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Resumen ejecutivo

El objetivo de este proyecto fue desarrollar sistemas avanzados y adaptar sistemas ya
existentes para remover nutrientes y compuestos emergentes presentes en las aguas y
lodos residuales de las cuencas hidrograficas del Estado de Morelos, implementando
dispositivos de ahorro y/o produccion de energia.

Se realizaron experimentos en laboratorio en las tres lineas de investigacion:

Sistemas de tratamiento de las aguas residuales que remueven compuestos emergentes.
Sistemas de tratamiento bioldégico avanzado para remocion de nutrientes.

Generacion de energia mediante celdas de combustible microbianas.

Los resultados se presentan en forma detallada en el presente informe y las principales
conclusiones obtenidas fueron:

El enriquecimiento de la biomasa con bacterias autétrofas de lento crecimiento
permite aumentar significativamente la remocién de compuestos emergentes.

La biomasa amonio-nitrito oxidante mostré6 una mayor biodegradacion de los
farmacos, seguido de las bacterias heterotrofas.

Los procesos de oxidacion avanzada son capaces de remover compuestos
emergentes presentes en el agua. Los procesos de fotocatélisis heterogénea y
electro-oxidacion tienen una mayor capacidad de remocion de compuestos
emergentes comparados con foto-Fenton y Ferrioxalato.

La incorporacion de un campo magnético en los reactores biologicos permite
aumentar la remocion de nutrientes.

CCM - alternativa para el tratamiento de AR y generacion de electricidad.
Alimentacion por lote: La mayor remocion de materia organica (de 66.79 %) se
obtuvo en la CCM2 (membrana de intercambio i6nico) y la mayor cantidad de
electricidad se generd en la CCM1 (membrana de intercambio catiénico).
Alimentacion continua: En la CCM1 se generd la mayor cantidad de electricidad
(35.57 mW/m? de densidad de potencia, 146.38 mA/m* de densidad de corriente y
351.48 mW/m? de potencia volumétrica) operando con una resistencia de 1,000 Q.
En la modalidad de alimentacion continua se generé un mayor voltaje que el
generado con la alimentacién en lote.

La caracterizacion de la biopelicula formada en el bioanodo indicé presencia de una
gran variedad de bacterias productoras de electricidad.
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1. Introduccién y objetivos

El objetivo de este proyecto fue desarrollar sistemas avanzados y adaptar sistemas ya
existentes para remover nutrientes y compuestos emergentes presentes en las aguas y
lodos residuales de las cuencas hidrograficas del Estado de Morelos, implementando
dispositivos de ahorro y/o produccion de energia.

Compuestos emergentes

En los udltimos afios, ciertos compuestos orgénicos, llamados contaminantes emergentes,
estan siendo objeto de preocupacion entre la comunidad cientifica debido a su frecuencia
de deteccidon en el ambiente acuético. Los farmacos son una clase de contaminantes
emergentes usados en medicina humana y veterinaria, €stos compuestos aun en
pequefias concentraciones pueden causar impactos negativos en la salud humana u
organismos acuaticos, por lo que su presencia en el agua se ha convertido en un asunto
de interés (Pomati et al., 2006; Escher et al., 2011). Los farmacos de uso comdn que se
han detectado frecuentemente en el agua son los analgésicos, antiinflamatorios, -
blogueadores, farmacos de psiquiatria, reguladores de lipidos, antihistaminicos, agentes
de contraste, antibiéticos, antidiabéticos, agentes anticancerigenos y hormonas (Deblonde
et al., 2011; Tadkaew et al., 2011; Martinez Bueno et al., 2012).

Se ha demostrado que los farmacos se distribuyen profusamente en el ambiente, han sido
identificados en rios y otras corrientes superficiales de agua, en aguas subterraneas y
como consecuencia en el agua potable (Santos et al., 2010; Stuart et al., 2012; Birkholz et
al., 2014), ello porque no toda la sustancia activa es absorbida por el cuerpo, sino que una
parte de la dosis es metabolizada y otra parte es excretada sin cambios o como
conjugados glucurénidos o conjugados de sulfato por medio de la orina y las heces
(Neptune, 2010; Sui et al., 2010). Las principales fuentes de entrada de compuestos
farmacéuticos en el medio ambiente son las aguas residuales sin tratar e incluso tratadas
debido a que no todas las plantas de tratamiento actuales estan disefladas para
eliminarlos (Rosal et al., 2010; Verlicchi et al., 2012; Luo et al., 2014b), las actividades de
ganaderia, su uso veterinario y las aguas residuales de los hospitales también
representan un problema ya que usualmente no reciben ningln tratamiento y llegan a las
aguas residuales municipales (Escher et al., 2011; Lapworth et al., 2012).

Los resultados de estudios de toxicologia han revelado que los compuestos farmacéuticos
originan efectos de toxicidad aguda y crénica sobre ciertos organismos acuaticos (Sui et
al., 2010). Es conveniente monitorear los compuestos con los mas altos riesgos
medioambientales y mas persistentes. En la mayoria de los casos, la evaluacion del
riesgo ambiental de los farmacos esta basada en estudios de toxicidad de los compuestos
individuales, sin embargo, se debe considerar que los farmacos no se encuentran solos
en el ambiente, sino como una mezcla de diferentes sustancias activas, sus metabolitos y
productos de transformacion. La toxicidad acuética de las mezclas de farmacos puede ser
impredecible y dificil de evaluar, e incluso la presencia simultanea de varios farmacos en
el ambiente podria resultar en efectos aditivos o sinergisticos, produciendo mayor
toxicidad a los organismos que la prevista para las sustancias activas individuales (Santos
et al., 2010; Vulliet et al., 2011). Todo esto hace necesaria la remocién de los farmacos en
el tratamiento de aguas residuales municipales para prevenir su liberacion en el ambiente.
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Los compuestos farmacéuticos se seleccionaron tomando en cuenta el siguiente criterio:

1. Farmacos pertenecientes a diferentes clases terapéuticas, cuyos efectos toxicologicos
representan un riesgo para el ambiente acuético a las concentraciones detectadas en
los influentes y efluentes de las plantas de tratamiento de aguas residuales
municipales.

2. Farmacos que no son completamente removidos en las plantas de tratamiento
biolégico de aguas residuales.

3. Compuestos farmaceéuticos que puedan ser detectados y cuantificados mediante
cromatografia de gases acoplada a espectrometria de masas/masas.

Se tom6 en cuenta que un alto consumo no siempre significa un alto riesgo para el
ambiente acudtico (Escher et al., 2011). Se seleccionaron compuestos que han sido
encontrados en concentraciones que representan un riesgo, aunque no necesariamente
sean detectados en las mayores concentraciones en el agua.

Dentro del amplio grupo de los analgésicos-antiinflamatorios, el diclofenaco, el acido
mefenamico y el ibuprofeno son los mas téxicos para los organismos acuaticos a las
concentraciones detectadas en el agua, seguido del 4cido salicilico y naproxeno (Escher
et al., 2011; Roos et al., 2012; Verlicchi et al., 2012). Estos tres ultimos muestran altas
eficiencias de remocion en plantas de tratamiento biolégico de aguas residuales
(remociones mayores al 80%). Se selecciond el acido mefendmico ya al igual que el
diclofenaco (compuesto extensamente estudiado), generalmente presenta menores y
variables remociones, desde 2% hasta 90% (Rosal et al., 2010; Kovalova et al., 2011;
Tadkaew et al., 2011; Martinez Bueno et al., 2012).

Se selecciond la fluoxetina porque es el farmaco psiquiatrico que representa el mayor
riesgo para los organismos acuaticos, seguido del diazepam. Segun estudios donde se
han evaluado los riesgos medioambientales de 10 compuestos psiquiatricos (amitriptileno,
carbamazepina, diazepam, fluoxetina, gabapentin, lorazepam, norfluoxetina,
oxcarbazepina, paroxetina y &cido valproico) en efluentes secundarios de lodos activados
convencionales y bioreactores con membranas, la fluoxetina es el farmaco psiquiatrico de
mayor riesgo para los peces, invertebrados, algas y Daphnias (Escher et al., 2011; Roos
et al., 2012; Verlicchi et al.,, 2012). Se ha reportado que mediante lodos activados
convencionales se logran remociones entre el 33 y 70% (Escher et al., 2011; Kovalova et
al., 2012).

En el grupo de los B-bloqueadores se encuentran el acebutolol, atenolol, betaxolol,
bisoprolol, carazolol, celiprolol, metoprolol, nadolol, oxprenolol, propranolol, sotalol y
timolol (Gabet-Giraud et al., 2010). Entre éstos, solo el metoprolol y el propranolol estan
clasificados como potencialmente téxicos para los organismos acuaticos (Cleuvers et al.,
2005; Tunay et al., 2010; Roos et al., 2012). Se seleccion6 el metoprolol debido a que ha
sido detectado con los valores mas altos dentro de esta clase de compuestos en
influentes y efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales, rios y otras
corrientes de agua (Ternes, 1998; Gabet-Giraud et al., 2010; Deblonde et al., 2011),
ademas, en comparacion con el propranolol, presenta menores remociones mediante
tratamientos bioldgicos, desde 0 a 74% mediante lodos activados y biorreactores con
membranas, mientras que para el propranolol se logran remociones desde 7 al 96%
(Radjenovi¢ et al., 2009; Kovalova et al., 2012).
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Los tres farmacos pueden ser detectados mediante cromatografia de gases acoplada a
espectrometria de masas/masas, ya que se consideré que cuando se establece el método
para la deteccion y cuantificacion, el desafio es encontrar las condiciones que puedan
proporcionar resultados satisfactorios para todos compuestos en estudio.

ACIDO MEFENAMICO

O._OH El acido mefenamico es un agente no esteroideo con actividad
antiinflamatoria y analgésica, se emplea para combatir el dolor producido por
el dafio sobre algun tejido del organismo y para el tratamiento de la artritis
reumatoide y osteoartritis. La Tabla 1.1 presenta las concentraciones de los
farmacos detectadas en diferentes tipos de agua, asi como sus remociones
en los procesos de lodos activados y biorreactores con membranas.

Se ha detectado en influentes y efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales
municipales a concentraciones de 4.54 ug/L y 2.4 ug/L respectivamente, en aguas
superficiales se han detectado hasta 0.326 pg/L. Un hospital en Suiza ha encontrado en
sus aguas residuales concentraciones de 6.1 pg/L, ademas es detectado frecuentemente
en agua subterranea en cantidades mayores a 366 ng/L. No es eliminado completamente
durante el tratamiento biolégico, su eficiencia de remocién en las plantas de tratamiento
de lodos activados varia desde 2 hasta 90% y en biorreactores con membranas desde 8 a
92% (Kovalova et al., 2012).

El acido mefendmico se encuentra entre los farmacos clasificados con mas alto riesgo
para el ambiente acuatico, su concentracién prevista sin efecto en algas verdes es 0.79
Mg/l (Escher et al., 2011), mientras que para Daphnids es 0.428 pg/L (Jones et al., 2002),
por lo que en diferentes escenarios tales como, aguas residuales hospitalarias,
municipales y efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales puede tener
coeficiente de riesgo mayor que uno, lo cual indica riesgo toxicolégico (Tauxe-Wuersch et
al., 2005; Escher et al., 2011).

CHs |,
HaC N

FLUOXETINA

CH, La fluoxetina es un antidepresivo altamente consumido. Ha sido encontrada en
uy  los influentes y efluentes de plantas de tratamiento en concentraciones de 2.3
pg/L y 0.929 ug/L, en aguas superficiales se han detectado 0.44 ug/L y en

O aguas residuales hospitalarias 0.54 pg/L. Mediante lodos activados

/Ej convencionales se remueve entre el 33 y 70% y con biorreactores con
FsC membranas hasta 96%. La fluoxetina es considerada un disruptor endocrino.
Las concentraciones de 0.32 pg/L causan un decremento en la produccion de

huevos en peces zebra (Lister et al., 2009).

La fluoxetina también reduce el nUmero de embriones de los caracoles Potamopyrgus
antipodarum presentando una maxima concentracion sin efecto observable de 0.47 ug/L,
se ha reportado que los efectos significativos en la reproduccién ocurren a 2.25 ug/L,
concentraciones comparables a las concentraciones medidas en aguas, lo cual significa
alto riesgo toxicologico (Nentwig, 2006; Neptune, 2010). Por su parte, los peces
expuestos a 0.54 pg/L muestran efectos en el metabolismo de la glucosa y una
disminucién en la ingesta de alimentos. La concentracion prevista sin efecto para las
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algas verdes es 6.9 ug/L (Escher et al., 2011). Ademas la fluoxetina es bioacumulable en
peces, especialmente en el higado y tejido muscular, se encuentran concentraciones de
120 ng/g en el higado y 0.11 ng/g en el musculo (Nakamura et al., 2008; Mennigen et al.,
2010).

1.2.1 METOPROLOL

o El metoprolol es un B-blogueador cardioselectivo, se administra

\)\/H via oral o intravenosa para la prevenciéon de migrafas,

0 NYCH" tratamiento de hipertension, angina, insuficiencia cardiaca, entre

Hco CHs otras. Se han reportado concentraciones de 4.9 ug/L y 1.7 pg/L
3

en influentes y efluentes de plantas de tratamiento.

Un hospital en Suiza ha encontrado en sus aguas residuales concentraciones de 1.3 pg/L
con un 55% de eliminacidbn mediante un biorreactor con membranas de ultrafiltracion
sumergidas (Kovalova et al., 2012). Ademas, en aguas superficiales de Alemania se han
llegado a detectar 2.2 pg/L de metoprolol. En las aguas residuales de la ciudad de México
también se encuentra este compuesto, en el Emisor Profundo de El Salto se han medido
1.8-2.6 ug/L de metoprolol, en el agua residual en los canales del Valle del Mezquital, en
el canal Dendho hasta 2.4-3.10 pg/L (Siemens et al., 2008). Los B-bloqueadores también
han sido detectados en agua subterranea en cantidades hasta de 0.06 ug/L.

La exposicion aguda de las truchas arcoiris a tan solo 1 ug/L de metoprolol, produce
alteraciones citologicas en el higado y rifién, asi como las concentraciones arriba de 20
Mg/L ocasionan cambios estructurales en las branquias (Santos et al., 2010). Igualmente,
los efectos encontrados en peces expuestos a 1 pug/L de metoprolol incluyen la reduccion
de las reservas de glucégeno y la aparicibn de material de membrana dentro de las
células, ademas de una dilataciéon y orientacion irregular del reticulo endoplasmatico
(Triebskorn et al., 2007). En algas causa inhibicion de la fotosintesis (Escher et al., 2011;
Radjenovic et al., 2011). La eficiencia de remocién del metoprolol en las plantas de
tratamiento de lodos activados varia desde 0 hasta 65% y en biorreactores con
membranas desde 0 a 74% (Kovalova et al., 2012).
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Tabla 1.1. Concentraciones y remociones reportadas de los compuestos farmacéuticos

Aguas Efluentes Aguas %
! : Aguas Aguas y %
residuales plantas de residuales - . Remocién -
Compuesto - ; . ) superficiales  subterraneas Remocion
municipales tratamiento  hospitalarias L L Lodos MBR
Hg/L Mg/l Mg/l Hg Hg activados
1.6-3.2¢ g n . 2-92™
A. A5ab 0.8-2.3 6.14 0.242 0.366 " 050 g.02 "
Mefenamico : g 0.09-2.4° 538 (PEC)*  0.003-0.326" :
0.136-3.2 1.8
0.585-1.827' 02230929° 054 (PEC)*  0.141' 33-70" 96"
Fluoxetina 5.85! 0.012-0.219" 0.069° 0.012¢ 0.056 ° 61.9" 76.8'
0.01-2.3° 0.019-0.1° 0.449 33.0° 80"
0.02-4.9' 0.019-1.7! n
f a m,0 n 0-83 m
0.21-3.1 0.73-2.2 1.325-25 ™ a >.010 i 0-74
Metoprolol P g P 0.45-2.2 f 6.5 b
0.02-1.2 0.01-0.688 0.018-25 0.06 20" 26
0.05-7.0 4 0.8-1.2" '

Referencias: *Ternes et al., 1998; ” Tauxe-Wuersch et al. 2005; ° Bound y Voulvoulisl., 2006; ® Fent et al., 2006; ° Barnes et
al., 2008; ' Siemens et al., 2008; ¢ Miége et al., 2009; " Lundstrém et al., 2010; ' Rosal et al., 2010; ' Deblonde et al.,
2011; K Escher et al., 2011; : Mesquita et al., 2011; " Kovalova et al., 2012; " Lapworth et al., 2012; " Stuart et al.,
2012; °Orias y Perrodin, 2013; P Al Aukudy et al., 2014; 9 Birkholz et al., 2014.

REMOCION DE COMPUESTOS FARMACEUTICOS MEDIANTE TRATAMIENTOS
BIOLOGICOS

Las condiciones aerobias y anéxicas son favorables para la remocién de farmacos en
procesos de tratamiento biolégico de aguas residuales. De esta manera, Suarez et al.
(2010) y Luo et al. (2014a) han dividido los compuestos farmacéuticos en grupos con
respecto a su biodegradabilidad:

¢ Compuestos altamente biodegradables bajo condiciones aerobias y anoxicas como el
ibuprofeno, la fluoxetina y los estrégenos naturales (remocion mayor al 70% en
condiciones aerobias y 65% bajo condiciones andxicas).

e Farmacos altamente biodegradables bajo condiciones aerobias pero persistentes en
condiciones anodxicas, como el diclofenaco, naproxeno, 17a-etinilestradiol,
roxitromicina y eritromicina.

¢ Compuestos biodegradables bajo condiciones anéxicas con menores remociones en
condiciones aerobias como los medios de contraste de rayos X yodados.

e Moderadamente biodegradables bajo condiciones aerobias y anoxicas como el
citalopram.

e Resistentes a la transformacién biolégica como el sulfametoxazol, trimetoprima,
carbamazepina y diazepam (<25% de remocion).
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La biodegradacién y la sorcion son los dos mecanismos principales en la remocién de
farmacos mediante tratamientos biol6gicos. La biodegradacion es considerada la via
principal de eliminacion, en particular para compuestos hidrofilicos (Majewsky et al.,
2011). Generalmente los farmacos son removidos en mayor grado en procesos aerobios
que bajo condiciones anaerobias, en reactores anaerobios se puede llevar a cabo una
remocién por sorcion en la estructura de los granulos de la biomasa. Bajo condiciones
anaerobias son altamente eliminados sulfametoxazol, trimetoprima y naproxeno (mayor a
80%), mientras que carbamazepina, diazepam, diclofenaco, fluoxetina e ibuprofeno son
recalcitratentes (Alvarino et al., 2014). Por otro lado, la volatilizacion de farmacos puede
considerarse despreciable, los compuestos farmacéuticos tienen valores de la constante
de Henry K,<10°(@@mm¥mol), por lo tanto, la volatilizacién no es relevante para la remocion
de los farmacos en el tratamiento de aguas residuales municipales (Poseidon, 2004; Luo
et al., 2014b).

