacion
de los lodos, se evaltua de manera conjunta teniendo en cuenta los parametros IVL y Vsed,
lo que permite conocer las caracteristicas de sedimentabilidad y compactacion de los
lodos (Londofio, 2018).




En la caracterizacion inicial realizada en este estudio el valor de la velocidad de
sedimentacion fue 19.2 m.h". Schmidt (1996) report6 que la velocidad de sedimentacion
para lodos granulares varia entre 18-100 m.h't; donde los valores tipicos se sit(ian entre
18-50 m.h1. Posteriormente, Diaz et al. (2002), indicaron que la Vsed media en lodos
granulares presentes en reactores UASB de alta carga oscila entre 53 y 100 m.h 1. Aunque
el valor obtenido para la Vs del lodo granular analizado no es muy alto comparado con
los valores reportados inicialmente, Ghangrekar et al. (2005) sefialaron que existen
reportes para la velocidad de sedimentacién de lodos en sistemas UASB entre 2-90 m.h"
! y: para lodos granulares de muy buenas caracteristicas entre 18-100 m.h™t. De manera
semejante, Molina (2007) encontrd que la retencion de la biomasa en reactores con lecho
suspendido se puede lograr con grénulos anaerobios que alcancen velocidades de
sedimentacion mayores a 1 m-h!; de modo que, el resultado obtenido se encuentra dentro
de un orden de magnitud adecuado para este tipo de lodo. Adicionalmente, se ha
determinado que la composicion mineral de la biomasa influye directamente en
propiedades fisicas como la densidad, que también tiene incidencia en la velocidad de
sedimentacion de los granulos, hecho que puede explicar la diferencia de valores de Vsed
reportados en la literatura (Molina, 2007).

La velocidad de sedimentacion del lodo es un factor critico porque regula la
separacion de los sélidos de la fase liquida y afecta la calidad del efluente en sistemas de
tratamiento bioldgicos de aguas residuales (Li & Yu, 2011). En el caso del lodo analizado,
su Vsed presentdé un buen comportamiento de asentamiento lo cual es esencial para
obtener efluentes altamente clarificados (Figura 35). Por otro lado, el valor obtenido para
el IVL fue 23,60 mL/g. De acuerdo con Rodriguez (2015), el indice volumétrico de lodos
indica el grado de sedimentabilidad y compactacion; y puede ser clasificado de acuerdo
con la Tabla 16.

Tabla 16. Clasificacion del VL de acuerdo con el grado de sedimentabilidad del lodo
(Rodriguez, 2015)

IVL (mL/g) Grado de sedimentabilidad
<100 Buena sedimentabilidad
100-200 Aceptable
>200 Sedimentabilidad pobre (Bulking)

De acuerdo con la Tabla 16, el valor obtenido para el IVVL sugiere que el lodo
estudiado tiene buenas propiedades de sedimentacion y compactacion, caracteristicas
deseadas para alcanzar una mayor retencion de biomasa y para mantener un alto tiempo
de retencion de lodos en el sistema de tratamiento. Por otro lado, Ghangrekar et al. (2005)
indicaron que valores en el IVL cercanos o inferiores a 50 mL.g*, y velocidades de
sedimentacion que varian entre 2 y 90 m-h! son caracteristicas esperadas en lodos
granulares producidos en reactores anaerobios de flujo ascendente.

o Densidad y granulometria

En cuanto a la densidad y la granulometria, estos parametros también estan
relacionados con caracteristicas hidrodinamicas como la Vsed y el IVL (Molina, 2007).




De acuerdo con las condiciones de funcionamiento de los reactores de lodos granulares,
un mayor tamafio en la biomasa y valores relativamente altos en la densidad de los
granulos individuales hace que el lodo se asiente rapidamente, lo que simplifica la
separacion de aguas residuales tratadas de la biomasa (Liu & Tay, 2004). Segln
Rodriguez (2015), la densidad de la biomasa granular empleada para inocular un reactor
EGSB fue de 38.78 g.L™; posteriormente, Londofio (2018) report6 que la densidad de la
biomasa de tipo granular empleada para inocular un reactor de la misma configuracion
fue de 25.90 g.L.De acuerdo con la Tabla 16, el valor de la densidad de los granulos
para la biomasa caracterizada fue de 23,91 g.L?, aunque el resultado es ligeramente
inferior a los valores reportados en la literatura se encuentra dentro del orden de magnitud
reportado para lodos granulares.