PROPIEDADES DE LOS COMPUESTOS FARMACEUTICOS
SELECCIONADOS

La estructura de los compuestos juega un papel importante en determinar su resistencia a
la biodegradacién. Se espera que cada compuesto farmacéutico seleccionado presente
distinto comportamiento en el tratamiento de acuerdo a sus propiedades fisicoquimicas y
Su estructura.

El acido mefenamico, de acuerdo a su alto coeficiente de particion octanol-agua log Koy
(5.12-5.4) y coeficiente de sorcidn log Ky (2.4-4.27 L/kgss), se espera que tienda a
sorberse al lodo, pero su valor de pK, es bajo (3.89-4.48), generalmente por debajo del
pH del agua residual, por lo que también se espera que se encuentre en su forma
ionizada en el agua y no en el lodo, debido a la especiacion de su forma hidrofébica a su
forma hidrofilica, el compuesto puede convertirse en negativamente cargado, facilitando la
repulsion de carga con los grupos negativamente cargados de la biomasa, por lo tanto, se
podria observar una mejora en su remocién bajo condiciones acidas mas que a
condiciones neutras (Luo et al., 2014a; Rattier et al., 2014). Para algunos farmacos acidos
o basicos, K,, puede ser una medida inadecuada, en estos casos el coeficiente de
particion liposoma-agua (Djipw) @ un valor de pH definido ha reemplazado el K, (Escher et
al., 2011).

La fluoxetina al poseer alto log K, (4.05-4.17) y alto log Kq4 (1.22-4.1 L/kgss), tendera a
sorberse en el lodo. Los compuestos que tienden a sorberse en los sélidos se espera que
sean mejor eliminados en el tratamiento de lodos activados (Luo et al., 2014a).

El metoprolol tiene un (log K,,) de 1.69-1.88 y un valor de log K4 de 0.2-1.8 L/kgss, por lo
gue se espera que posea un bajo potencial de sorcion al lodo, los compuestos polares
como el metoprolol son mas probables que se encuentren en los efluentes de las plantas
de tratamiento de lodos activados (Luo et al., 2014a).

Segun los coeficientes de biodegradacién del acido mefenamico (Kpio 0.05-5.3 L/gssd) y log
Kq (2.4-4.27 Ugss d) cae en el rango de no existir remocion sustancial debido a la
degradacion biologica y su remocion puede ser menor al 20%. El metoprolol (0.25-0.76
L/gssd) vy la fluoxetina (9 L/gssd), se encuentran en el rango de 0.1< Ky <10 [L/gssd], lo que
indica una remocion parcial (entre 20 y 90%) y el grado de remocion sera fuertemente
dependiente de la configuracion del reactor (Joss et al., 2006).
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Para los compuestos con elevado log Ky como es el caso de la fluoxetina, su remocion
podria estar mas influenciada por el TRS, mientras el efecto del incremento del TRS no ha
llegado a ser claro para otros compuestos como el metoprolol (Vieno et al., 2007).

El 4cido mefenamico, la fluoxetina y el metoprolol son compuestos no heterociclicos,
mononucleares y poseen un grupo amino donador de electrones, ésto hace a las
moléculas més propensas al ataque por las bacterias aerobias. La fluoxetina y el acido
mefenamico poseen ademas grupos funcionales aceptores de electrones en su
estructura, lo que hace a los compuestos menos susceptibles al catabolismo oxidativo,
grupo funcional trifluorometil en el caso de la fluoxetina y grupo funcional carboxilo en el
acido mefenamico. La fluoxetina y el acido mefenamico al contener grupos aceptores y
donadores de electrones pueden mostrar una remocién variada y generalmente menor al
70%. El metoprolol y la fluoxetina contienen un éter aroméatico-alifatico, por lo que puede
proceder la ruptura del éter, produciendo un derivado de fenol y un aldehido, también
pueden presentar desde alta hasta baja remocién (Tadkaew et al.,, 2011; Luo et al.,
2014a).

Tabla 1.2. Propiedades de los compuestos farmacéuticos

. Peso Solubilidad log Dip Constantede
Compuesto Formula molecular en agua pK log Ky Kool log K. (PH7) Her;ry
quimica (g/mol) (mg/mL) a (L/kgss) (L/ gssd) o (L/kg) @mm?>/mol)
25°C
4.7 9.08" 03504° g
Metoprolol  CisHsNOs  267.18 4% 9.7' O'f'g'? 0.4-06" 176" 125°  1.40x10"%
9.6 %Mk ' 025076 188"
98" 0941 1.22°9 _
Fluoxetina  Ci7Hi1sFaNO  309.13 0.06" 10.01 37'7_'4'0 g gh 4.05' 328° 8.90x10%%
10.1' R 417"
Aci , 3.89" _ .
mefAeﬁ'g%ico CisHisNO, 2411 02’ 448°  2.4-427° 00553 55'142h 4.16°
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Horsing et al., 2011; ¢ Mendez et al., 2011; " Kovalova et al., 2012; ' Lahti, 2012;' Falas et al., 2013; *Grossberger et al.,
2014.

BIODEGRADACION DE FARMACOS UTILIZANDO LODOS ACTIVADOS
NITRIFICANTES

Efecto del tiempo de retencion de sélidos (TRS)

Hay indicios de que la remocién de compuestos farmacéuticos puede ser mejorada
ajustando las condiciones de operacion de los procesos biolégicos. Se ha observado que
la remocion incrementa con los altos tiempos de retencién de soélidos, lo que permite el
enriguecimiento de bacterias de lento crecimiento como las nitrificantes, éstas bacterias
excretan enzimas capaces de transformar los compuestos y pueden actuar en conjunto
con las bacterias heterétrofas en la remocién (Kraigher y Mandic-Mulec, 2011; Verlicchi et
al., 2012). Un TRS mayor o igual a 10 d es fundamental para la biodegradacion de un
namero significativo de farmacos (Poseidon, 2004; Clara et al., 2005). El efecto positivo
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de incrementar el TRS se ha reportado para varios compuestos, en particular los
esteroides estrogénicos, ketoprofeno, naproxeno, acido clofibrico, gemfibrozilo, fluoxetina
y citalopram (Neptune, 2010; Suarez et al., 2010). Existen compuestos hidrofilicos-neutros
como la fenacina, acetaminofen y pentoxifilina, asi como algunos compuestos hidrofilicos-
i6nicos (bezafibrato, ibuprofeno y fenoprofeno) que son eliminados efectivamente aun a
TRS de 8 d (Maeng et al., 2013). En comparacion con los sistemas de lodos activados
convencionales, los biorreactores con membranas alcanzan eficiencias de remocion mas
altas de compuestos persistentes como el diclofenaco, debido a que el TRS es mas alto
(15-80 d), con respecto a los lodos activados (7-20 d), asi como la concentracién de
biomasa (9-10 kg/m® en MBRs y 3-5 kg/m® en lodos activados) (Verlicchi et al., 2012). En
cambio, el efecto positivo del incremento del TRS no ha llegado a ser claro para otros
como los B-bloqueadores. Los resultados tampoco muestran un impacto significativo de la
variacion de la edad del lodo, entre 10 y 60-80 d, en la eficiencia de transformacién de la
carbamazepina, diclofenaco, ibuprofeno, iopromida, naproxeno, roxitromicina y
sulfametoxazol (Joss et al., 2005; Vieno et al., 2007).

Efecto de la nitrificacion

El enriguecimiento del lodo activado usando como in6culos bacterias nitrificantes, ha
mostrado que incrementa la transformacion del 17a-etinilestradiol, roxitromicina y
eritromicina, los cuales son moderadamente transformados en las plantas de lodos
activados convencionales, se han reportado cinéticas de degradacién mas rapidas en
reactores nitrificantes en comparacion con sistemas desnitrificantes (Suarez et al., 2010).
También se ha encontrado una buena correlacion entre las constantes cinéticas de
biodegradacién y las tasas de nitrificacion, la buena actividad nitrificante incrementa la
biodegradacién de farmacos como el ibuprofen, naproxeno y trimetoprima. Sin embargo,
para la fluoxetina no se ha encontrado una correlacion (Fernandez-Fontaina et al., 2012).
Los estudios han demostrado que las bacterias nitrificantes son capaces de cometabolizar
una gran variedad de microcontaminantes que tipicamente son resistentes a la
biodegradacion como el medio de contraste iopromida y el antibiético trimetoprima.
Cuando se inhibe la actividad de la bacteria amonio oxidante, el porcentaje de remocion
de iopromida disminuye de 97 a 86%, mientras que la remocion de trimetoprima
disminuye de 70 a 25%, lo cual indica que la bacteria amonio oxidante junto con otros
microorganismos heterotrofos son responsables de su degradacion (Batt et al., 2006). En
otro estudio se mostrd la remocidon de diez farmacos (acido clofibrico, gemfibrozilo,
ibuprofeno, fenoprofeno, ketoprofeno, naproxeno, diclofenaco, indometacina,
propifenazona y carbamazepina) con cultivos nitrificantes. Los autores determinaron que
la remociébn es debida a la diversidad de las bacterias nitrificantes autétrofas y
heterétrofas presentes, aunque la remocion de carbamazepina, acido clofibrico y
propifenazona es menor del 40% (Neptune, 2010).

Se ha demostrado que la bacteria amonio oxidante puede oxidar farmacos recalcitrantes
en presencia de nitrdgeno amoniacal, el cual juega un papel como un sustrato de
crecimiento. Los estudios indican que la transformacion de los farmacos puede iniciarse
gracias a la biodegradacion cometabdlica de la enzima amonio monooxigenasa (Forrez et
al., 2011; Fernandez-Fontaina et al., 2012).
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Cometabolismo en la biodegradacion de compuestos farmacéuticos

Los compuestos farmacéuticos son encontrados en concentraciones en el rango de ng/L y
Mg/L, razon por la cual, no pueden ser considerados como unica fuente de carbono o
energia para la asimilacion y crecimiento de la biomasa. En consecuencia, es necesaria la
presencia de un sustrato de crecimiento u otro compuesto utilizable para el mantenimiento
de la biomasa e inducir las enzimas correspondientes involucradas en la biodegradacion,
este proceso es llamado cometabolismo, al no ser la fuente de carbono primaria, la
biodegradacién de los farmacos podria verse afectada por la baja actividad biologica
primaria, lo cual puede resultar en una energia insuficiente para la degradacion
cometabolica (Tran et al., 2013). El cometabolismo permite iniciar una reaccion para
convertir los compuestos persistentes a intermediarios o productos de degradacion, estos
pueden ofrecer a los microorganismos un grupo de nuevos compuestos que podrian ser
mas biodegradables y participar en el camino metabdlico central. Asi el cometabolismo de
las bacterias amonio oxidantes puede ser uno de los mecanismos de degradacion
principal y puede ocurrir que las bacterias heterotrofas degraden los intermediarios que se
generan (Yi et al., 2006; Neptune, 2010). Los resultados muestran que las bacterias
amonio oxidantes biodegradan 17a-etinilestradiol pero no trimetoprima, mientras que las
bacterias heter6trofas son capaces de transformar trimetoprima y biomineralizan
metabolitos del 17a-etinilestradiol generados por las bacterias amonio oxidantes (Forrez
et al., 2011; Tran et al., 2013).

Papel de la enzima amonio monooxigenasa

Dos enzimas estan involucradas en el proceso de oxidacién de nitrégeno amoniacal, la
enzima amonio monooxigenasa Yy la hidroxilamina oxidoreductasa. La enzima amonio
monooxigenasa oxida el amonio a hidroxilamina, los sustratos de esta enzima son el
amonio, oxigeno y dos electrones (Schmidt et al., 2003). En la segunda etapa, se da la
oxidacién de hidroxilamina a nitrito por la actividad de la enzima hidroxilamina
oxidoreductasa (Rittman y McCarty, 2001; Metcalf y Eddy, 2013). Los sitios activos de la
enzima amonio monooxigenasa contienen iones de metal tales como iones de cobre. El
sitio activo posee dos caras, una cara tiene sitios activos con una region de activacion de
oxigeno y la otra tiene una parte hidrofébica. Similar a la oxidacion del sustrato primario,
la oxidacion de sustratos secundarios (farmacos) por la enzima amonio monooxigenasa
requiere reductores y electrones (Tran et al., 2013). En este caso, se requiere el poder
reductor que se obtiene de la oxidacion de la hidroxilamina por la enzima hidroxilamina
oxidoreductasa al generar NO, y 4 electrones, dos de estos entran al ciclo catalitico
involucrando al sitio binuclear de cobre (Cu?-Cu®) localizado en el sitio activo de la
amonio monooxigenasa.
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Se sugiere que bajo condiciones aerobias, el oxigeno reacciona
para convertir (Cu*-Cu*) en (Cu*-Cu®), de tal manera que el
oxigeno queda enlazado al sitio binuclear como un radical
altamente electrofilico como el ion perdxido (O,). Esta forma
oxigenada de la enzima amonio monooxigenasa reacciona con los
sustratos secundarios, principalmente con los enlaces N-H, C-H,
T o0 dobles enlaces para producir una forma de sitio de cobre
binuclear (Cu®*-Cu?®") y productos de degradacion (Yi y Harper

-0 2007; Tran et al,, 2013). Otras dos reacciones que se han
observado son deshalogenacion y deshidrogenacion/oxidacion

0, (Forrez et al., 2011).

Figura 1.1. Enzima amonio monooxigenasa en la transformacion cometabdlica de EE2 (Yiy Harper, 2007).

La concentracién de nitrdgeno amoniacal regula la actividad de la enzima amonio
monooxigenasa, sin embargo, no es claro si otras enzimas presentes en los lodos
activados nitrificantes, cuya actividad también se incrementa por las altas tasas de
nitrificacion, pueden estar involucradas en la transformacion (Fernandez-Fontaina et al.,
2012). La enzima probablemente se encuentra hidroxilando los microcontaminantes como
lo hace con el nitrdgeno amoniacal, se ha reportado que el lodo nitrificante incrementa la
transformacion del 17a-etinilestradiol, via hidroxilacion que lo convierte en productos
hidrofilicos, que se caracterizan por tener una actividad estrogénica mas baja, ademas la
enzima amonio monooxigenasa es capaz de oxidar eteres aromaticos a través de O-
dealquilacion o hidroxilacion (Suarez et al., 2010; Alvarino et al., 2014).

Esta enzima también puede tener afinidad mas fuerte por el nitrdgeno amoniacal en
comparacion a los microcontaminantes, oxidando preferentemente al nitrdgeno amoniacal
cuando sus concentraciones permanecen altas. Aunque se ha identificado una asociacién
positiva entre la eliminacion de microcontaminantes y la remocion de N-NH,, las plantas
de tratamiento con la mayor remocién de N-NH4; no necesariamente son mas eficientes en
remover todos los microcontaminantes. Entre los farmacos que muestran una asociacion
significativa con la remocion de nitrégeno amoniacal se encuentran el atenolol,
isoproturon, ranitidina, valsartan y venlafaxina. Estos compuestos presentan reacciones
de oxidacioén (reaccion de oxidacion S- o N- para ranitidina) y reacciones oxidativas N-
dealquilacion para el caso de isoproturon, valsartan y venlafaxina. La hidroxilacion ha
mostrado también ser el paso de transformacion inicial en reacciones N-dealquilacion. Por
otro lado la mayoria de los compuestos que presentan reacciones de sustitucion no tienen
relacién con la remocién de nitrégeno amoniacal (Helbling et al., 2012).

Para elucidar la contribucion de las bacterias amonio oxidantes autétrofas y las bacterias
heterotrofas en la biodegradacién de farmacos, se ha usado aliltiourea como inhibidor de
la enzima amonio monooxigenasa para suprimir la actividad de oxidacion del nitrégeno
amoniacal. Se ha visto que aliltiourea reduce la remocién biolégica de varios
microcontaminantes pero no la inhibe completamente, compuestos como el ibuprofeno,
fenoprofeno, naproxeno, acido clofibrico, 17B-estradiol y estrona son biodegradados aun
en la presencia de aliltiourea donde no se observa nitrificacion, sugiriendo que las
bacterias heter6trofas también juegan un papel importante en su eliminacion (Maeng et
al., 2013; Tran et al., 2013). Es dificil concluir que aliltiourea inhibe selectivamente la
actividad de la bacteria amonio oxidante, es probable que también inhiba algunas enzimas
de bacterias heterétrofas relevantes para su remocion (Falas et al., 2012). Otros autores
establecen que no puede determinarse que la biodegradacion sea controlada Unicamente
por la enzima amonio monooxigenasa, las demas enzimas involucradas en la nitrificacion,
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enzima hidroxilamina oxidorreductasa (oxidacion de hidroxilamina a nitrito) y nitrito
oxidorreductasa (oxidacion de nitrito a nitrato) también pueden contribuir a la
biotransformacion de compuestos farmacéuticos (Rattier et al., 2014). Otros factores
como la temperatura, pH y contenido de oxigeno pueden afectar las actividades
metabdlicas y cometabdlicas limitando o estimulando el crecimiento de los
microorganismos y pueden ser optimizados para obtener mayor biodegradabilidad de los
compuestos (Tran et al., 2013).

Caminos de degradacion de los compuestos farmacéuticos

En las figuras 1.2, 1,3. y 1.4 se dan esquemas de posibles caminos de degradacion.

OH OH
O\ANHY HO o _A_nH
OH

a-hidroximetoprolol OH

OH OH
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Figura 1.2. Posibles caminos de degradacion del metoprolol (Johansson et al., 2007; Kujawa-
Roeleveld y Schuman, 2008; Wilde et al., 2013; Rubirola et al., 2014).
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Figura 1.3. Estructuras quimica de los metabolitos Figura 1.4. PFO_QUCtOS identificados en la
del &cido mefenamico despues de la transformacion biotransformacion y degradacion fotoquimica de la
con hongos white rot fungus (Hata et al., 2010). fluoxetina (Petrovic v Barcel6, 2010).

PROCESOS AEROBIOS CON BIOMASA INMOVILIZADA

Los sistemas que utlizan biomasa inmovilizada como forma de crecimiento de
microorganismos son una alternativa para el tratamiento biol6gico de aguas residuales
gque contienen farmacos ya que por su largo tiempo de retencién de sélidos, favorecen el
desarrollo de bacterias de lento crecimiento como las nitrificantes (Wu et al., 2009; Bassin
et al., 2011; Falas et al., 2012). Las principales ventajas de los sistemas de biopelicula es
gue se pueden lograr altos tiempos de retencion de solidos y mayor concentracion de
biomasa en comparacién con los microorganismos suspendidos, lo cual permite reducir
los requerimientos de tamafo. Al contar con una gran cantidad de biomasa en los
soportes se asegura mayor actividad metabdlica y tolerancia de los microorganismos a las
altas cargas de contaminantes, mas resistencia a la toxicidad y cambios de las
condiciones (Srinandan et al., 2012).