Por otro lado, el valor del didametro medio hallado para los granulos estudiados
fue 2.2 mm. De acuerdo con lo reportado en la revision realizada por Liu & Tay (2004),
el diametro del lodo granular en un sistema UASB puede variar entre 0.14 a 5 mm. No
obstante; Diaz et al. (2002), indicaron que el didmetro medio de los granulos para una
biomasa granular se encuentra en un rango mas estrecho entre 0.8 a 2.2 mm. En este
sentido, el valor determinado en el presente estudio se encuentra dentro de los rangos de
variacion encontrados en la literatura para lodos granulares; aunque, la distribucion por
tamafio de la biomasa granular depende de multiples factores como el sustrato, estrés
hidraulico, la produccion de polimeros extracelulares, entre otros (Molina, 2007).

Adicionalmente, es importante destacar que el tamafio de los granulos anaerobios
tiene un doble efecto en el rendimiento de los sistemas anaerobios de flujo ascendente, si
es demasiado pequefio, es probable que se lave facilmente fuera del reactor conduciendo
a una inestabilidad operativa; por otro lado, si el granulo es de gran tamafio puede reducir
la transferencia de masa dentro del sistema (Liu & Tay, 2004).

o Microscopia electronica de barrido (SEM)
La morfologia y la estructura interna de los granulos fueron observadas a través

de la técnica de microscopia electronica de barrido (SEM), la Figura 36 muestra las
imégenes tomadas durante la caracterizacion inicial del lodo.
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Figura 36 Fotografias SEM correspondientes a la morfologia del estado inicial del lodo
(in6culo) empleado en la experimentacion.




Las imagenes SEM presentan diversas estructuras de buena conformacion con
formas relativamente regulares, la morfologia de los granulos observados sugiere la
presencia diferente morfotipos bacterianos, principalmente cocos y diplocococos; y
microorganismos de tipo filamentoso en menor proporcién en los granulos observados.
La presencia de estos consorcios microbianos esta relacionada con las caracteristicas de
operacion del sistema UASB vy el tipo de aguas residual de donde fue tomado el lodo
(Londofio, 2018). Por otro lado, se observaron algunas cavidades y agujeros
especialmente en la imagen tomada con el aumento X10.000, estudios realizados
previamente han revelado la presencia de este tipo de cavidades, las cuales se definieron
como canales para el transporte de gases, sustrato, o metabolitos (MacLeod et al., 1990;
Rodriguez, 2015).

5.2.2 Anadlisis de la variacion de las caracteristicas fisicas de la biomasa granular
através de las etapas de operacion en el sistema EGSB metanogénico y EGSB
hidrolitico/acidogénico

Los experimentos en continuo bajo la aplicacion de diferentes cargas de los PPCPs
también fueron evaluados a través de la evolucién fisicoquimica y microbioldgica de la
biomasa granular anaerobia en el tiempo. Los resultados obtenidos son presentados en las
siguientes secciones.