Las bacterias heterétrofas tipicamente tienen una tasa de crecimiento maxima cinco
veces mas alta que las bacterias autotrofas nitrificantes (Li y Bishop, 2004). Los
microorganismos con la mas alta tasa de crecimiento se encontraran en el exterior de la
biopelicula mientras que los microorganismos de mas lento crecimiento se encontraran en
el interior, como resultado los microorganismos de lento crecimiento se encontraran
protegidos ante posibles condiciones adversas del medio (lbrahim et al., 2012), por lo
tanto la presencia de bacterias heterotrofas puede ser una ventaja para las bacterias
nitrificantes que se desarrollan y viven dentro de la matriz formada por las bacterias
heterotrofas, de esta manera se crea un ambiente adecuado por las bacterias heteroétrofas
para el crecimiento de las nitrificantes (Bassin et al., 2012). La materia organica que no es
capaz de difundirse dentro de la biopelicula, puede adherirse a la superficie y ser
hidrolizada a sustrato difusible, la hidrélisis también puede tomar lugar fuera de la
biopelicula, ya que los microorganismos en la biopelicula producen enzimas que se
liberan en el liquido e hidrolizan el sustrato no difusible (Baillon-Dhumez, 2010).
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REMOCION DE COMPUESTOS FARMACEUTICOS EN PROCESOS CON BIOMASA
INMOVILIZADA

Existe aun una cantidad limitada de estudios enfocados a la remocion de farmacos en
reactores con biomasa inmovilizada. Se ha estudiado la remocion de estrona (E1), 1783-
estradiol (E2) y 17a-etinilestradiol (EE2) en aguas residuales municipales mediante
biofiltros aerobios granulares en lote secuenciado de flujo ascendente con soportes
Kaldnes K1. El biofiltro a escala laboratorio logra remociones de 64%, 85% y 84% para
El, E2 y EE2 respectivamente. Al comparar el biofiltro a escala piloto (3.5 m de alturay 1
m de diametro), se observan remociones de 60% de E1 y 69% de E2, mayores a las
obtenidas en lodos activados convencionales, 53% y 41% de remocién para E1 y E2
respectivamente. El mejor desempenio del biofiltro puede explicarse por el alto TRS (=180
d) (Balest et al., 2008). Igualmente Forrez et al., (2009) investigaron la remocién de EE2
en bioreactores aerobios de lecho fijo sumergido de flujo ascendente y soportes Kaldnes
K1. En los resultados se obtiene 96% de remocion a TRH de 4.3 d y carga volumétrica de
11 uygEE2 L™* d. La nitrificacién es el principal mecanismo de remocion ya que la adicion
de aliltiourea inhibio la remocion de EE2. Por otro lado se encontré que la eliminacion no
es afectada significativamente por la ausencia de nitrégeno amoniacal en la alimentacion,
por lo que el cometabolismo de EE2 no pudo ser confirmado en estos reactores. Ademas
de la biopelicula, las bacterias liberadas en el efluente remueven 80% de EE2, sugiriendo
el lavado de las bacterias responsables de la degradacion.

También se han empleado biofiltros en lote secuenciado de flujo descendente de 3 m de
altura 'y 22.5 cm de diametro, cada uno con un medio distinto (80 cm de arena 'y 80 cm de
carbén activado granular). Después del tratamiento con arena, los farmacos como el
diclofenaco, hidroclorotiazida, metoprolol, oxazepam, temazepam, tramadol y venlafaxina
son removidos por debajo del 20%. En cambio mediante el carbon activado granular la
carbamazepina, el diclofenaco, eritromicina, metoprolol, roxitromicina, sulfametoxazol y
trimetoprima tienen remociones mayores al 90%. La mayor efectividad del carbon
activado puede deberse a mayor cantidad de biomasa adherida en la superficie y a los
efectos combinados de adsorcion y biodegradacion, la adsorcién incrementa el tiempo de
residencia de los farmacos dentro del biofiltro favoreciendo su biodegradacion. Se dice
gue la biomasa expuesta a compuestos organicos a concentraciones traza se puede
adaptar con el tiempo e incluso puede degradar compuestos persistentes (Reungoat et
al., 2011).

Falds et al. (2012) realizaron una comparacién de la remocién de 100ug/L de farmacos
acidos en experimentos en lote con soportes y lodo activado tomados de diversas de
plantas de tratamiento. Ellos demostraron que los reactores con soportes tipo Kaldnes K1
y Biofilm Chip presentan mayor remocion de farmacos como el acido mefenamico,
diclofenaco, ketoprofeno, gemfibrozilo y acido clofibrico, en comparacion con el lodo
activado nitrificante, asimismo los soportes Biofilm Chip logran mayores tasas de
remocion comparados a los soportes Kaldnes K1 debido a su mayor area superficial. La
capacidad de nitrificacion fue mas baja para la biomasa inmovilizada que para el lodo
activado nitrificante, por lo tanto estos resultados indican que las bacterias amonio y nitrito
oxidantes no fueron las responsables principales de la remocion de farmacos acidos en
los reactores con soportes, por lo que la mayor remocién en estos reactores puede
deberse a bacterias heterétrofas. Las constantes de remocion de ibuprofeno y naproxeno
no muestran dependencia de la capacidad de nitrificacion en los reactores con biopelicual,
mientras que se observa una tendencia positiva entre la capacidad de nitrificacion y las
constantes de remocion para ketoprofeno, acido clofidrico y acido mefenamico en estos
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reactores. Por otro lado, se ha observado disminucién de la remocion de diclofenaco,
ketoprofeno, gemfibrozil, naproxeno e ibuprofeno cuando se adiciona aliltiourea para
inhibir la nitrificacion. Aliltiourea inhibe la actividad de la enzima amonio monooxigenasa,
pero también se ha planteado la inhibiciébn de otras bacterias, lo cual puede explicar la
reduccién de la remocion de farmacos en presencia del inhibidor. Parece ser que el
proceso de nitrificacién por si mismo no tiene influencia en la eficiencia de biodegradacién
y que las bacterias que contribuyen son encontradas en biopeliculas nitrificantes (Falas et
al., 2012).

Ademas Falas et al., (2013) evaluaron tres reactores paralelos en lote (lodo andxico, lodo
aerobio y proceso hibrido biopelicula-lodo activado) empleando soportes Biofilm Chip a
35% de llenado, alimentados con 1ug/L de cada farmaco, trabajando con TRH de 12 h 'y
recirculacion del 70%. Aqui la capacidad de nitrificacion fue més alta para la biomasa
inmovilizada en comparacion con el lodo aerobio suspendido, cinco compuestos
mostraron remociones en los tres tipos de reactores (atenolol, bezafibrato, levetiracepam,
sulfametoxazol y N4-acetilsulfametoxazol). El acido mefenamico y el metoprolol no son
removidos bajo condiciones anoxicas, el acido mefenamico es removido mas rdpidamente
en el proceso con soportes que en el lodo aerobio, mientras que el metoprolol es mejor
removido en el lodo aerobio. Interesantemente cuando la biomasa inmovilizada se trae a
suspension, las caracteristicas de degradacion de los farmacos cambian, se sugiere que
la adaptacion microbiana a los gradientes en la biopelicula puede favorecer la
degradacion de algunos farmacos, e incluso el diclofenaco que es persistente en el lodo
aerobio puede ser removido en el proceso hibrido.

Para examinar el efecto de la actividad microbiana, Rattier et al., (2014) usaron biofiltros
de antracita granular para tratar un efluente terciario fortificado con con 2 pglL™ de
microcontaminantes. Los resultados confirman el impacto positivo del crecimiento de una
biopelicula en la remocién de compuestos como el ibuprofeno, acetaminofen, naproxeno,
ketoprofeno, lincomicina y eritromicina, esto es indicativo de la capacidad de las enzimas
para utilizar los farmacos como sustrato secundario. Contrario a esto el diclofenaco,
sulfadiazina, trimetoprima, sulfametoxazol, citalopram, propranolol, hidroclorotiazida,
carbamazepina, roxitromicina, atenolol, metoprolol, tramadol, venlafaxina y fenitoina
presentan remociones menores al 20%. En presencia de azida de sodio (sin actividad
microbiana aerobia) la remocion de farmacos es despreciable a exepcion del atenolol,
trimetoprima y diazinon, descartdndose el proceso de sorcibn para atenolol y
trimetoprima, se indica que la presencia de azida de sodio puede crear un nicho de
bacterias facultativas anaerobias capaces de la degradacion. A través de la inhibicion con
aliltiourea se muestra que las bacterias nitrificantes tienen un papel en la degradacion de
farmacos como ketoprofeno, gemfibrozilo, furosemida y acetaminofen, esto no significa
que la biodegradacion por nitrificacién sea el Gnico camino, no debe establecerse que la
biodegradacién sea controlada por la enzima amonio monooxigenasa, solo se puede
mostrar la conexién entra la inhibicién de la enzima y la degradacion de los farmacos.
Mientras tanto, la remocion de otros como ibuprofeno, naproxeno, valsartan,
indometacina, eritromicina y roxitromicina no es afectada por la presencia del inhibidor y
pueden ser degradados por microorganismos distintos a los nitrificantes. La remocién de
metoprolol fue despreciable en los tres tipos de operacion de los biofiltros.

Hasta la fecha solo existe un estudio dirigido a la investigacion de la remocion de
farmacos usando cubos de poliuretano de 2 cm en reactores de lecho movil. Este estudio
fue realizado con agua residual sintética donde los farmacos fueron alimentados a una
concentracion 5 ug'L™!y los reactores trabajaron a TRH de 24 h. Los resultados muestran
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que la eliminacién de los compuestos incrementa con el aumento en la proporcién de
llenado de los soportes, a una proporcion de llenado del 20% se obtienen mayores
remociones de acetaminofen (76.3%), carbamazepina (39.5%), diclofenaco (76.1%),
fenoprofeno (34.6%), gemfibrozilo (83.5%), ketoprofeno (79.2%) y naproxeno (98.3%), en
comparacion a una proporcion de llenado del 10% (44.7%, 17.1%, 58.6% 14.5%, 63.2%,
47.6% y 60.8% de eliminacion respectivamente). Las mayores remociones son debidas al
incremento de microorganismos inmovilizados en los soportes. De manera que la
biodegradacién es el principal mecanismo de remocién en reactores de lecho movil con
un volumen de llenado de cubos del 20%, debido a sus grupos funcionales donadores de
electrones, se logran remociones de 93.7% de ibuprofeno, 91.1% de acido salicilico y
83.5% de primidona, mientras que la carbamazepina es resistente al tratamiento debido a
los grupos cloro en su molécula, en el caso de las hormonas la remocion es mayor al 85%
ya que poseen elevada hidrofobicidad (Luo et al., 2014b).

MATERIALES DE SOPORTE

Las caracteristicas de los materiales de soporte influyen en el desempefio de los
reactores, el medio debe proporcionar una gran superficie de adhesion para la biomasa y
un alto tamafio de poro para asegurar el flujo del liquido y transferencia de oxigeno. Los
cubos de poliuretano y cinta de polietileno, al poseer alto porcentaje de porosidad del
medio (99%), favorecen la acumulacién de biomasa permitiendo alcanzar tiempos de
retencion celular hasta de 39 d y ambos presentan elevadas remociones de nitrégeno
amoniacal (alrededor del 99%) (Mijaylova et al., 2008), razén por la cual, los cubos de
poliuretano y la cinta de polietileno se seleccionaron como alternativa para estudiar la
remocioén de farmacos. Se ha reportado que el crecimiento de la biomasa en los cubos de
poliuretano permite el establecimiento de una zona andéxica en el interior, la nitrificacion
ocurre en la biomasa adherida en la superficie externa, por lo tanto la remocién de
nitrdgeno amoniacal es afectada por el tamafio de los cubos, se ha observado mayor
remocién con los cubos de 1-2 cm (Guo et al., 2010; Lim et al., 2011; Quan et al., 2012).
La biopelicula desarrollada sobre la cinta de polietileno en un es delgada favoreciendo la
difusividad, puede ser completamente penetrada por la materia organica, el nitrégeno
amoniacal y oxigeno proporcionando remociones globales de 69-72% de nitrégeno total
con cargas de 0.8-4.6 gNT/m°d y 50-100% de recirculacion del efluente (Mijaylova y
Moeller, 2010).

RECIRCULACION

El beneficio de la recirculacion es la diluciébn de los compuestos en la corriente del
influente, como consecuencia hay una reduccion de la demanda quimica de oxigeno, lo
que hace a las bacterias nitrificantes mas competitivas, incrementando la eficiencia de la
nitrificacion y la concentracion de oxigeno disuelto en el liquido (EPA 832-F-00-015). En
un reactor con biomasa inmovilizada, el creciente flujo de entrada que resulta de la
recirculacion ocasiona velocidades mas altas del fluido a través del reactor, provocando
quizas el desprendimiento de exceso de biopelicula, ademas se alcanza una distribucion
mas homogénea del sustrato y oxigeno mejorarando la transferencia de masa. La
recirculacion también aporta ventajas al reducir el tamafio del reactor de tratamiento
(Rittman y McCarty, 2001). Se ha estudiado el efecto de la recirculacion del efluente en el
desempefio de un biorreactor aerobio de lecho sumergido empacado con cinta de
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polietileno, los resultados indican que no hay un efecto significativo de la recirculacién en
las eficiencias de remocion de la DQO y PT. En cambio, la recirculacion incrementa las
remociones de N-NH, y NT. Las remociones de nitrégeno total obtenidas con recirculacion
fueron 14-20 % mas altas que sin recirculacién (Mijaylova y Moeller, 2010).

No se han encontrado estudios que relacionen el efecto de la recirculacion en reactores
con biomasa inmovilizada con la remocién de compuestos farmacéuticos, sin embargo, se
espera que la recirculacion favorezca la biodegradacién de los farmacos debido a la
mayor transferencia de masa y al incremento en la nitrificacion.

De todo lo anterior, se ha planteado que una alternativa al problema de contaminacion por
farmacos, es optimizar la nitrificacion durante el tratamiento del agua residual aplicando
TRS mayores a 10 dias y TRH lo suficientemente largos para que las enzimas reaccionen
con los compuestos, la desventaja es que un TRH alto, significa tanques de aereacion
grandes. Se sugiere que los tiempos de retencidon cortos en reactores con biomasa
inmovilizada son compensados por la alta concentracion de biomasa y mayor capacidad
de remocion de farmacos por unidad de volumen (Falas et al., 2012). Otra estrategia para
incrementar la biodegradacion cometabdlica de farmacos es mantener el sustrato de
crecimiento durante el cometabolismo (Tran et al., 2013). Ya se ha demostrado el
cometabolismo de compuestos estrogénicos durante la nitrificacion, en cambio en el caso
de otros farmacos es necesario hacer méas estudios para saber a qué grado contribuye la
nitrificacion en su remocion (Forrez et al., 2011). Parece ser que el proceso de nitrificacion
por si mismo no tiene influencia en la biodegradacion y que las bacterias que contribuyen
son encontradas en biopeliculas nitrificantes (Falas et al., 2012).

Es importante notar que los mecanismos de remocion varian de compuesto a compuesto,
por lo que el papel de la biodegradacién y la sorcidn son especificos de cada uno. Se
conoce poco acerca de los grupos de bacterias en la contribucién individual a la remocién
de farmacos, esto es crucial para la optimizacion de la remocion.

Los lodos activados y los biorreactores con membranas han sido evaluados y estas
tecnologias muestran diferentes eficiencias para remover farmacos, mientras la eficiencia
de los procesos con biomasa inmovilizada ha sido menos estudiada (Falas et al., 2012;
Kovalova et al., 2012; Falas et al., 2013; Luo et al., 2014b). A pesar de los estudios, se
conoce poco acerca de la capacidad de los sistemas con biomasa inmovilizada para
remover farmacos en aguas residuales municipales, se necesita mayor investigacion para
encontrar los mecanismos fundamentales que incrementan su remociéon aun a cortos
tiempos de residencia hidraulica, favoreciendo las comunidades microbianas
responsables de la degradacion.

Metformina

La Tabla 1.3 muestra la presencia de farmacos encontrados en las aguas residuales,
efluentes de las plantas de tratamiento de aguas residuales Yy aguas superficiales de
varios paises del mundo, lo cual confirma la ineficacia de los tratamientos convencionales
empleados por las plantas tratadoras para estos compuestos y pone en manifiesto el
caracter persistente de estos microcontaminantes.
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Tabla 1.1: Farmacos detectados en las aguas de diversas partes del mundo.

Farmaco (clase  Concentracion

terapéutica) media (ug/L) Matriz de referencia/Pais Referencia
Amoxicilina . . Castiglioni et al.,
(antimicrobiano) 0.013 Aguas residuales/ Italia 5006
. , Castiglioni et al.,
0.490 Aguas residuales/ Italia 2006
Atenohol (B- Castiglioni et al.,
bloqueador) 0.280 Efluentes de PTAR/Italia 2006
0.050 Agua superficial/ Italia Calamari et al., 2003
0.300 Agua residual/ Suecia Bendz et al., 2005
0.160 Agua residual/ Suecia Bendz et al., 2005
0.120 Efluentes de PTAR/ Suecia Bendz et al., 2005
0.330 Efluentes de PTAR/ Francia |Andreozzi et al., 2003
Diclofenaco : :
(anti- 0.840 Efluentes de PTAR/ Grecia Andreozzi et al., 2003
inflamatorio) 2.470 Efluentes de PTAR/ Italia Andreozzi et al., 2003
0.350 Agua residual/ Finlandia Lindgvist et al., 2005
0.400 Agua residual/ Brasil Stumf et al., 1999
0.020 Agua superficial/ Brasil Stumf et al., 1999
Paracetamol 1.780 Efluentes de PTAR/ ESpaﬁa Ibanez et al.,, 2013
(analgesico, 0.025 Efluentes hospitalario/ Portugal | Santos et al., 2013
antipirectico)
0.180 Efluente de PTAR/ EUA Yu & Wu, 2011
0.250 Efluentes de PTAR/ Espana Ibanez et al., 2013
Enalapril (anti- P ~ B
hipertensivo) 0.002 Agua de rios/ Espana Lopez et al., 2012
0.180 Efluentes hospitalario/ Italia Verlicchi et al., 2012
81.000 Efluentes de PTAR/ Alemania | Osterhuis et al., 2013
Metformina p ;
(hipoglicemiante) 0.150 Agua de rios/ EUA Kolpin et al., 2002
1.000 Agua de rios/ Alemania Scheurer et al., 2012
0.110 Agua natural/ EUA Kolpin et al., 2002
Tetraciclina — :
(antimicrobian) 2.700 Agua superficial/ Alemania Mulroy, 2001
2.000 Efluentes de PTAR/ China Shao et al., 2009

Caracteristicas de la metformina
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La metformina forma parte de la familia de las biguanidas, un grupo de medicamentos que
proceden de la guanidina, un derivado de Galega offininalis, planta que se ha usado
desde la época medieval para el tratamiento de la diabetes (Bailey y Day, 1996; Bailey y
Turne, 1996). La metformina se introdujo a finales de la década de 1950 prescribiéndose
en grandes cantidades como tratamiento de eleccién de la diabetes mellitus tipo 2 (Bailey
y Turne, 1996). Sin embargo, las biguanidas se retiraron de su uso clinico en muchos
paises debido a que se demostr6 su relacion con la acidosis lactica y en 1977, la
Administracion de Alimentos y Medicamentos de Estados Unidos (FDA por sus siglas en
inglés) ordeno el retiro de estos farmacos del mercado (Nattrass y Alberti, 1978; Gerich
1989). A pesar de ello la metformina se sigui6 prescribiendo en Europa, Canada y México
para el tratamiento de los pacientes con diabetes mellitus tipo 2 (Inzucchi, 2002;
Goodman & Gilman, 2006; Eggen et al, 2011; Fent et al., 2006).

En la Tabla 1.4 se muestran las propiedades fisicoquimicas de la metformina.

Figura 1.1: Estructura molecular de la metformina.

Tabla 1.2: Propiedades fisicoquimicas de la metformina.

Propiedades ‘ Caracteristicas Referencias

Formula Molecular CsH11Ns Bueno et al., 2012
Peso molecular (g/mol) 129.1 Bueno et al., 2012
CAS 657-24-9 Eggen et al., 2011

pKal 3.11 Eggen et al., 2011

Viollet et al., 2012

pKa2 12.25 Eggen et al., 2011

Viollet et al., 2012

Log Kow -0.92 Bueno et al., 2012

Aplicaciones clinicas

La principal indicacién de la metformina es el tratamiento de la diabetes mellitus tipo 2,
sus efectos principales son: la reduccion de la producciéon hepética de glucosa y el
aumento de la utilizacion periférica de la glucosa dependiente de insulina (Inzucchi, 2002);
sin embargo, los efectos terapéuticos de la metformina no se limitan so6lo a su capacidad
para disminuir la glucosa sanguinea, sino que ademas tiene efectos pleiotropicos
(Diamanti-Kandarakis et al.,, 2010) en otros tejidos afectados por la resistencia a la
insulina, como el musculo esquelético, el tejido adiposo, el sistema vascular y los ovarios,
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por lo que las aplicaciones clinicas de la administracion de este farmaco se han
incrementado en los Ultimos afios, en las cuales se encuentran:

Diabetes mellitus tipo 2

Obesidad Cardioproteccion
Prevencion de diabetes Embarazo
Sindrome de resistencia a la insulina
Sindrome de ovario poliquistico
Lipodistrofia asociada con el VIH
Esteatosis hepatica Cancer

Farmacocinética

La metformina tiene una biodisponibilidad oral de 50-60% en condiciones de ayuno, y se
absorbe de manera incompleta por el tubo digestivo, presentando una cinética de
absorcion no lineal. Las concentraciones plasmaticas maximas se alcanzan de una a tres
horas después de tomar metformina de liberacién inmediata y de cuatro a ocho horas con
las formulaciones de liberacién prolongada. La unién a proteinas plasmaticas de
metformina es insignificante, como se refleja en su alto volumen de distribucién aparente.
El estado estacionario se alcanza normalmente en uno o dos dias. La vida media de
eliminacion plasmatica varia de 1.5 a 4.5 horas y excrecién urinaria es de 8.9 a 19 horas,
sin embargo esta se alarga en pacientes con insuficiencia renal en relacion con la
depuracion de creatina. La eliminacién de metformina del cuerpo humano se lleva a cabo
en los rifiones por filtracibn glomerular y secrecion tubular activa. Después de la
administracion oral de 500 mg de metformina, 50% se recupera en la orina'y 27% en las
heces.

Consumo de metformina

En el mundo hay mas de 347 millones de personas con diabetes de las cuales el 90% de
los casos padecen diabetes mellitus tipo 2 y se debe en gran medida a un peso corporal
excesivo y a la inactividad fisica (Danaei et al., 2011).

Segun la Encuesta Nacional de Salud 2012, 9.2 % de la poblacion mexicana padece
diabetes, es decir, aproximadamente 6.4 millones de personas han sido diagnosticadas,
de las cuales el 90% de las personas padece diabetes tipo 2. La incidencia de este tipo
aumenta con la edad (un 10% mas en la década de los 60 a 70 afios, un 12% mas entre
los 70 y 80 afios y un 17% mas para los mayores de 80 afios, en comparaciéon con la
poblacion menor de 60); el incremento es un claro reflejo en el aumento del nimero de
individuos, debido al envejecimiento progresivo de la poblacién y a la urbanizacion que, a
su vez, favorecen habitos de vida poco saludables (ENSANUT, 2012).

En el afio 2009, la metformina pas6é a formar parte de los antidiabéticos orales que
pertenecen a la lista modelo de medicamentos esenciales de la Organizacién Mundial de
la Salud, y es el Unico medicamento conocido capaz de prevenir las enfermedades
cardiovasculares asociadas a la diabetes; asimismo en ese mismo afio, en México, la
metformina paso6 a formar parte del Cuadro Basico y Catalogo de Medicamentos, el cual
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es elaborado por el Consejo de Salubridad General que se integra por la Secretaria de
Salud, el Instituto Mexicano del Seguro Social (IMSS), el Instituto de Seguridad y
Servicios Sociales de los Trabajadores del Estado (ISSSTE), el Sistema Nacional para el
Desarrollo Integral de la Familia (DIF) y la Direcciébn General de Sanidad Militar de la
Secretaria de la Defensa Nacional.

Presencia de metformina en el ambiente

Estudios recientes han puesto en manifiesto que la metformina se encuentra entre los
farmacos que mas son introducidos al ambiente, habiéndose detectado en
concentraciones de 1.5 pg/L (Estados Unidos de América) (Kolpin et al., 2002) y 1.7 pg/L
(Alemania) (Scheurer et al., 2009) en aguas superficiales. Se encontraron oncentraciones
de 101-129 pg/L y 2.2-21 pg/L en influentes y efluentes respectivamente, de plantas de
tratamiento de aguas residuales de Alemania (Sheurer et al., 2009). La metformina
también ha sido encontrada en muestras de lodo residual proveniente de plantas de
tratamiento en concentraciones de 200-1600 pg/kg en peso seco (Eggen et al., 2011).

Niemuth et al., (2014) realizaron un estudio para evaluar los efectos ambientales que
presenta la metformina en medio acuatico, en el que se expuso en un periodo de cuatro
semanas a las carpitas cabezonas adultas (Pimephales promelas) a una concentracion
de 40 pg/L, encontrando que la metformina induce la regulacién significativa de ARN
mensajero, que codifica la proteina vitelogenina en los peces machos, lo que indica el
potencial de alteraciones endocrinas, siendo este el primer estudio de los efectos que
causa el farmaco en la fauna acuatica, abriendo la posibilidad de afectos adversos sobre
diferentes especies.

Procesos de Oxidacion Avanzada

Los Procesos de Oxidacibn Avanzada (POA) son tecnologias que se basan en la
generacion in situ de especies transitorias altamente reactivas (H,O,, *OH, O,*- y O3),
para la mineralizaciobn de compuestos organicos refractarios y eliminacion de agentes
patégenos (Chong et al., 2010).

En 1987, Glaze y colaboradores definieron a los POAs como aquellos que involucran la
generacion y uso de especies transitorias poderosas, principalmente el radical hidroxilo
(‘OH). Este radical puede ser generado por medios fotoquimicos (lamparas UV vy la luz
solar) o por otras formas de energia, y posee alta efectividad para la oxidacién de materia
organica. Estas nuevas tecnologias cuando se aplican de la manera correcta brindan la
oportunidad de remover una gran cantidad de compuestos organicos refractarios (Goi,
2005).

En la Tabla 1.5 se indican los potenciales de oxidacion o potencial redox (E°) expresado
en voltios de distintas especies, en condiciones normales o estandares de temperatura.
(Neyens et al. 2003), en la que se puede observar que después del fluor, el radical
hidroxilo es el oxidante mas enérgico.

Tabla 1.3: Potenciales de éxido reduccion de algunos agentes oxidantes
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Especie E° (v, 25°C)*

Flaor (F) 3.03
Radical hidroxilo (OH) 2.8
Oxigeno atémico (O,) 2.42

Ozono (O53) 2.07
Peroxido de hidrogeno
(H0) g 1.78
Radical perhidroxilo 17
(OOH)
Permanganato (HMnOy) 1.68
Dioxido de cloro (ClOy) 1.57
AC|do(Hhé|:oEg)l)oroso 1.49
Cloro (Cl) 1.36
Bromo (Br) 1.09
Yodo (I) 0.54

(Neyens et al., 2003)

Clasificacién de los Procesos de Oxidacion Avanzada (POA)

Los procesos de oxidacién avanzada pueden clasificarse como fotoquimicos y no
fotoquimicos.

Los procesos fotoquimicos se basan en la adicion de la radiacién solar sobre un foto-
catalizador, es decir, un sistema sensible a los fotones, en este caso se habla de la
degradacion de sustancias contaminantes. (Blesa, 2001). El sistema de foto-catalizadores
mas utilizado es la mezcla de hierro y peréxido de hidrégeno. Los procesos fotocataliticos
pueden utilizar fuentes de irradiacion artificiales (lamparas) o naturales (sol).

Los procesos no fotoquimicos originan especies reactivas potentes, principalmente el
radical hidroxilo, a través de la transformaciéon de especies quimicas mediante la
utilizacién de distintas formas de energia sin necesidad de utilizar fuentes de radiacion
UV. En la Tabla 1.6 se muestra la clasificacion de los POA.

Tabla 1.4: Procesos de Oxidacion Avanzada

Procesos no fotoquimicos Procesos fotoquimicos

e Ozonacion en medio alcalino (O3/OH¢) e Oxidacién en agua subl/y superficial

e Ozonacion con peroxido de hidrogeno | ¢ Fotolisis del agua en ultravioleta de vacio
(O3/H202) (UWV)

e Procesos Fenton (Fe*/ H,0,) y|e UV/ perdxido de hidrogeno
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relacionados e UV/O;
e Oxidacion electroquimica e Foto- Fenton y relacionadas
e Radidlisis y tratamiento con haces de | e Ferrioxalato y otros complejos de Fe (lll)
electrones . i
e Fotocatélisis Heterogénea
e Plasma no térmico

e Descarga electrohidraulica- Ultrasonido

(Forero y Ortiz, 2005)

Entre las ventajas de los procesos de oxidacion avanzada con respecto a los
tratamientos convencionales son las siguientes:

Transforman y destruyen quimicamente el contaminante hasta la mineralizacion.
En general, no generan subproductos que requieren posterior procesamiento.

Son muy Utiles parea contaminantes refractarios que resisten otros métodos de
tratamiento, principalmente el biolégico.

Operan en concentraciones que no son posibles de tratar con sistemas
convencionales.

Aumentan la biodegradabilidad de las aguas residuales.

No cambian de fase al contaminante (como ocurre en el arrastre con aire o en el
tratamiento con carbon activado), sino que lo transforman quimicamente..
Usualmente no generan lodos, que a su vez requieren de un proceso de
tratamiento y/o disposicion.

Sirven para tratar contaminantes a muy baja concentracion.

Son ideales para disminuir la concentracion de compuestos formados por
pretratamientos alternativos, como la desinfeccion.

Generalmente, mejoran las propiedades organolépticas del agua tratada.

En muchos casos, consumen mucha menos energia que otros métodos.

Eliminan efectos sobre la salud de desinfectantes y oxidantes residuales como el
cloro.

VVV VYV VY VV VYV VVYVYVY

Fotocatalisis Heterogénea

El término “fotocatalisis” fue introducido en los afios 30 y desde entonces, ha sido
utiizado a menudo en la literatura cientifica mundial para designar las reacciones
cataliticas que ocurren exclusivamente bajo la accién de la luz. En el afio 2002, la Union
Internacional de Quimica Pura y Aplicada (IJUPAC, siglas en inglés) propuso la actual
definicion de fotocatélisis, como la aceleracion de una fotorreaccion por la accién de un
catalizador. En ese contexto, terminolégicamente se conceptia la fotocatalisis
heterogénea como la fotocatalisis que ocurre en el limite entre dos fases (sélido-liquido;
sélido-gas; liquido-gas) (Parmon et al., 2002).

La fotocatalisis heterogénea forma parte del grupo de los POA fotoquimicos, por ser un
proceso donde una alteraciébn ocurre en una especie quimica como resultado de la
absorcion inicial de radiacion luminosa por otra especie quimica conocida como
fotosensibilizador. Si el proceso inicial de fotoexcitacion ocurre en una molécula, que
luego interactia con el estado fundamental del catalizador, el proceso se conoce como
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“fotorreaccion catalizada”. Si, por el contrario, la fotoexcitacion inicial tiene lugar en el
catalizador y luego este catalizador fotoexcitado interactia con el estado basal de la
molécula en cuestion, entonces el proceso es una “fotorreaccién sensibilizada”. La
fotocatalisis heterogénea se refiere a fotorreacciones sensibilizadas por un
semiconductor.

Existen diversos materiales con propiedades idéneas para actuar como catalizadores y
llevar a cabo reacciones fotosensibilizadas como, por ejemplo, diéxido de titanio (TiO,),
oxido de zinc (ZnO), sulfuro de cadmio (CdS), 6xidos de hierro, trioxido de wolframio
(WO3) vy sulfuro de zinc (ZnS). Estos materiales son econdmicamente accesibles, e
incluso muchos de ellos participan en procesos quimicos en la naturaleza. Ademas, la
mayoria de estos materiales puede excitarse con luz de no muy alta energia, absorbiendo
parte de la radiacion del espectro solar que incide sobre la superficie terrestre (> 310 nm),
lo cual incrementa el interés para un posible aprovechamiento de la luz solar. Los
requisitos que debe cumplir un semiconductor para su aplicacibn practica como
sensibilizador en los procesos redox involucrados en la degradacion de compuestos
organicos mediante esta técnica son:

Ser fotoactivo

Ser capaz de utilizar luz visible o del UV-cercano

Ser bioldgica y quimicamente inerte

Ser estable quimica y fotoquimicamente

Ser econémico

Los fotocatalizadores mas investigados hasta el momento son los éxidos metalicos
semiconductores de banda ancha vy, particularmente, el TiO,, el cual presenta una elevada
estabilidad quimica que lo hace apto para trabajar en un amplio rango de pH, al mismo
tiempo que es capaz de producir transiciones electrénicas por absorcién de luz en el
ultravioleta cercano (UV-A). Es el material mas conveniente para propositos
fotocataliticos, teniendo en cuenta sus excepcionales propiedades épticas y electrénicas,
estabilidad quimica, no toxicidad y su bajo costo.

El proceso por el cual se lleva a cabo la fotocatalisis heterogénea es una secuencia de
reacciones complejas que pueden ser expresadas por las siguientes ecuaciones
simplificadas:

TiO, ™ZEY. TiO, (€sc ,h'BV) —  recombinacion (1)
TiO, (W'BV) + HyOa4s ——» TiO, + HO 5gs + H' (2)
TiO, (W'BV) + OH s —* TiO, + HO s 3)
TiO, (W"BV) + Dags  ——»  TiO, + D'as (4)
HO" + Dags —>»  Doxid )
TiO, (€BC) + Awgs —>  TiOy + A'aus (6)

En el esquema anterior puede observarse que las vias de oxidacion pueden ser por
ataque directo del hueco h* o mediante radicales hidroxilos HO", en su forma libre o
adsorbida. Generalmente, A es O, disuelto, el cual es transformado en el anién radical
superoxido (O3"), pudiendo conducir a la formacion adicional de HO':
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TiO; (€BC) + Ozags + H* — TiO,+HO, ——* O+ H’ )

2 HOZ. —> H202 + 02 (8)

La captura de los huecos en forma de radicales hidroxilo disminuye la probabilidad de
recombinacion, con lo cual se incrementa adicionalmente la eficiencia del proceso
fotocatalitico. EI mismo resultado puede conseguirse adicionando un agente oxidante al
sistema. En algunos casos, la reduccion de este agente puede contribuir a la formacién de
radicales hidroxilo. A esta categoria pertenece el peréxido de hidrégeno:

H202 + 02._ — > HO. + 02 + OH_ (9)
H,O, + hv — 2HO’, (UV corta) (20)
H,O, + TiO, (eBC) — TiO, + HO" + OH (11)

Proceso Fenton

El proceso de catalisis homogénea Fenton (Fe(ll)/H,0,) data de 1894 cuando Henry J.
Fenton demostré que el peréxido de hidrégeno podia ser activado en presencia de sales
de Fe(ll) para oxidar &cido tartarico en rangos acidos de pH (Fenton, 1894). En 1934
Haber y Weiss propusieron que el oxidante activo generado mediante la reaccién de
Fenton es el radical hidroxilo ((OH) (Haber y Weiss, 1934). Dichos radicales pueden
reaccionar luego por dos vias, la oxidacion de Fe** (una reaccién improductiva) y el
ataque a la materia orgénica.

Fe** + H,0, — Fe* + OH + HO’ (12)
Fe** + H,0, — Fe®* + HO, + H' (13)
Fe”* + HO' —» Fe*" + OH (14)
HO" + H,O0, ——HO"; + H;0O (15)

La velocidad de generacién de radicales esta determinada (como se observa en las
ecuaciones 12-15) por la reaccion del Fe(ll) con el perdoxido de hidrogeno, por lo que la
concentracion de hierro limita la velocidad de oxidacién. Tipicamente, las reacciones Fe:
H,O, estan en rango 1:10 ya que para cargas de catalizador menor, la velocidad de
reaccion es muy baja. Otra incidencia relacionada con el proceso Fenton es la posibilidad
de que los productos de reaccion (acidos organicos) secuestren al hierro sacandolo del
ciclo catalitico. La aplicacion del proceso esté limitado también por el pH del medio. El pH
Optimo se sitda en el intervalo 3-4 y la pérdida de eficacia en medio basico se relaciona
con la transiciéon del hierro de la forma ferrosa hidratada a especies férricas coloidales,
bajo las cuales el hierro descompone al peroxido de hidrégeno en oxigeno y agua, pero
sin promover la formacion de radicales. Algunos desarrollos actuales investigan la
posibilidad de extender el rango de pH (Blanco et al., 2000; Domenech et al., 2002;
Blanco et al., 2003; Rodriguez 2003; Casado et al., 2005); pero no existen aplicaciones
comerciales en medio basico. Al pH < 3, la reduccion de la eficacia es menor, pero afecta
considerablemente a la economia del proceso y, en el caso de corrientes concentradas,
puede forzar a controlar el pH de forma permanente con el siguiente coste de reactivos,
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puesto que el medio tiende a acidificarse con el curso de la reaccion. El reactivo Fenton
es eficaz esencialmente como pretratamiento cuando la carga organica del agua es
superior a 500 mg/L de demanda quimica de oxigeno (DQO).

Las ventajas del método son varias: el Fe** es abundante y no téxico, el H,O, es facil de
manejar y ambientalmente benigno; no se forma compuestos clorados como en otras
técnicas oxidantes y no existen limitaciones de transferencia de masa por tratarse de un
sistema homogéneo. El disefio de reactores para la aplicacion tecnoldgica es
relativamente sencillo. El reactivo Fenton es también recomendado como tratamiento
previo a un proceso biolégico debido a que aumenta la biodegradabilidad. (Scott y Ollis.,
1995; Chamarro et al., 2001; Mater et al., 2007, Khan et al., 2009).