5.2.2.1 Evaluacion de los ST y SV en los sistemas EGSB

Al finalizar cada una de las etapas se realizaron anélisis de la biomasa para ambos
reactores, la concentracion de ST, SV y su relacién en cada una de las fases de la
operacion se presenta en la Figura 37 y la Figura 38, para el reactor metanogénico e
hidrolitico respectivamente. EI comportamiento de la Figura 37 muestra que para el
EGSB metanogénico hubo un incremento en los parametros ST y SV en la fase |1, donde
las concentraciones al final de la fase fueron 65.36 y 48.37 g.L! respectivamente;
adicionalmente, la relacion de SV/ST estuvo por encima del 70% en las primeras dos
fases de operacion, esto indica que una alta proporcion de los sélidos presentes en la
biomasa del reactor eran de naturaleza organica, esto sugiere que la incorporacion de los
PPCPs BPA y el SDF al igual que la carga evaluada en la fase 1l (3.6 gDQO/L.d) no
causaron perturbaciones en el reactor, sino que por el contrario permitieron el aumento
de la concentracién de microrganismos con respecto al material inerte que hacia parte de
la conformacién del lodo granular. En las fases posteriores la concentracion de ST, SV y
la relacién SV/ST disminuyé a medida que aumento la carga en el reactor, alcanzando los
valores 37.93, 22.22 g.L 'y 58% respectivamente, al final de la fase V con una carga de
14.4 gDQOJ/L.d. Los resultados sugieren que la disminucion paulatina de la concentracion
de los ST y SV estuvo vinculada con el aumento de la carga organica en cada fase, lo cual
indujo perturbaciones que generaron la perdida parcial de biomasa en el reactor en cada
cambio de fase. Adicionalmente, la disminucion también pudo estar ligada a la purga de
lodos que se le realizaba para la evaluacion de cada uno de los parametros de seguimiento.
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Figura 37 Concentracion de ST, SV y relacion SV/ST para el sistema EGSB metanogénico
a través de las fases de operacion.

Para el reactor hidrolitico (Figura 38), los ST y SV disminuyeron alcanzando las
concentraciones 15.28 y 13.85 g.L™, respectivamente al final de la fase Il ; sin embargo,
la relacion SV/ST se mantuvo por encima del 80%, indicando un alto contenido de
materia organica, correlacionada con biomasa anaerobia en el reactor. De este modo, se
evidencid una menor concentracion de sélidos en comparacién con el reactor
metanogénico. La notable reduccién en la concentracion de solidos en el reactor
hidrolitico estuvo relacionada con la disminucion de la densidad y perdida de
granulometria del lodo que serd mencionada posteriormente.
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Figura 38 Concentracion de ST, SV y relacién SV/ST para el sistema EGSB
hidrolitico/acidogénico a través de las fases de operacion.

5.2.2.2 Evaluacion del IVL y la velocidad de sedimentacion en los sistemas
EGSB

La Figura 39 muestra la variacion del indice volumetrico de lodos (IVL) y la
velocidad de sedimentacion (Vs) para el EGSB MET e H/A. Para el reactor metanogénico
se observo una disminucion gradual en el 1\VVL en las primeras tres fases de operacion, y
de forma paralela un aumento en la Vsed, reflejando la estabilizacion del reactor frente a
las cargas a las cuales fue sometido. Los valores obtenidos para ambos parametros




indicaron un buen comportamiento de asentamiento del lodo, esto permitié obtener
efluentes altamente clarificados en dichas fases de operacién. En contraste con esto, al
final de la fase IV y V donde se evaluaron las mayores cargas (9 y 14.4 gDQOI/L), el IVL
aumentd y la Vsed disminuyé en relacion con las primeras fases, lo que indic6 una
dificultad por parte del reactor para adaptarse a las cargas organicas volumeétricas
evaluadas, dichos resultados tienen concordancia con la perdida de sélidos observada en
la Figura 37. En cuanto al reactor hidrolitico, en la fase Il se identifico una tendencia
similar en el IVL y la Vsed al aumentar la carga a 8 gDQO/L. Al comparar el
comportamiento del IVL y la Vsed, se identifica una relacion inversa entre estos
pardmetros, ya que mientras el IVL disminuye, la velocidad aumenta, este
comportamiento ha sido reportado previamente en sistemas biolégicos EGSB con lodo
granular (Rodriguez, 2015).

Finalmente, a pesar de las variaciones observadas en el IVL a través de la
operacion de los reactores, los valores obtenidos para este parametro permitieron seguir
clasificando el lodo de ambos sistemas como lodo con buenas propiedades de
sedimentacion, segun la clasificacién presentada en la Tabla 16 para registros de IVL <
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Figura 39 Variacion del indice volumétrico de lodos y la velocidad de sedimentacion para
el EGSB metanogénico y el EGSB hidrolitico/acidogénico a través de las fases de
operacion.