Proceso foto-Fenton

Se ha observado que la velocidad de degradacién de los contaminantes organicos se ve
considerablemente aumentada cuando el reactivo Fenton se combina con la radiacion
UV-Visible debido a la regeneracion continua del Fe?*, como consecuencia del
mecanismo de fotorreducciéon del Fe*, y la generacién adicional de nuevos radicales
hidroxilo (OH) a partir de H,O,. Este proceso se conoce como foto-Fenton, y en él los
complejos de Fe** sufren una transferencia de carga ligando-metal, dando lugar a su
disociacién en Fe?* y el ligando oxidado, Lox. (Pignatello et al., 2006).

Fe**(L)n+hv — 4 Fe*(L)n-1+ Lox (16)

Los complejos de Fe*' que se suelen formar en solucién acida son el Fe(OH)* vy
Fe,(OH),*", que absorben luz UV vy visible. Estos complejos sufren una fotorreduccion
para dar lugar a radicales ‘OH y Fe*" (Ec. 21) logrando que este siga reaccionando con
los radicales ‘OH existentes, o los que se adicionaron al agregar nuevas cantidades de
H,O, al sistema continuando asi la reaccion de oxidacion. En este tipo de procesos, tiene
lugar la hidrélisis de Fe(lll) a valores de pH < 4 teniendo lugar la formacion de las
especies que se muestran en las Ecuaciones 17-19 que pueden coexistir en el medio de
reaccion:

Fe* + H,O — Fe(OH)*" +H* 17
Fe* +2H,0 — Fe(OH)," + 2 H" (18)
2 Fe* +2H,0 — Fe,(OH),* +2 H* (19)

Como se observa en la Figura 1.3, la especie mas importante es el complejo Fe(OH)*
debido a la combinacién entre su alto coeficiente de absorcién y su alta concentracion
relativa con respecto a otras especies de Fe**.

Fe** + H,0, — Fe(OH)*" + ‘OH (20)
Fe(OH)** + hv — Fe* + 'OH (21)
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Figura 1.2: Diferentes especies de Fe** presentes en agua a una concentracion de hierro
total de 10 M, una fuerza i6nicade 1M y a 25°C en funcién de pH.

En el proceso foto-Fenton influyen diversos parametros los cuales van directamente
involucrados en la eficacia del proceso, los cuales son:

» pH: este proceso presenta una actividad catalitica maxima a pHs proximos a 3. El
pH influye en la generacion de radicales ‘'OH y por tanto, en la eficiencia de la
oxidacion.

» Concentracion inicial de H,0;: la velocidad de degradacion aumenta con la
cantidad de H,O, dosificado debido a la mayor produccién de radicales ‘OH. No
obstante, a partir de una determinada cantidad de H,O,, la velocidad de reaccion
puede verse afectada negativamente debido posiblemente a la
autodescomposicién del H,O, en oxigeno y agua. La concentracién 6ptima
depende de la naturaleza y concentracién del compuesto a tratar y de la
concentracion de Fe(ll) en el sistema.

» Concentracion inicial de Fe(ll): igual que sucede con el H,0,, la velocidad de
degradaciéon aumenta con la cantidad de hierro empleada, pero a partir de una
determinada concentracion de hierro disminuye la eficiencia de la reaccién. Esto
puede deberse al aumento de la turbidez de la disolucién, lo que dificulta la
absorcion de luz necesaria para la realizaciébn del proceso foto-Fenton, o a la
reaccion del Fe?" con radicales ‘OH. Por tanto, la relaciéon H,O,-Fe?" debe ser
optimizada, evitando asi la recombinacion de los radicales ‘OH y la produccion de
una excesiva precipitacion de complejos de Fe*, los cuales, con el control del pH
se logra retardar, ya que precipitan a pH = 6.

Ferrioxalato

Como alternativa a los procesos foto-Fenton, teniendo en cuenta que el H,O, tiene un
bajo coeficiente de extincion molar y sélo se aprovecha una pequefa parte del espectro
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solar (3% de la radiacién de A inferiores a 350-400 nm), se pueden utilizar otros reactivos
que, en combinacién con el hierro ayuden a aumentar la cantidad de radicales "'OH en
disolucién, como es el caso de los acidos carboxilicos (Li et al., 2007).

En caso de que el acido carboxilico sea &cido oxdlico, la unién con el hierro acaba
generando complejos de ferrioxalato, que presentan gran absorbancia en el UV-A
aumentando la banda de absorcion hasta la fraccion visible (500 nm) y descompone al
H.O, en una region en la que sélo el ferrioxalato puede absorber. Ademés reduce el
tiempo de iluminacion de la disolucibn mejorando la capacidad de degradar mas
rapidamente el contaminante ampliando el rango de pH Optimo de trabajo hasta
condiciones proximas a la neutralidad debido a la formaciéon de complejos del hierro con
oxalato.

Por tanto, se puede considerar esta técnica como una alternativa al proceso foto-Fenton
para la oxidacion de la materia organica (Ecuacion 22).

Fe(C,0.,) + H,0, ——>» Fe(C,0,)" + ‘'OH + OH’ (22)

El ferrioxalato puede obtenerse de la combinacion de reactivos con Fe®" (por ejemplo, una
sal de hierro) y oxalato. En este sistema, las principales especies fotoactivas formadas
son Fe(OH)*, Fe(C,0.)*, Fe(C,04)* y Fe(C,0.)s>. En sistemas en los que se emplean
bajas concentraciones de &cido oxalico para llevar a cabo el proceso, las especies
Fe(OH)*" y Fe(C,0,)" son las predominantes mientras que para concentraciones elevadas
de &cido oxalico las especies mas activas fotoliticamente son Fe(C,0,)* y Fe(C,0,):%. La
formacion de Fe(C,0.);>, amplia el rango de trabajo en cuanto al pH (préximo a la
neutralidad) y el uso de la radiacion hacia longitudes de onda préximas a la regién visible
(Li et al., 2007).

Si ademas al proceso se agrega H,O,, la reduccion fotoquimica del complejo de Fe(lll) se
acopla a la reaccién Fenton, generandose Fe(ll)-oxalato, que reacciona rapidamente con
H,O, generando radicales ‘OH. Las reacciones producidas son:

[Fe(C0a)a* + hv ——» Fel+ + 2C,0.7 + C,0,” (23)
C,0," + [Fe(C,04)s]¥ —» Fe** + 3C,0,” + 2CO, (24)
€204+ 0, —* 2C0O; + O (25)
Oz + H'—> HO; (26)

No obstante, la eficiencia del ferrioxalato no se debe Unicamente a la alta absorcion de
radiacion, sino también a la continua generacion de Fe(ll) que al reaccionar con H,O, da
lugar a los radicales ‘OH, impidiendo asi la formacion de otros radicales como HO; o
CO2’- (Pignatello et al., 2006; Jeong y Yoon, 2005; Sun y Pignatello, 1993). Esto ocurre
cuando los radicales ‘'OH atacan a otros compuestos, formando compuestos que en
ausencia de ferrioxalato reaccionan con O, produciendo HO," (Nogueira et al., 2007). De
esta manera practicamente se generan dos radicales ‘OH por mol de perdxido de
hidrogeno, obteniendo el maximo rendimiento de este reactivo.

México, 2014

F.C0.4.40.02



- _IMTA
‘\\ ) INsTITUTO MEXICANO
| DE TECNOLOGIA

DEL AGUA

Ventajas e inconvenientes del proceso

Una elevada tasa de radicales puede causar uno de los inconvenientes que presentan los
procesos fotoquimicos: el efecto “scavenger”, que se da cuando hay H,O, en exceso, este
compuesto compite con el contaminante para reaccionar con los radicales ‘OH,
produciéndose reacciones competitivas cuyo resultado es un efecto inhibidor en la
degradacion de la materia organica, lo cual disminuye la eficacia del proceso, una adicién
continua de H,O, a lo largo de la reaccién disminuye este efecto, asi se consigue
mantener una concentracion de peroxido por debajo de los limites que inhiben la
degradacién. El proceso se ve favorecido por la inyeccién de aire al agua con el fin de
mantener niveles mas altos de oxigeno disuelto, aumentando de esta forma la eficacia de
la degradacion.

El método es util y eficiente para tratar aguas con elevado contenido organico y
compuestos refractarios y resistentes a los oxidantes descritos anteriormente. Permite
usar luz solar, lo cual hace a la técnica muy atractiva desde el punto de vista econémico.
Ademas, los reactivos son muy solubles en agua, no existen limitaciones de transferencia
de masa, el proceso es de bajo costo y el oxidante es accesible.

Electro-oxidacion

Dentro de los POA la mineralizacion electroquimica de contaminantes organicos es una
tecnologia relativamente nueva para el tratamiento de agua residual de concentracion
moderada, p. €. DQO < 5 g/L (Comninellis et al. 2008). Un reactor electroquimico
convencional consta de un anodo (en el cual ocurren reacciones de oxidacién), un catodo
(en el cual ocurren reacciones de reduccién), una solucion electrolitica, un contenedor y
una fuente de poder. Los reactores pueden ser operados en régimen continuo,
intermitente o pueden ser secuenciales. La principal ventaja de esta tecnologia es que no
se hace uso de sustancias quimicas, de hecho; solo se consume energia eléctrica para
lograr la eliminacién de contaminantes organicos. La oxidacion electroquimica se produce
por medio de reacciones anddicas directas y/o indirectas en las cuales el compuesto a
degradar reacciona con los oxidantes generados electroquimicamente in situ. Las
reacciones que se llevan a cabo en este tipo de procesos son las siguientes (Poyatos et
al. 2010): en el catodo, se realiza la reduccién del agua, generando hidrégeno gas y OH;
en el anodo el agua se oxida produciendo H* y oxigeno gas.

(Anodo) H,0 — «OHy 4+ HY + e~
*OHg 45 = 0gqs 00, + H + €~
Oads + 02 - 03
2H,0 - 4H* + 0, + e~
(Cétodo) 2H,0 +2e~ - H, + 20H™
0, + 2H* + 2e~ - H,0,

De acuerdo con el mecanismo aceptado de electrooxidacion, primeramente el agua se
disocia en sitios activos del anodo (M), produciendo radicales hidroxilo adsorbidos
(M(*OHags)) que son los responsables de la mineralizaciébn de contaminantes organicos
(R), (xy y son coeficientes estequiométricos) (Comninellis et al. 2008):
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R + xM(*OH,45) = xM + Productos mineralizados + yH* + ye~

Sin embargo, esta reaccibn esta en competencia con la reaccidon secundaria de
disociacién anddica de estos radicales en oxigeno:

M(sOHaqs) » M +1/,0, + H* + e~

La actividad de los radicales hidroxilos electrogenerados esté fuertemente ligada con su
interaccion con la superficie del anodo. Como regla general, si la interaccion es débil, la
actividad electroquimica hacia la produccion de oxigeno (anodos de alto sobre potencial
de produccion de O,) sera baja y la reactividad quimica en la oxidacion de compuestos
organicos sera alta. Con base a esto, se puede clasificar los diferentes materiales de los
anodos de acuerdo a con su poder de oxidacién en medio acido (Tabla 10).

Tabla 5. Poder oxidante de anodos en medio 4cido. Adaptado de Comninellis et al.

(2008).
Electrodo Potencial de Sobrepotencial de Entalpiade Adsorcionde M- Poder oxidante
Oxidacion (V)  produccionde O, (V) OH del anodo
Ru0,-TiO, 14-1.7 0.18 Quimisorcion del radical *OH
IrO,-Ta,0; 15-18 0.25
Ti/Pt 1.7-1.9 03
Ti/PbO, 1.8-2.0 0.5
Ti/Sn0,-Sb,0s 1922 0.7
Si/DDB 2226 1.3 Fisisorcion del radical «OH

Al llevase a cabo las reacciones de oxidacidn-reduccion se incrementa la temperatura del
sistema, disminuyendo el oxigeno disuelto en la solucion; por lo tanto se puede agregar
oxigeno por medio de aire con el fin de lograr la producciéon de H,O,, oxidante que ayuda
a la eliminacion de los contaminantes:

Oy(g) + 2H* + 2e~ - H,0,

Los catodos hechos de carbon y grafito tienen una alta area superficial y presentan buena
reduccion del O,, alto sobre potencial para la produccion de H, y baja actividad catalitica
en la descomposicién de H,O, por lo que se recomienda el uso de este material (Do y
Chen 1994; Wu et al. 2012, Daghrir et al. 2013; Raghu et al. 2009; Fockedey et al. 2002).

Proceso electroquimico
Existen dos tipos de procesos de oxidacién anddica (Tran et al. 2009):

Oxidacion directa: Se logra la mineralizacion de los contaminantes mediante
radicales hidroxilo (OHe) producidos por anodos con alto sobre potencial de produccion de
O, o por la oxidacién de los compuestos directamente en la superficie del anodo. Los
radicales OHe son exclusivamente generados en el &nodo a partir de la oxidacion del
agua y los compuestos organicos pueden ser completamente degradados al reaccionar
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con estos radicales «OH adsorbidos. Los contaminantes pueden ser transportados a la
superficie del &nodo para posteriormente ser oxidados.

Oxidacion indirecta: Se logra a través de la generacion electroquimica de un

mediador en solucion como HCIO, HBrO, H,0, y H,S,0g. Se usa cominmente grafito o
anodos de metales nobles (Tran et al. 2009). En la oxidacion indirecta, el oxidante
electroquimicamente mas usado es el cloro o el hipoclorito. El hipoclorito generado
anodicamente puede eliminar contaminantes en presencia de una alta concentracion de
cloruros, tipicamente > 3 g/L. Sin embargo, la posible formacion de compuestos clorados,
tanto intermediarios como productos finales; dificulta una amplia aplicacion de esta
técnica. Otra desventaja de este tipo de oxidacion es que si el contenido de cloruros en el
agua residual es baja, se debe agregar una gran cantidad de la sal para que el proceso
sea eficiente.
En el tratamiento electroquimico de contaminantes organicos en agua residual, el proceso
mas importante es la oxidacién irreversible de estos compuestos. Por lo tanto, el proceso
de reduccion no esta involucrado en la remocion de los contaminantes, y se puede asumir
que en la zona catddica (figura 4) solo ocurre la producciéon de hidrégeno gas (a). Sin
embargo, puede suceder la transferencia de algun compuesto desde la zona quimica a la
electroquimica (b) y su posible reduccién en la superficie del catodo (c).

Zona de . Zona de
reaccion i reaccion 4
quimica i catodica Catodo
b
SU‘& —'H SIJY
/ N
Lb
B N —
Sn,d i Srbd
H, [\
a €
H,O

Figura 3. Proceso electroquimico considerado en la zona catddica (adaptado de
Cafizares et al. 2004)

Los procesos que pueden ocurrir en la zona anédica son mas complejos y numerosos que
los de la zona catddica; dichos procesos se ilustra en la figura 5.
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Figura 4. Proceso electroquimico considerado en la zona anddica (adaptado de
Canfizares et al. 2004).

El primer evento que se debe de tomar en cuenta es la formacion de especies oxidadas
(Sex) €n la superficie del electrodo (a). Estas especies pueden permanecer en la superficie
o ir de la zona electroquimica a la quimica (b) donde posiblemente reaccione (c). Al
mismo tiempo, puede ocurrir la transferencia de masa de los compuestos oxidables (S;) de
la zona quimica hacia la anddica (d). En esta zona anddica, los compuestos organicos
(S/) pueden someterse a una oxidacion directa en la superficie de electrodo (e), este
proceso es tipico de electrodos no-activos, en los cuales el anodo actia como receptor de
electrones. Por otro lado, si un compuesto electrogenerado permanece en la superficie del
electrodo, estos se pueden oxidar por los oxidantes electrogenerados. Este proceso
puede ocurrir en una o varias etapas hasta finalmente obtener productos como CO,. De
manera simultanea, la disociacion de moléculas de agua produce oxidantes (f) como
(ozono, peroxido de hidrogeno, peroxidisulfato, etc), que pueden reaccionar a través de
oxidacioén indirecta con los compuestos organicos (g) o pueden contribuir a la produccién
de oxigeno (h). Si estos oxidantes llegan a la zona quimica, es necesario tomar en cuenta
el proceso de transferencia de masa. (i), y la oxidacion quimica de los compuestos
organicos en esta zona (j).

Variables importantes del proceso de electrooxidacion

El rendimiento del proceso electroquimico esta determinado por una compleja interaccion
de parametros. Los factores mas determinantes en este proceso son (Panizza 2010):

1.- Material de electrodos: El material ideal de los electrodos debe de ser
totalmente estable al medio de electrdlisis, de presentar una alta actividad en la oxidacion
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de los compuestos organicos y una baja actividad en reacciones secundarias (ej.
produccion de O,).

2.- Intensidad de corriente: Cantidad de energia que se agrega al proceso.
Controla las reacciones que pueden ocurrir asi como su velocidad. Generalmente
determina la eficiencia del proceso.

3.- Medio de la electrdlisis:
Electrolito: La presencia de sales en agua no solo incrementa su conductividad,
facilitando la trasferencia de energia, sino que también puede generar especies altamente
oxidantes las cuales ayudan al OH+ en la degradacién de los compuestos organicos. Por
ejemplo, cuando iones sulfato estan presentes en la solucién, estos pueden ser oxidados
en la superficie del anodo y generar acido peroxodisulfurico (H,S,Og), especie altamente
oxidante:
S,057 + 2e & 2505~ E° (V) =2.010

Adicionalmente, otros iones como cloruros o bromuros pueden generarse en la superficie
del anodo, y por la disociacion de estos, producir acido hipocloroso o acido oxobrémico.
El cloro/hipoclorito oxida los contaminantes y se reduce a ion cloruro.

Cl™ + H,0 - HOCl + H* + 2e- E° (V) = 1.48
Br~+ H,0 & HBrO+ HY +2e~ E° (V) =1.33

Una de las desventajas del uso de cloruros es que el cloro reacciona con la materia
organica natural presente en el agua y produce hidrocarburos halogenados mutagénicos y
cancerigenos, como trihalometanos y acidos haloacéticos, conocidos como sub productos
de desinfeccién (Rubio-Celemente et al. 2014).

pH: Las condiciones de pH pueden influenciar en la adsorcion de las moléculas en la
superficie del electrodo. Los OH- tienen diferente desempefio en soluciones alcalinas,
comparado con soluciones acidas. Los OH+ se producen mas facilmente en soluciones
alcalinas debido a la oxidacién de mas iones hidréxido (OH-), ademas son las especies
dominantes en condiciones de pH neutros y altos (Li et al. 2011). Si se produce una baja
degradacion de los compuestos a altos pH se puede deber a la desactivacion del OHe por
Ssu pKa =11.9.

4.- Disefio del reactor: Se deben de considerar variables como tamafio y forma
del reactor, de los electrodos, presencia o0 no de un separador, etc.

5.- Régimen de transporte de masa: Un alto coeficiente de transferencia de
masa provoca una mayor concentracién del compuesto en la superficie de reaccion del
electrodo y por lo tanto una mayor eficiencia en el proceso de electrooxidacion.

Acidos hamicos
Los clarificadores secundarios y el agua superficial usualmente contienen materia
organica natural. Para simular esta materia organica se puede usar acido humico, el cual,
dependiendo de su naturaleza, puede iniciar, promover o inhibir las reacciones de
oxidacion. La presencia del acido himico generalmente incrementa la degradacion del
farmacos cuando es su concentracion es de 5 mg/L (Li et al., 2014; Tran & Drogui, 2013).
Algunos autores reportan la capacidad del &cido hdimico de generar especies reactivas
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como supero oxido y OHe, sin embargo el tiempo de vida media de la carbamazepina
bajo irradiacion solar se incrementa de 121.6 h a 233.7 h cuando estéa en presencia de
acido humico (Andreozzi et al. 2002).

Material de electrodos

La naturaleza de los electrodos juega un papel muy importante en el proceso
electroquimico. El &nodo, donde se produce la oxidacion, debe de presentar una serie de
caracteristicas inherentes a su propia condicion de electrodo: buena conductividad,
resistencia mecénica, barato en fabricacién y uso, disponibilidad en el mercado y buen
electrocatalizador de la reaccién deseada. Ademas debe de presentar las propiedades
propias de un anodo: estable bajo condiciones de polarizacion anddica, es decir, que sea
insoluble o, en su defecto, que la velocidad de corrosion sea baja y resistente a la
pasivacion (Gonzalez-Garcia, 1998). Los materiales de los electrodos son generalmente
oxidos metalicos, los cuales son baratos y faciles de fabricar, sin embargo el disefio y
fabricacion de un electrodo con cierta composicién quimica y caracteristicas no es
sencillo. El potencial de oxidacién del anodo (que corresponde al potencial con que inicia
la produccién de oxigeno) esta directamente relacionado con el sobre potencial de
produccion de oxigeno y con la entalpia de adsorcion de radicales hidroxilo en la
superficie del &nodo; esto es, para cierto material del &nodo, a mayor sobre voltaje de O,
mayor poder de oxidacion. En base a esto, se definen en anodos activos a los que tienen
un menor sobre voltaje de produccién de O,; y en no-activos a los que tiene una alto valor
de sobre voltaje de producciéon de O,. Ejemplos de anodos activos son los de carbén y
grafito, Pt, IrO, y RuO,; los cuales promueven una oxidacion parcial de los contaminantes,
y generan una gran cantidad de productos intermedios (&cidos carboxilicos dificiimente
oxidables) ademas de que el porcentaje de mineralizacion es pequefio y cuando se trata
concentraciones altas, se producen polimeros (Feng et al. 2013). Ejemplos de anodos no-
activos son los de SnO,, PbO, y diamante dopado con boro (BDD por sus siglas en
inglés) los cuales tienen una alta eficiencia en la degradacién de los contaminantes y la
produccion de pocos productos intermedios. Varias mezclas de 6xidos metélicos se han
usado como materiales de electrodos, sin embargo la literatura reporta mayoritariamente
el uso de: SnO,, PbO,, RuO,, DBB y IrO, y de los anodos dimensionalmente estables; a
continuacién se presenta una descripcion de cada uno de ellos:

Anodos dimensionalmente estables (DSA® por sus siglas en inglés): Se caracterizan
por tener un recubrimiento activo delgado depositado sobre un metal base (Ti, Zr, Ta, Nb).
Normalmente estos electrodos consisten de un componente basico, el cual es el
responsable de la estabilidad mecanica y de la uniforme distribuciéon de corriente, y un
recubrimiento que permite el transporte de energia eléctrica entre el metal base y la
interface electrodo/electrolito; los cuales se deben de elegir en funciéon de su estabilidad
quimica y electroquimica ademas de su afinidad para catalizar cierta reaccién. En funcién
de la relacion costo/desempefio, el Ti es la mejor alternativa como metal base y es usado
en casi todos los electrodos DSA convencionales, el Ta como metal base presenta buena
estabilidad y conductividad, sin embargo es costoso comparado con otros metales como
el Ti, ademas por su afinidad al oxigeno implica una preparacion mas sofisticada. El Zn no
presenta buenos resultados para esta actividad (Comninellis et al. 1991). Por otro lado, el
recubrimiento del metal base debe de contener mayoritariamente un componente
conductor, cominmente RuO,, IrO, o Pt; que se puede estabilizar agregando un éxido de
metal no-conductor o semiconductor como TiO;,Ta,05 0 ZrO, (Comninellis et al. 1991). En
general, la adicion o dilucion del o6xido conductor en uno inerte es benéfico. El
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recubrimiento tradicional del metal base se hace de la siguiente manera: disolucién de las
sales precursoras en un solvente, aplicacion de la solucién en la base metalica pretratada,
evaporacion del solvente a baja temperatura y finalmente calcinacién del recubrimiento
para la obtencidon del 6xido. Este procedimiento se repite hasta obtener el espesor
deseado. Los electrodos DSA se pueden obtener por diferentes métodos, como
recubrimiento por inmersién, recubrimiento por centrifugacion, pirélisis de pulverizacion y
sol-gel; los cuales emplean una solucién liquida con los precursores. Los métodos en fase
gaseosa pueden ser por deposicién quimica de vapor o deposicibn atémica por capas.
Ademas, los métodos electroquimicos son ampliamente utilizados, como anodizacion
electroquimica y deposicion electroquimica. Las propiedades fisicas (morfologia de la
superficie, espesor de la pelicula del recubrimiento, composicién, microestructura) y
quimicas (estabilidad en diferentes pH, especies activas generadas en presencia de
diferentes electrolitos, su afinidad de generar radicales hidroxilos) del anodo tienen
influencia en la actividad electroquimica. El método de fabricacion modifica la naturaleza
fisica y quimica del recubrimiento y por lo tanto su actividad electroquimica y
electrocatalitica (Anantha et al. 2014).

Pt: Material bastante utilizado como anodo en electrélisis ya que es resistente a la
corrosion incluso en medios muy agresivos. El desempefio de electrodos de Pt en la
oxidacion de compuestos organicos ha sido ampliamente reportado en la literatura, sobre
todo cuando esta soportado en Ti (Jara et al. 2007).

SnO,: Se ha reportado una eficiencia cinco veces mayor que con anodos de Pt (Panizza
2010). La mayor desventaja de estos electrodos es su corta duracién. EI SnO, es un
aislante en su forma estequiométrica, sin embargo las distorsiones creadas por las
vacancias de oxigeno lo hacen un semiconductor tipo n. Al impurificarse este material,
que es no-activo; se incrementa la conductividad, la actividad electrocatalitica, la
capacidad de adherirse fuertemente al material base y estabilidad en un amplio rango de
pH.mLa actividad electrocatalitica de electrodos de Ti/SnO, es mayor que la de PbO, y
RuO,/IrO, ademas de ser mas barato y mas sencillo de preparar que los electrodos de
Oxidos de metales nobles. La actividad electrocatalitica de los electrodos de SnO, se
puede incrementar impuricandolos con elementos como (B, Bi, Ce, F, Fe, Gd, Ir, La, Ni,
Pt, Ru y Sh). El elemento impurificante y su cantidad tiene un rol importante en la
estructura cristalina, morfologia y capacidad de generar radicales OHe y por lo tanto en la
oxidacién de los compuestos organicos, ademas de determinar su mecanismo de
degradacion (Anantha et al. 2014).

PbO,: Los anodos de este material tienen buena conductividad (40-50 pQ cm), sin
embargo la posibilidad de la liberacion de iones téxicos, especialmente en condiciones
béasicas, hace limitado su uso. No se debe de usar nunca como catodo ya que se reduce a
Pb metalico o se disuelve, ademas al ser un material ceramico y fragil hace que sea
necesario estar sustentado en un soporte que le de consistencia (Gonzalez, 1998).
Generalmente hay dos tipos de PbO,, ortorrombico a-PbO, (color café) y tratragonal [3-
PbO, (color negro), donde esta Ultima es una estructura empaquetada desordenada,
presentando una mayor conductividad y mayor sobrepotencial de produccién de oxigeno.
B-PbO, es no-activo, con alta conductividad, quimicamente inerte, mas barato que los
metales nobles y con una alto valor de sobrepotencial de produccién de oxigeno y alta
actividad catalitica en la produccién de oxidantes. Las técnicas mas comunmente usadas
para la fabricacion de electrodos de PbO, son por descomposicion térmica,
electrodepositacion y anodizacién. Ademas de haberse probado electrodos de PbO, en el
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tratamiento de agua, también se ha experimentado con este 6Oxido y elementos
impurificantes (Anantha et al. 2014). Con la adicion de un impurificante o dopante
adecuado, el PbO, muestra propiedades electroquimicas excepcionales.

IrO, y RuO,: Catalogados como electrodos activos, conocidos por su actividad
electroquimica en las reacciones de produccion de oxigeno y cloro. IrO, es uno de los
anodos mas baratos (Anantha et al. 2014). Un anodo tipico con bajo poder de oxidacion
son los electrodos basados en IrO,. Se ha demostrado que la interaccion entre IrO, y el
radical OHe es tan fuerte que se logra formar el compuesto IrO3.

BDD: Anodo de alto poder que presenta buenas caracteristicas para la electrooxidacion
de compuestos organicos, como el tener una superficie inerte con bajas propiedades de
adsorcion, estabilidad a la corrosién incluso en medios fuertemente &cidos. Los radicales
hidroxilos electrogenerados en anodos de BDD son muy reactivos, debido a la débil
interaccion BDD-+OH; este material se caracterizan por su alta reactividad en la oxidacion
de compuestos organicos resultando en la mineralizacion de estos con una alta eficiencia
de corriente y con un bajo consumo de energia eléctrica. La energia especifica consumida
durante el tratamiento con este tipo de electrodos es aproximadamente 22 kWh/g COD
(Comninellis et al. 2008). Varios autores consideran al BDD como el material méas
eficiente para la electrooxidacion de compuestos organicos (Kapalka et al. 2007; Velegraki
et al. 2010; Scialdone et al. 2009; Waterson et al. 2006).

Carbén y grafito: Los electrodos de este material son baratos y con una alta area
superficial por lo que son cominmente usados como electrodos tridimensionales. Sin
embargo su actividad de electrooxidacién va acompafiada de corrosion en la superficie
del electrodo, especialmente a altas densidades de corriente. Este material es
mayormente utilizado como cétodo ya que se produce H,O, debido a la reduccién de O,
en la superficie del catodo (ver tabla 11). De hecho, el carb6n y el grafito presenta buena
reduccion del O,, alto sobre potencial para la produccion de H, y baja actividad catalitica
en la descomposicion de H,O, (Do y Chen 1994; Wu et al. 2012, Daghrir et al. 2013).

Seleccidn de electrodos para la investigacion

Se eligieron tres electrodos DSA con la finalidad de estudiar la influencia del material en la
degradacion ya que el material del electrodo influye en la selectividad y en la eficiencia del
proceso de oxidacion. Se eligieron dos anodos no-activos (Ti/PbO,, Ti/SnO,) y uno activo
(Ti/IrO,). Los electrodos seleccionados son los siguientes:

Ti/PbO,: Ha sido probado con buenos resultados en la oxidacion de benzoquinona,
fenoles, fenoles clorados, lixiviados, colorantes (Carbalho et al. 2011), etc. Al estar
soportado en Ti se elimina el problema de corrosion por la formacién de iones Pb?".

Ti/SnO,: El 6xido de estafio es unos de los oOxidos de metales nobles con mejor
desempenfio en la degradacién de compuestos organicos en comparacion con electrodos
de IrO, 0 RuO,; esto se debe su naturaleza altamente cristalina (Tran et al. 2009). Tran et

(2009) y Waterston et al. (2006) estudiaron la degradacion de hidrocarburos
aromaticos polinucleares y paracetamol respectivamente, obteniendo mejores resultados
con electrodos de Ti/SnO, en comparacién con Ti/lrO..
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Ti/lrO,: Los electrodos basados en IrO, son ejemplos tipicos de electrodos activos ya que
el potencial estandar redox de IrOs/IrO, (1.35 V vs SHE) es cercano al potencial estandar
de produccién de oxigeno (1.23 V vs SHE). Los electrodos recubiertos por IrO, (mejor
dicho por el par redox IrO3/IrO,) oxidan a los compuestos organicos y a la vez se produce
la reaccion secundaria de produccién de oxigeno. Este material se probado en la
oxidacion de compuestos organicos como acido férmico (Fierro et al. 2010) y fenol.

\\\’“

Configuracion del reactor electroquimico

Uno de los objetivos més importantes en el disefio del reactor electroquimico es el de
obtener una alta transferencia de masa en la superficie de los electrodos. Para
incrementar esta transferencia de masa se usan métodos como recircular la solucion,
burbujearla con gas, usar deflectores o incorporar promotores de turbulencia. En cuanto a
la geometria de electrodos existen dos tipos, bi-dimensioales (placas, cilindros
concéntricos, varillas, etc) o tri-dimensionales (mallas, fieltros, esponjas, fibras, etc); los
dltimos garantizan un alto valor de la relacion superficie del electrodo/volumen del reactor.
Ambos se pueden clasificar en estaticos o movibles.
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Figura 5. Disefio de un reactor electroquimico

Entre los electrodos bi-dimensionales se usan principalmente los de placas paralelas
estaticas y cilindricos. Ademas, el reactor electroquimico puede estar divido en dos
compartimentos, catddico y anddico; separados por una membrana de intercambio iénico
o un diafragma poroso. Finalmente en cuanto al tipo de flujo puede ser flujo piston o
perfectamente mezclado. La figura 6 muestra la clasificacion de los reactores
electroquimicos en términos de su configuracion, geometria del electrodo y tipo de flujo.

Reactor electroquimico dividido por membrana de intercambio i6nico

Una de las limitantes en los procesos electroquimicos es el alto consumo de energia
eléctrica y por lo tanto un alto costo de operacion. El tratamiento electroquimico tradicional
se basa en la oxidacion anddica, en el cual se produce hidrégeno gas en el catodo el cual
no participa en el proceso de oxidacion de los compuestos organicos. Un reactor
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electroquimico convencional se puede dividir al por medio de membrana de intercambio
ibnico en dos compartimentos (catédico y anddico) lo cual implica, en general, un reactor
méas complejo y costoso. Sin embargo ofrece algunos aspectos positivos: 1) dado que la
membrana permite tener un ambiente acido en el compartimento anddico, se incrementa
la transferencia de electrones y la velocidad de la reaccion quimica; 2) la membrana evita
la formacion de especies redox que después de la oxidacion en el anodo pueden
reducirse en el catodo; evitando la ‘corriente parasito’ (Jara et al. 2007; Chanworrawoot et
al. 2013). Se prefiere el uso de un reactor convencional debido a que su disefio no es
complicado, en general es barato, su mantenimiento es sencillo y se evitan los problemas
relacionados con el ensuciamiento de una membrana. Sin embargo, en algunos casos el
uso de una membrana es esencial para la obtencion de ciertos productos o para obtener
altas eficiencias de corriente. En el caso de la degradacion de compuestos organicos, el
uso de un reactor sin dividir puede provocar la oxidacion parcial de las moléculas ya que
se pueden reducir en el catodo. Cuando la oxidacion es mediada por especies activas de
cloro, como hipoclorito, es posible que estos se reduzcan a cloruros. En ambos casos se
obtiene una menor eficiencia en la oxidaciéon (Souza et al. 2013). Las membranas de
intercambio idnico separan iones de un electrolito de acuerdo a su polaridad y nimero de
carga (Pérez et al. 1997). Estas membranas se dividen en catiénicas o aniénicas en
funcion de los iones que se pueden transferir. Los requerimientos primarios de una
membrana de intercambio i6nico son: baja resistencia eléctrica, insolubilidad en
soluciones acuosas, semirrigidas, resistencia a cambios de pH de 2-9, alta duracién (10-
15 afios), resistencia a expandirse debido a la absorcion de agua, resistencia al
ensuciamiento, impermeables al agua, buena estabilidad térmica y mecanica, alta
conductividad i6nica (>100x10° S/cm), delgada (50-80 um), de bajo costo, etc. Estas
membranas se fabrican mezclando una resina de intercambio iénico con un polimero
(Merle et al. 2011).

Membrana catidnica: Una resina de intercambio catiénico es incrustada en un
polimero. La resina cargada negativamente repele a los iones negativos y permite a los
positivos pasar a través de la membrana.

Membrana ani6nica: Esta membrana permite el paso de aniones mientras bloquea
a los cationes y al agua. Los sitios activos de una membrana aniénica son comanmente
amonio cuaternario (Murray, 1995).

Si la solucién electrolitica contiene Na,SO, y oxigeno disuelto, puede haber una
transferencia de iones peroxidisulfato y de iones super 6xido del compartimento catédico
al anddico. El peroxidisulfato se genera al oxidarse el ion sulfato (reaccién 2) (Velegraki et
al. 2010, Nava et al. 2008) que esta presente en la solucidon debido a la disociacion del
Na,SO, y el ion super o0xido se genera por la reduccion en el catodo del oxigeno agregado
(reaccién 4) (Yu et al. 2004). Ademas, el sulfato puede reaccionar y formar acido
peroxidisulfurico, reaccion 3 (Tran et al. 2012). Todas estas especies generadas son
poderosos oxidantes que incentivan la degradacion de los compuestos organicos.
Adicionalmente, el oxigeno agregado se puede reducir en el catodo a iones super Oxido,
transferidos a través de la membrana aniénica hacia el &nodo, donde las estas especies
activas de oxigeno reaccionan con los compuestos organicos (Ye et al. 2004).

2507 - S,0%™ + 2e” reaccion 2

250z~ 4+ 2H* - H,S,04 + 2e~ reaccion 3
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0, + 4e~ - 20%" reaccion 4

Aunque comunmente se obtienen buenos valores de remocion con este tipo de
configuracion de reactor, no se encuentra reportado un analisis claro de los fenbmenos
que ocurren en el proceso.

Aplicacion del proceso de electrooxidacién para remociéon de compuestos
orgénicos

Algunos ejemplos en los cuales se utilizo el proceso de electrooxidacion de compuestos
organicos en agua se citan en la tabla 11. Principalmente se usan electrodos DSA de
mezcla de 6xidos conductores, con no-conductores soportados en Ti; algunos se obtienen
de manera comercial y otros se sintetizan quimicamente. Los catodos usados son de
diferentes materiales, como fieltro de carbdn, niguel o acero inoxidable; los mas comunes
son de Ti. La forma geométrica de los electrodos varia desde placas planas, hasta en
malla o circulares. Se reporta también el uso de varios tipos de sales para incrementar la
transferencia de energia en la soluciéon. Principalmente NaCl y Na,SO,, con ambos se
reportan buenos resultados, sin embargo el NaCl al disociarse en la solucién y reaccionar
con los farmacos, puede llegan a producir compuestos secundarios clorados o
organoclorados, que incentivan la oxidacion indirecta de los contaminantes pero también
son compuestos téxicos (Chanworrawoot et al. 2012). El Na,SO, al disociarse se genera
el ion sulfato que al oxidarse produce iones peroxidisulfato y puede producir acido
peroxidisulforico; todos estos compuestos participan en reacciones de oxidacién indirecta.
Ademas el Na,SO, es neutro y no-corrosivo (Shestakova et al. 2014). En la mayoria de
los reportes se prepara una solucion sintética con los compuestos a estudiar, pocos
evallan la remocion de los contaminantes en agua residual. En todos los casos se trata
de evaluaciones independientes del efecto de cierto compuesto, sin abordar las
interacciones en mezcla de sustancias. En cuanto a la configuracidbn del reactor
electroquimico, se usa principalmente reactores tipo batch con o sin recirculacion; y en
algunos casos reactores divididos por una membrana de intercambio i6nico
(Chanworrawoot et al. 2013, Raghu et al. 2009; Waterstone et al. 2006; Jara et al. 2007;
Fockedey et al. 2002) en los cuales se puede observar la discrepancia en cuanto al uso
de la adicién de oxigeno, ademas del tipo de membrana de intercambio iénico. En casi
todos los estudios hechos se presentan buenas remociones, por arriba del 90 % de los
compuestos organicos por este método en tiempos bajos, por ejemplo de 5 — 30 minutos.
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Tabla 6. Reportes de electrooxidacion de compuestos organicos.