5.2.2.3 Evaluacion de la densidad y la granulometria en los sistemas EGSB

La caracterizacion inicial arrojo una densidad de 23.91 g.L!, y después de
finalizar la aclimatacion de los reactores (fase 1) la densidad calculada fue 18.51 y 14. 60
g.L " para el EGSB MET y H/A respectivamente. La disminucion en la densidad para
ambos sistemas con respecto a la inicial indica una etapa de arranque y aclimatacion de
los microorganismos a unas nuevas condiciones especificas que incluyen carga, tipo de
materia organica y pH, siendo un comportamiento reportado en estudio previos
(Rodriguez, 2015). Por otro lado, los resultados obtenidos para la densidad al final de la
operacion de los reactores fueron 14.01 y 8.90 g.L* para el reactor metanogénico e
hidrolitico respectivamente. De modo que la biomasa obtenida al final de la




experimentacion estaba conformada por granulos bacterianos con una menor densidad
pero que seguian siendo compactos.

En cuanto a la granulometria, la caracterizacion inicial arrojé un valor de diametro
promedio de los granulos de 2.2 mm con una mayor predominancia de los granulos con
tamanos entre 2.1-2.5 mm. Posteriormente, los resultados obtenidos para la granulometria
al final de la operacién de los reactores (Figura 40) fueron 1.7 mm, con mayor
predominancia de los granulos con tamafios entre 1.1-1.5 mm para el reactor
metanogenico; y 1.3 mm con mayor predominancia de los granulos con tamafios entre
0.5-1 mm en el reactor hidrolitico.

Con base en lo anterior, los cambios mas drasticos en la biomasa se presentaron
en el reactor hidrolitico, donde hubo una disminucion de aproximadamente el 40% en la
densidad, lo cual se vio reflejado en el tamafio y en la sedimentabilidad del lodo; en
consecuencia, la presencia de granulos mas pequefios hizo que parte del lodo se lavara
por fuera del reactor. Los cambios observados en la biomasa se presentaron desde la fase
I, dado que el sistema oper6 con cargas altas desde el inicio de la operacién y hubo un
cambio en el pH del medio como parte de la estrategia de arranque orientada a la
inhibicidn de los consorcios metanogénicos. La transicion observada en la morfologia del
lodo obedece a la alteracion del modelo estructural organizado por capas que ha sido
reportado previamente para la conformacion microbiologica de granulos provenientes de
sistemas anaerobios. Algunos autores indican que esta distribucion microbiana en los
granulos depende fuertemente de la termodinamica y la cinética de degradacion del
sustrato individual, razon por la cual, diversas vias catabdlicas pueden dar lugar a
diferentes estructuras granulares (Liu et al., 2003). Sumado a esto, también existen
reportes de que factores como el pH y la alcalinidad tienen incidencia en la formacion del
lodo granular e influyen en caracteristicas como la densidad, consistencia y tamafio
(Londofio, 2018). Teniendo en cuenta lo anterior, durante el establecimiento del reactor
hidrolitico/acidogénico y la subsecuente inhibicion de los consorcios metanogénicos, se
esperaba obtener cambios en la conformacién de la biomasa.

Finalmente, en el caso del reactor metanogénico, los mayores cambios en la
densidad y tamafio de los granulos se presentaron entre las fases IV y V, donde se observa
la mayor alteracion en la sedimentabilidad, teniendo en cuenta que son parametros
correlacionados. No obstante, la variacion observada en estos parametros no fue tan
marcada para la conformacion granular de la biomasa proveniente de este reactor.
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Figura 40 Iméagenes de la morfologia del lodo al final de la operacién en a) EGSB
metanogénico b) EGSB hidrolitico

5.2.2.4 Analisis con microscopio de barrido (SEM) de la morfologia de los
granulos de los sistemas EGSB.

La Figura 41 muestra la morfologia de los granulos del sistema metanogenico e
hidrolitico después del culminar todas las fases de operacion. Los granulos del EGSB
blanco fueron tomados del reactor de respaldo, este fue usado como control y permiti6
establecer las condiciones base para el analisis de la morfologia del lodo, dado que fue
aclimatado empleando el mismo sustrato (almidoén) que los otros sistemas, y nunca fue
sometido a altas cargas organicas, ni puesto en contacto con los microcontaminantes BPA
y SDF.

Para el EGSB MET las imagenes SEM mostraron alteraciones en la conformacion
microbiana superficial del granulo, se observa una pérdida de la estructura rugosa, y a
diferencia de los granulos del EGSB empleado como control, no se visualizan estructuras
relacionadas con conformacion microbiana en la superficie, lo que esta relacionado con
las alteraciones encontradas en la granulometria y en la sedimentabilidad de la biomasa.
Por otro lado, las imagenes SEM de los granulos provenientes del EGSB H/A sugieren la
presencia de microorganismos de tipo filamentoso, cocos y diplococos cuya estructura se
encuentra ligeramente deformada en la mayoria de los granulos observados;
adicionalmente, se evidencian algunos rompimientos en la estructura interior de los
granulo, que indican afectaciones en la conformacion del lodo, lo cual tiene concordancia
con las variaciones obtenidas en la granulometria y en los parametros de sedimentabilidad
en dicho sistema.

En resumen, el reactor EGSB usado como control permitié establecer las
condiciones base, que fueron usadas para comparar los resultados obtenidos con los otros
reactores que estuvieron expuestos a cargas con la mezcla de los microcontaminantes
BPA y SDF. Los resultados obtenidos indican mayores afectaciones en la morfologia del
sistema metanogénico (sometido a mayores cargas); se presume que las alteraciones
fueron generadas principalmente por el efecto de la carga orgénica a la que fueron
sometidos los microorganismos y no propiamente a la presencia de los PPCPs. Para




confirmar esto, el efecto de los PPCPs fue evaluado con la actividad de la biomasa en los
ensayos en batch y con el rendimiento de los sistemas EGSB en los sistemas en continuo.

20kv ;X890 ~ 200um f 20kV X400 50pm
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Figura 41 Imégenes SEM del andlisis de la morfologia de los granulos correspondientes al
EGSB blanco, metanogénico e hidrolitico al final de la operacion.

5.3 CONCLUSIONES.

Los resultados sugieren que la disminucion paulatina de la concentracion de los
STy SV en el sistema EGSB metanogénico, estuvo vinculada con el aumento de la carga
organica (proveniente del sustrato) en cada fase. Por otro lado, la notable reduccién en la
concentracion de solidos en el reactor hidrolitico sugiere que la disminucion de la
densidad y la perdida de granulometria del lodo estuvo relacionada con el desplazamiento
de algunos consorcios de microorganismos como parte de la transicién a un sistema
hidrolitico.

A pesar de las variaciones observadas en el I\VL a través de la operacion de los
reactores, los valores obtenidos para este parametro permitieron seguir clasificando el
lodo de ambos sistemas como biomasa con buenas propiedades de sedimentacion.

Los resultados obtenidos indicaron afectaciones en las caracteristicas fisicas de la
biomasa proveniente del reactor hidrolitico, lo cual se vio reflejado en la alteracion del
tamarfio y la sedimentabilidad del lodo. La transicion observada en la morfologia obedece




a la alteracion del modelo estructural organizado por capas que ha sido reportado
previamente para la conformacion microbioldgica de granulos provenientes de sistemas
anaerobios.

Los resultados obtenidos indicaron afectaciones en la morfologia del sistema
metanogénico (sometido a mayores cargas); se presume que las alteraciones fueron
generadas principalmente por el incremento de la carga organica proveniente del sustrato,
y no propiamente a la carga organica aportada por los PPCPs. Es importante aclarar que
la carga organica generada por el aporte de los microcontaminantes (co-sustrato) es muy
baja, comparada con la aportada por el sustrato.
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