Anodo Catodo Referencia Contaminante Matriz Corriente Remocién Tiempo Reactor
Solucién
Ti/RuO2-Pt, Ti/lrO2- sintética
Pt Ti Li et al. 2009 Fenol @8mg/L 10 mA/cm2 100% 30 min Continuo
Celda dividida
BDD, Ti/Sn0O2, Waterston et al. Solucién por membrana
Ti/lrO2 Niquel 2006 Paracetamol sintética 100-800 mA 100% 400 min catidnica
Solucién Celda
BDD sobre sintética individual con
BDD sobre silicén silicon Velegraki et al. 2010 Acido benzoéico @150mg/L 11-24 A 35% 120 min recirculacion
Celda
Scialdone et al. Solucién individual con
BDD, Ir02-Ta205 Niguel 2009 Acido oxalico sintética 39 mA/cm2 99% recirculacion
Celda dividida
Fieltro de Agua residual de por membrana
Ti/RuO2/IrO2 carbon Raghu et al. 2009 industria del tefiido  Agua residual 2 Aldm2 99% 7h anionica
Anodos tipo
hidrocarburos malla
polinucleares Solucion circulares o
Ti/lrO2, Ti/SnO2 Ti Tran et al. 2009 aromaticos sintética 15 mA/cm2 84% 90 min cilindricos
Ti/TiO2 recubierto de Acero Solucién
RuO2, PbO2 0 SnO2 inoxidable Mohan et al. 2007 Marrén acido 14 sintética 3 A/ldm2 70% 150 min Batch
Agua residual de  Agua residual Celda
BDD sobre Deligiorgis et al. industria de @10000 mg/L individual con
BDD sobre silicon silicén 2008 aceituna DQO 30A 73% DQO 14 h recirculacion
5 h con
Ti/Pty 25 h
solucién con Ti- Celda dividida
Acero Ofloxacino y sintética @50 IrO2-TaO5 por membrana
Ti/Pt, Ti-IrO2-TaO5 inoxidable Jara et al. 2007 lincomicina mg/L 40A 90% (ofloxacino) anionica
Solucién
sintética Celda
Ti/PbO2 Ti Carvalho et al. 2011 Verde de metilo @300 mg/L 40 mA/cm2 90% 30 min convencional
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Anodo Catodo Referencia Contaminante Matriz Corriente Remocién Tiempo Reactor
3h Celda dividida
Agua residual de Agua residual 98 % DQO batch,8  pormebrana
Acero Chanworrawoot et al. industria de celulosay @130000 mg/L batchy 86% h anidnica. Batch
Ti/RuO2 tipo malla inoxidable 2012 papel DQO 2.5 mA/cm®  DQO continuo  continuo y continuo
Solucidén
sintética @
Ti/RuO2 tipo malla Ti Yunus et al. 2009 Rodamina 6G 200mg/L 1.9A 99.50% 5 min Batch
Agua residual con
naftaleno y
antraquinona
Ti/Pt, Ti-Ru-Sn-SbO2, sulfénico acido (~ 200
Carbdn Pt Panizza et al. 2000 mgj/L) Agua residual 50 mA/cm® 100% - Batch
Agua residual
Lixiviados de @2960 mg/L
Ti/lIrO2-Ru02 r Turro et al. 2011 vertedero DQO 32 Alcm? 90 % DQO 240 min Batch
Reactor
Solucién dividido por
Espuma de Colorante rojo sintética 400 membrana
Ti/Sn0O2-Sb/PbO2 Ni Song et al. 2011 reactivo 195 mg/L 40 mA/cm’® 100 % color 40 min catidnica
Tetraciclina 'y Solucién
oxitetraciclina sintética 100
Ti/IrO2, Ti/PbO2 Ti Miyata et al. 2011 (antibidticos) mg/L 1.5 A 99% 2h Batch
Solucidén
Fieltro de Tetraciclina sintética 300
Ti/RuO2-IrO2 carbdn Wu et al. 2012 (antibidtico) mg/L 1.0 A 95% 20 min Batch
Agua residual
Acero sintética de la Sacarosa @
Ti/RUO2 inoxidable  Asaithambi et al. 2011 industria azucarera 1.0M 5 A/dm? 80.1% DQO - Batch
Solucidén
sintética @30 72 %
BDD - Zhao et al. 2009 Diclofenaco mg/L 1.2 mA/cm’ mineralizacion 4h Batch
Solucidén
sintética
Ti/Sn0O2-Sb/Ce-PbO2 Ti Lin et al. 2013 Sulfametoxazol @100mg/L 10 mA/cm’ 99% 33 min Batch

México, 2014
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Generacion de energia

ENERGIAS ALTERNATIVAS

Las energias alternativas son aquellas fuentes de energia utilizadas de forma alterna a
las energias tradicionales, cuya fuente generalmente se obtiene mediante recursos
renovables de la naturaleza, o por procesos 0 materiales susceptibles de ser
transformados en energia aprovechable por la humanidad. Una de las ventajas mas
importantes de las energias alternativas es que los recursos utilizados para su produccién
se regeneran en el propio ambiente, por lo que se encuentran disponibles en gran
cantidad y de forma continua en la naturaleza (Alatorre, 2009).

Algunas de las energias alternativas son:

Energia solar

Energia hidroeléctrica
Combustible de biomasa

Energia edlica

Energia geotérmica

Energia nuclear

Energia mareomotriz

Celdas de combustible microbiana

Las energias alternativas reducen las emanaciones de gases de efecto invernadero
debido a que en los procesos de produccion no se realiza quema de combustibles fosiles,
por lo tanto no contribuyen a la problematica del cambio climatico.

La mayoria de las energias alternativas son utilizadas para la generacion de electricidad,
utilizando otro tipo de recursos mitigando problemas ambientales.

En el caso de la energia solar, es un recurso que no esta disponible las 24 horas del dia,
y en el caso de la energia edlica el viento no siempre sopla con la misma intensidad, por
lo que hay una necesidad de desarrollar la capacidad de almacenamiento para que la
energia generada pueda ser conservada.

El almacenamiento puede servir como respaldo de energia en caso de que el recurso que
produce la energia sufra un decaimiento, el almacenamiento también es esencial para
garantizar la fiabilidad del suministro de energia (Chu, 2011).

El carbdn, el petréleo, y gas natural son los recursos mas utilizados para satisfacer
necesidades de consumo de energia, pero el suministro de estos recursos es limitado, por
lo que eventualmente podrian agotarse. Dado el caso de que la quema de combustibles
contribuye al calentamiento global, la temperatura media de la tierra va en aumento desde
el siglo pasado, por lo que si esta tendencia continta los niveles del mar podrian elevarse,
por lo que se pueden predecir inundaciones, las olas de calor, sequias, y otras
condiciones climéticas podrian ocurrir con mayor frecuencia.

Las energias renovables son abundantes, y las tecnologias alternativas estan mejorando
al paso del tiempo. Hay muchas maneras de utilizar energia renovable, la mayoria de las
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personas ya utilizan energia renovable en la vida cotidiana como en el caso de la
bioenergia.

La bioenergia es la energia derivada de la biomasa (materia organica), tales como
plantas, como es en el caso de la quema de madera. Muchas industrias, como las que
participan en la construccién o en el procesamiento de productos agricolas, pueden crear
grandes cantidades de biomasa que no son utilizadas y que son desechados como un
residuo que puede servir como fuente de bioenergia.

Una tecnologia alternativa son las celdas de combustible microbianas, esta tecnologia
utiliza la biomasa para la produccion de bioenergia (electricidad) a partir de un sustrato de
materia organica, en este caso el sustrato es el agua residual.

DEFINICION DE CELDAS DE COMBUSTIBOE MICROBIANAS (CCM’s)

De a acuerdo con Shen et al. (2014) las celdas de combustible microbianas (CCM’s) son
dispositivos electroquimicos que utilizan microorganismos electroactivos para oxidar la
materia organica, convirtiendo energia bioquimica a energia eléctrica. Estos dispositivos
son considerados como una tecnologia verde, las CCM’s muestran un gran potencial en
muchas aplicaciones, incluyendo el tratamiento de aguas residuales, desalinizacién de
agua, fuentes de energia remotas, produccién de hidrogeno y la eliminacion de metales
pesados.

CARACTERISTICAS DE LAS CCM's

En la Figura 1.1 se muestra un diagrama de una CCM. La mayoria de las CCM’'s estan
compuestas por dos camaras al interior de la celda, una anddica y otra catbdica, las
cuales estan divididas entre si por una membrana de intercambio protonico. Dentro de las
CCM’s la camara anddica es mantenida en condiciones anaerobias y la camara catédica
debe estar en contacto con el aire. En las camaras de las celdas existen microorganismos
llamados exoelectrégenos los cuales oxidan la materia organica produciendo energia
celular.

En la oxidacién de materia organica se llevan a cabo reacciones metabdlicas por parte de
las enzimas presentes en las rutas metabdlicas de los microorganismos con diferentes
sustratos del agua residual sobre las cuales viajan los electrones para lograr salir de la
célula. Posteriormente los electrones son transferidos de distintas formas hacia el
electrodo del 4nodo y fluyen hacia el electrodo del catodo en forma de circuito, esto es
debido al resultado del potencial electroquimico generado en el proceso de la degradacion
de materia y el aceptor de electrones.

Es necesaria una conexion eléctrica externa en la CCM, para ello se utiliza una
resistencia externa ya que el flujo de electrones de la camara anddica a la camara
catodica se lleva a cabo a través de ésta conexion eléctrica.
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Figura 1.1. Celda de Combustible Microbiana (Wang, 2009).

Las reacciones estequiométricas principales del metabolismo fermentativo microbioldgico
para la glucosa en condiciones anaerobias se muestran en las ecuaciones 1.1, 1.2, 1.3y
1.4.

CsH1,06 —> 2C,HsOH + 2CO, (bioetanol) Ec(1.1)
CeH1205 —> 3CH, + 3CO, (biogas) Ec(1.2)
Ce¢H1,06 —> 12H, + 6CO; (hidrégeno gaseoso) Ec(1.3)
CeH1206 + 60, —> 6H,0 + 6CO, Ec(1.4)

En la ecuacién 1.5 se muestra la oxidacién de la glucosa a diéxido de carbono la cual se
lleva a cabo en la parte anddica de la camara de la celda, produciendo protones y
electrones con la actividad catalitica de los microorganismos.

En la ecuacion 1.6 se muestra la reaccion para la produccion de agua en la parte catodica
de la celda. En este caso las reacciones que ocurren en la CCM utilizan como sustrato la
glucosa en condiciones anaerobias.

Reaccion anddica CgH1,06 + 6H,O —> 6CO, + 24H" + 24¢e Ec(1.5)
Reaccion catédica 60, + 24e” + 24H" —22H,0 Ec(1.6)

Las reacciones que ocurren en una CCM que utiliza acetato como sustrato se muestra en
las ecuaciones 1.7 y 1.8.

Reaccién anédica CH;COO™ + 2H,0 —> 2CO, + 7H" + 8e” Ec(1.7)
Reaccion catddica O, + 4e” + 4AH" —>2H,0 Ec(1.8)

El electrodo anddico juega el papel de un aceptor de electrones extracelular. EI anodo
esta relacionado con el crecimiento de una biopelicula formada por microorganismos
generadores de electrones el cual juega un papel crucial en el rendimiento de CCM’s para
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la generacién de electricidad. Recientemente, se han tomado algunas medidas para
mejorar el rendimiento del dnodo, que principalmente esta incluido en el disefio de la
arquitectura y la modificacion de la superficie. Materiales de carbén macroporosos se
desarrollaron para dnodos en CCM’s, tales como papeles de carbono, tela de carbono,
varilla de grafito, cepillo de fibra de grafito, reticulado vitrificado de carbono, fieltro de
grafito, esteras de fibra de carbon, los materiales de carbono y en capas de carbon
corrugado (Shen et al., 2014).

De acuerdo con Zhang (2014) las CCM’s dependen de las reacciones metabolicas de las
bacterias que se encuentran en el &nodo para realizar la transferencia de electrones
extracelulares. El potencial genético de las comunidades bacterianas del anodo es uno de
los factores clave para mejorar el rendimiento de las CCM’s hacia aplicaciones tales como
tratamiento de aguas residuales. En la actualidad existe un gran interés en la
identificacion de las comunidades microbianas formadas en el anodo influenciado por
factores de un sustrato, la temperatura, resistencia externa y la fuente de inéculo.

Aparte de la generacion de electricidad, las CCM’s pueden ser utilizadas para la
eliminacion de contaminantes del agua en los sedimentos, incluyendo metano, porque los
anodos, como nuevos aceptores de electrones, pueden estimular la oxidacién de los
compuestos reducidos. Otra ventaja de una CCM es que pueden ser utilizados sin una
membrana de intercambio de protones (Ahn et al., 2014).

El conocimiento de que las bacterias pueden generar corriente eléctrica se informé por
primera vez por Potter quien experiment6 con la bacteria E. coli. Sin embargo, la baja
densidad de potencia sigue siendo uno de los principales factores limitantes que
restringen la aplicacion practica de las CCM’s (Yang et al., 2014).

Para superar este problema, muchos investigadores dedican investigacion para la
optimizacion de la construccion de CCM’s ademas de las condiciones de la operacion, asi
como la modificacion de los electrodos con nanoestructuras y el sustrato aplicado el cual
sirve como fuente de carbono para los microorganismos, ambos son considerados
factores importantes que afectan al rendimiento de CCM’s en la produccion de
electricidad. En particular, las CCM’s convierten directamente la energia quimica
contenida en un sustrato bioconvertible organico en energia eléctrica, a través de la
mediacion de las bacterias exoelectrégenas que actian como catalizador del medio de
reaccion de oxidacion-sustrato (Hatzell et al., 2014)

La aplicaciéon de las CCM’s mas comun es para el tratamiento de aguas residuales,
parece proporcionar una alternativa potencialmente atractiva para los procesos
tradicionales de tratamiento que puede incluir la recuperacion de energia a partir de
desechos (por ejemplo, la digestion anaerdbica de metano) ya que estos dispositivos son
adecuados para operar con sustratos de baja concentracion de materia organica.

PRINCIPIO DEL FUNCIONAMIENTO DE LAS CCM’s

De acuerdo con Capodaglio et al. (2013) el principio del funcionamiento de las CCM’s se
basa en la division de las semireacciones de oxidacién y reduccion que componen una
tipica reaccion redox, lo que ocurre en dos compartimentos diferentes. Los electrones
fluyen a través de un circuito eléctrico externo hacia el compartimiento catddico, donde
reducen el aceptor terminal de electrones.



- _IMTA
‘\\ ) INsTITUTO MEXICANO
| DE TECNOLOGIA

DEL AGUA

Para cada electron liberado en el &nodo, un ion H* debe alcanzar el catodo, con el fin de
cerrar internamente el circuito y restablecer la neutralidad eléctrica y por lo tanto los
electrones y protones reaccionan con el oxigeno (aceptor final de electrones) en el
catodo, generando agua H,0O.

Cusick et al. (2014) explicaron que en el proceso del funcionamiento de las CCM’s el
consumo de protones aumenta el pH en la superficie del catodo e induce la precipitacion
de biomasa. La eliminacion de materia organica y los nutrientes de las aguas residuales
se realiza de forma simultdnea, siendo una tecnologia renovable.

Desde el punto de vista del ingeniero de tratamiento de aguas residuales, es posible
evaluar la tasa de conversion de sustrato de una CCM’s, en términos de demanda
quimica de oxigeno (DQO), a través de la determinacién de la eficiencia de remocién de
DQO o, mejor, de su tasa de eliminacién (teniendo en cuenta el tiempo de retencion
celular).

De acuerdo con Hatzell et al. (2014) la camara y el area catédica de las CCM’s son el
disefio mas prometedor para las aplicaciones practicas debido a que utilizan el transporte
de oxigeno pasivo transfiriéndolo al catodo como un aceptor de electrones y el disefio de
una camara evita la necesidad de una membrana.

Los disefios de una CCM que son compactas (anchura estrecha de la cAmara) y que tiene
multiples anodos son esenciales para lograr la generacién de energia eficiente y tiempos
de retencion hidraulicos més cortos.

El tipo y la separacion de los electrodos son factores criticos para lograr CCM’s
compactas y escalables. La disminucién de la distancia entre los electrodos puede
mejorar la produccién de energia. Se ha demostrado que la disminucién del rendimiento
de una CCM, a pesar de una reduccion en la resistencia 6hmica es debido al oxigeno de
cruce desde el anodo hacia el catodo. Sin embargo, es posible evitar descensos en la
produccién de energia con electrodos estrechamente espaciados mediante el uso de un
anodo de cepillo de fibra de grafito en lugar de un anodo de forma plana (Hatzell et al.,
2014).

La produccion de energia de una CCM puede ser limitada por el sobrepotencial del
oxigeno en una reaccion de reduccion en el catodo. El Pt y el Pb son utilizados como
catalizadores para reducir este sobrepotencial, pero es muy costoso.

Se han probado varios tipos de catalizadores para su uso en CCM, incluyendo el metal no
noble, o6xidos metdlicos y carbono. De éstos, los materiales de carbono son
especialmente prometedores como catalizadores, ya que son ambientalmente sostenibles
(Ahn et al., 2014).

Aunque la produccion de energia sobre la base del area de superficie del electrodo en
una CCM se ha incrementado sustancialmente en los ultimos afios, se necesitan mejores
densidades de potencia volumétricas. Por lo tanto, es importante crear disefios de
reactores que puedan permitir configuraciones mas compactas, con el fin de hacer que las
CCM’s sean menos costosas y eficientes para el tratamiento de aguas residuales. Un
pardmetro importante para la evaluacion de los rendimiento de la CCM es su eficiencia de
Coulomb, definida como la relacién de la carga eléctrica transferida real y su maximo valor
que se puede obtener, la remocién del sustrato debe producir una corriente (Capodaglio
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et al., 2013). La eficiencia coulémbica es un parametro que permite obtener la fraccion de
energia eléctrica que se puede generar en la CCM a partir de un sustrato determinado. Su
medicion es importante porque posibilita comparar el desempefio de diferentes CCM’s
(Revelo et al., 2013). Mediante este parametro se puede realizar una comparacion de la
energia producida como lo es la eficiencia couldmbica, la energia teérica y la energia
experimental como resultados de las CCM’s.

1.7.3. MATERIALES CATODICOS EN CCM’s

La aplicacion industrial de las membranas se inici6 después de la invencion de las
membranas artificiales en 1950, las membranas de intercambio i6nico son ahora una de
las tecnologias basicas para la desalinizacion del agua.

Las membranas de intercambio idnico tienen muchos campos de aplicacibn como la
desmineralizacion y la reutilizacion de las aguas residuales o residuos industriales.
Ademas, se aplican las membranas a la tecnologia de éxito tales como inversion de
electrodidlisis, electrodialisis de membrana bipolar, electrodesionizacion, la electrdlisis,
didlisis por difusién, celdas de combustible microbianas, entre otros. (Tanaka et al., 2012)

Las membranas de intercambio de protones son utilizadas cominmente en las celdas de
combustible microbianas, estas separan el liquido en las camaras del &nodo y del catodo
mientras que permite el flujo de protones entre ambas camaras. (Kim et al., 2012).

Las membranas de intercambio catiénico son empleadas en las CCM’s como material
catodico para la generacion de electricidad. Una de las membranas mas utilizadas para el
estudio con CCM’s es la membrana de Nafion la cual esta constituida por ion6meros
perfluorados. La membrana de Nafion ha sido utilizada debido a su alta conductividad
proténica en su estado hidratado. Una de las desventajas de este material es el costo
elevado, estas membranas hacen que su uso sea prohibido en aplicaciones a mayor
escala, otra de las desventajas es la pérdida de sustrato en la cAmara andédica debido a la
activacion del proceso de respiracion aerobia a través de la membrana, el transporte y la
acumulacién de cationes en la camara cationica y el ensuciamiento de la membrana
debido a microorganismos encapsulados. Las especies catidnicas presentes en el anolito,
tales como como Na*, K*, NH,, Ca**, y Mg* son rapidamente transportadas a través de
las membranas de intercambio catidnico hacia el comportamiento catédico, ocupando las
cargas negativas de los grupos sulfonados de la membrana. El balance de cargas través
de la membrana del anodo y al catodo se realiza preferencialmente a través de los
cationes metalicos, lo que lleva asociado una acumulacién de protones en el
compartimiento anddico, disminuyendo el pH en el compartimiento catodico, al
acumularse en él los cationes. Este fendmeno contrae consecuencias; una de las mas
importantes es que el gradiente de pH conduce a una considerable disminucion del
potencial termodinamico de la celda debido a la disminucién del potencial catédico y en el
caso de los biocalizadores, una desviacion elevada de pH conduce a la disminucion de la
actividad biocatalitica de microorganismos y puede causar la desactivacion total. La
disminucién de pH en las CCM’s es un problema importante por lo que se han propuesto
varias estrategias para evitarlo. Una de las estrategias requiere de la adicion controlada
de bases en el &nodo y de acidos en el catodo para el control de pH.

En la actualidad se han realizado estudios en los que adicionan nanoparticulas,
especialmente nanofibras a las membranas protonicas. De acuerdo con Rahimnejad et al.
(2014) sintetizaron membranas de Nafion con nanocompuestos que generaban mas
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energia, debido a la mayor conductividad y mas baja rugosidad de la membrana.
Ghasemi et al. (2012), fabricaron membranas con nanofibras de carbono y carbono
activado sobre Nafion de forma que disminuian el tamafio de poro y bajaban la rugosidad,
consiguiendo un bloqueo en la transferencia de oxigeno del catodo al &4nodo y una
disminucién de la migracion de microorganismos y otros elementos del &nodo al catodo.
También disminuia el ensuciamiento de la membrana, aumentando la conductividad.

Una alternativa eficiente al transporte de intercambio de protones dentro de las
membranas ionoméricas son las membranas de intercambio i6nico. A este tipo de
membranas se le adicionan aniones fosfato o carbonato para actuar como portadores de
protones en la cadmara anodica de la celda, gracias a ello se mejora la densidad
electrénica respecto a las membranas de intercambio iénico, contribuyendo a un mejor
equilibrio en el pH de la celda de combustible ya que actian como amortiguadores. Estas
membranas estan constituidas por dos membranas monopolares, una catiénica y una
anionica.

Las membranas bipolares transportan simultaneamente protones e idnes hidroxido
(producido por disociacién del agua en la interfase de ambas membranas). Esta migracién
de electrolitos en la interfase presenta un importante flujo de i6nes para mantener el
equilibrio de pH entre las dos camaras.

La disociacion del agua da lugar a una elevada resistencia interna que convierte a este
tipo de membranas en un medio apto Unicamente para determinadas condiciones como
son bajas densidades de corriente o aguas altamente salinas donde se convierten en la
alternativa mas beneficiosa ya que favorece el transporte de i6nes (Bernal et al., 2012).

HOesH +OH
MX=M +X

Cathode
Anode
-
Cathode
Cathode

Figura 1.2. Transferencia de ibnes en membranas ionoméricas.
a) Membrana de intercambio catiénico, b) Membrana de intercambio aniénico, c) Membranas bipolares.

Los materiales poliméricos como membranas de intercambio aniénico desempefian un
papel esencial en el campo de la energia y medio ambiente. En la actualidad se realizan
investigaciones con CCM’s que utilizan membranas de intercambio anidnico. Para
alcanzar una alta eficiencia de la CCM, la membrana debe satisfacer los siguientes
criterios: alta conductividad i6nica, buena resistencia mecanica, estabilidad quimica y
electroquimica en condiciones de funcionamiento, humedad adecuada, tener
permeabilidad oxidante para maximizar la eficiencia couldmbica, y costo-efectividad.
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Se ha demostrado que el grosor de la membrana tiene un gran impacto en el rendimiento
de las CCM'’s, esta influencia es bastante compleja, como las membranas son mas
gruesas se ha estudiado que se reducen los reactivos de cruce, es decir, menor
penetrabilidad de i6nes en la membrana, también una mayor resistencia iénica. (Sljukic¢ et
al., 2012).

Como se explicé anteriormente la membrana mas utilizada en las CCM’s es la de Nafion,
que es una membrana polimérica de entre 75 y 150 micras, fabricado por Dupont, que es
un derivado del Teflon cuya estructura se muestra en la Figura 1.3.

FFFFFF
—C CCC
|

FFHFOFF

1
FCR] EEQ
- C—CIZ—O - CIZ—(IZ - %—O'

FF FF O

m

Figura 1.3. Estructura quimica de la membrana Nafion.

Las membranas de Nafion cuentan con una buena estabilidad quimica y térmica, y
soportan la accién de agentes oxidantes o reductores, también este material es capaz de
resistir temperaturas hasta de 80 °C.

Las membranas de intercambio protonico deben mantenerse humedecida en todo
momento, ya que el agua es absorbida por la membrana para que los ibnes negativos
gueden retenidos dentro de él, mientras que solo los ibnes positivos contenidos en la
membrana son moviles y libres para llevar carga positiva desde el anodo hasta el catodo
de la CCM.

Las membranas poliméricas son es un polimero organico compuesto por acido poli—
perfluorosulfénico, y en el caso particular la membrana de Nafion consta de tres zonas
diferenciadas: (Figura 1.4).

¢ Una cadena de fluorocarbonos (Teflon), repetida cientos de veces.
o Cadenas laterales que conectan la cadena.
e Grupos i6nicos formados por grupos sulfonicos.
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Figura 1.4. Circulacion de los protones a través de la membrana de Nafion.
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Por lo tanto, puede resumirse que las membranas de Nafion son un material con alta
resistencia mecanica y quimica, de manera que permite a los protones moverse dentro de
€l con cierto grado de libertad (Mayandia, 2009).

CARACTERIZACION DE LAS CELDAS DE COMBUSTIBLE MICROBIANAS

El desempefio y resultados de las CCM’s para la caracterizacion se relacionan con
diversos factores, los cuales son evaluados mediante los siguientes pardmetros de
medicion:

Intensidad de corriente eléctrica: es la cantidad de electricidad o carga eléctrica que
circula por un circuito en unidades de Amperes.

I= VIR Ec(1.9)
Donde:

I= Intensidad de corriente eléctrica

V= Voltaje

R= Resistencia externa (Rex)

Potencia eléctrica: se considera como la cantidad de energia producida en forma de
potencia en unidades de Watts por las CCM’s en un tiempo determinado.

P=I*V

Ec(1.10)

Donde:

P= Potencia eléctrica (W)

I= Intensidad de corriente eléctrica (Amperes)

V= Voltaje (Volts)

Densidad de corriente: se define como una magnitud que tiene unidades de corriente
eléctrica por unidad de superficie.

I/Aelectrodo Ec(1.11)
Donde:

I= Intensidad de corriente eléctrica (Amperes)

Aelectrodo= Area del electrodo (m?)

Densidad de potencia (P/Aelectrodo): se define como la potencia eléctrica producida por
unidad de superficie.

W/Aelectrodo Ec(1.12)
Donde:

W= Potencia eléctrica (W)

Aelectrodo= Area del electrodo (m?)

Potencia Volumétrica: se define como la energia en forma de potencia por unidad de
volumen.

P/Volumen Ec(1.13)
Doénde:

P= Potencia eléctrica (W)

V= Volumen de la CCM (m°)

Con los pardmetros mencionados se puede caracterizar la eficiencia de generacion de
electricidad, se espera obtener altos valores de voltaje, de densidad de potencia y
potencia volumétrica debido a las altas concentraciones de materia organica, ademas de
los materiales catddicos, la resistencia utilizada y tomando en cuenta el volumen de la
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celda. Otro parametro importante es eficiencia couldmbica que se define como la relacion
entre el numero de coulombios realmente transferidos al &nodo desde el sustrato y el
nimero maximo posible de coulombios transferidos si todo el sustrato fuera capaz de
producir corriente.

CURVAS DE POLARIZACION

De acuerdo con Capodaglio et al. (2013) las curvas de polarizacién son un método para
analizar el comportamiento de la generacion de voltaje de una CCM. Este tipo de curvas
en particular se utilizan para encontrar los puntos maximos de potencia (PCCM en mW),
voltaje (VCCM en V) con respecto a la corriente eléctrica (ICCM en mA).

La forma para obtener una curva de polarizacién para las CCM’s, es mediante la medicion
de voltaje utilizando diferentes resistencias externas (Rex), Ya Sea en aumento 0
decremento. Es necesario operar la CCM sin resistencia alguna para medir el voltaje a
circuito abierto analizando su comportamiento esperando a que la medicion del voltaje
permanezca constante. Posteriormente la CCM se somete a una resistencia externa
midiendo el voltaje en cada una de las resistencias utilizadas. Se debe ir variando la
resistencia externa hasta obtener una curva que permita conocer el punto maximo y
minimo de voltaje.

UTILIZACION DE DIFERENTES MATERIALES EN EL AREA CATODICA EN CCM's

El disefio arquitecténico de las celdas de combustible microbiana es uno de los factores
mas importantes para la produccion de energia eléctrica y degradacion de materia
organica, debido a que las membranas de intercambio permiten el paso de los protones
los cuales generan electricidad. El presente trabajo consistié en evaluar el funcionamiento
dentro de la caracterizacion de las CCM’s utilizando diferentes materiales en el area
catodica con distintos procesos de alimentacion, sin embargo falta mucho por estudiar
este factor asi como falta mucho por investigar al aplicar una variedad de materiales en el
estudio de las CCM’s. Otro factor importante es el acondicionamiento de los electrodos en
este caso el catodo, en este estudio se realiz6 la técnica de electrodeposicion a las telas
grafito con PbO,, aunado a la tela grafito una membrana de intercambio cationico, i6nico,
aniénico, una membrana de teflén y una placa de carb6n. No se han reportado estudios
en los que se hayan acondicionado las telas de grafito mediante la técnica de
electrodeposicion.

En las CCM’s con diferente material catédico se evalu6é la generacion de electricidad
mediante procesos de alimentacion de forma continua y batch.

10
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2. Metodologia

2.1 Biodegradacién de compuestos emergentes

Evaluacion de la remocion del &cido mefenamico, fluoxetina y metoprolol mediante
diferentes consorcios microbianos (amonio oxidante, nitrito oxidante y bacterias
heterétrofas).

Se evaluara la remocién de una mezcla de acido mefenamico, fluoxetina y metoprolol por
diferentes consorcios microbianos (amonio oxidante, nitrito oxidante y bacterias
heterétrofas). Para cada tipo de biomasa se utilizaran botellas d&mbar con 450 mL de
medio mineral estéril, este medio debe proporcionar los nutrientes necesarios para el
mantenimiento de la biomasa, esto con la finalidad de asegurar que la degradacién sea
limitada so6lo por la habilidad de los microorganismos para usar los compuestos
farmacéuticos, cada farmaco sera agregado a una concentracion inicial de 10 ug/L. La
biomasa utilizada serad preacondicionada a las condiciones experimentales como la
alimentacioén, pero no debe ser preadaptada a la sustancia de prueba como los farmacos.
Se utilizé una concentracion de SSV de 400 mg/L. El pH del medio debe ser mantenido
entre 7.0-7.5 con aire suficiente para mantener oxigeno disueltoen el medio.

Se preparan tres controles para cada tipo de biomasa: 1) medio mineral y los compuestos
farmacéuticos, 2) medio mineral y biomasa para asegurar la actividad microbiana, 3)
biomasa inactivada y los compuestos farmacéuticos (controles de sorcion). Las botellas
seran agitadas bajo incubaciéon a 30°C para facilitar la transferencia de oxigeno en el
liquido. La degradacion serd seguida a intervalos lo suficientemente frecuentes para
permitir la identificacion del principio y final de la prueba. Se evaluaran 10 tiempos para el
analisis cada 48 horas los primeros doce dias, posteriormente cada 96 horas para un
periodo total de 28 dias. Las determinaciones de los compuestos farmacéuticos se
llevaran a cabo por duplicado, considerando que en cada muestreo dos botellas deben
ser extraidas y sacrificadas para el analisis. Se determinard la concentracion de los
farmacos en la fase liquida y sélida.

Normalmente, las pruebas duran 28 dias, sin embargo pueden terminar antes, tan pronto
como la curva haya alcanzado una meseta al menos por tres determinaciones. Las
pruebas pueden también prolongarse mas de 28 dias, cuando la curva muestra que la
biodegradacién ha comenzado pero que la meseta no se ha alcanzado (EPA 712-C-98-
076). Ademas del seguimiento a las concentraciones de los compuestos farmacéuticos, el
consumo de nitrdgeno amoniacal y nitritos, asi como la produccion de nitritos y nitratos
seran evaluadas para determinar la actividad de las bacterias amonio y nitrito oxidantes.
En el caso de las bacterias heterétrofas se medira la demanda quimica de oxigeno.

Cinéticas de remocioén

Se aplicaran los modelos de orden cero, primer orden y pseudo primer orden para
determinar el orden de reaccion de los compuestos. El término orden cero indica que la
velocidad de reaccion es independiente de la concentracién del contaminante, primer
orden se refiere a que la velocidad de reaccién es directamente proporcional a la
concentracion del compuesto. Los compuestos pueden también sorberse al lodo y la
transformacién biologica de los compuestos farmacéuticos puede ser descrita por una
cinética de pseudo-primer orden que se refiere a la proporcionalidad de la concentracion
del contaminante con la concentracion de la biomasa. De acuerdo a los estudios, se
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espera una reaccion de pseudo primer orden para la remocion de los compuestos
farmacéuticos (Joss et al., 2006; Maurer et al., 2007; Suarez et al., 2010).

Determinacion del equilibrio de sorcién

Para evaluar la relevancia de la sorcién en la remocion, se evaluara la sorcién de los
farmacos con cada tipo de biomasa, para ello se determina el equilibrio de sorcién
(cantidad de soluto sorbido por unidad de lodo en el estado de equilibrio) ya que después
de cierto tiempo de contacto, se alcanza una distribucion definida del sorbente entre la
fase sdlida y liquida. El equilibrio de sorcion es alcanzado, cuando las tasas de sorcién y
desorcién son iguales. Se realizan experimentos para determinar el tiempo necesario en
establecer un equilibrio entre la fase liquida y solida. La biomasa fue inactivada
adicionando una solucién de 200 mg/L de Hg,SO,. Después de 24 horas, se enjuago
varias veces nuevamente con agua para eliminar el compuesto téxico.

Las pruebas se realizaran en frascos ambar. Se empleara CaCl, 0.01 M como fase liquida
con una concentracion de mg/L de cada compuesto farmacéutico y 1000 mg/L SST de
biomasa, los frascos seran mantenidos en agitacion a 120 rpm con un agitador orbital a
una temperatura constante de 30°C. Las concentraciones seran medidas en la fase
liquida y solida para asegurar la ausencia de biodegradacion después de tiempos de
exposicion definidos (1, 3, 6, 12, 24 y 48 h) hasta llegar al equilibrio. El equilibrio es
indicado por valores constantes de compuesto con respecto al tiempo.

Isotermas de sorcion

Una vez determinado el tiempo de equilibrio, se determinaran las isotermas de sorcion
utilizando biomasa inactivada. Se usaran frascos a&mbar, el medio contendrd CaCl, 0.01M
y seis diferentes concentraciones de los farmacos (0.5, 1, 2.5, 5, 7.5y 10 pg/L) afadidos a
una concentracion fija de biomasa inactivada (1000 mg/L SST). Los frascos seran
mezclados a 120 rpm con un agitador orbital. Después del tiempo de equilibrio, se
tomaran muestras duplicadas para el andlisis. La cantidad de la sustancia sorbida en la
biomasa se calculara como la diferencia entre la cantidad de compuesto inicialmente
presente en solucién y la cantidad restante al final del experimento.

Se realizaran las isotermas de sorcién empleando el modelo de Freundlich y un modelo
lineal para determinar el coeficiente de distribucion sélido-agua Kq. La isoterma lineal es
valida para especies disueltas que estan presentes a una concentracion menor que la
mitad de su solubilidad como es el caso de los compuestos farmacéuticos en estudio
(Ternes y Joss, 2006).

2.2 Oxidacion avanzada

*Determinacién de laremocion de metformina presente en aguas residuales a través
del proceso de fotocatélisis heterogénea, foto-Fenton y ferrioxalato.

. Desarrollar un método de cuantificacion de metformina.

. Determinar el mejor proceso de oxidacion avanzada para la remocion de
metformina presente en aguas residuales.

. Determinar las condiciones Optimas de remocion de metformina presente en aguas

residuales a través de los procesos de oxidacion avanzada.

12
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Sistemay procedimiento experimental

Disefio experimental

Se empled la metodologia de superficie de respuesta para realizar la experimentacion, la
cual consiste en un conjunto de técnicas matematicas y estadisticas Utiles para modelar y
analizar problemas en los cuales una respuesta de interés es influida por varias y el
objetivo es optimizar dicha respuesta. Se seleccioné el disefio Box Behnken, para la
optimizacion de los experimentos. El disefio experimental se realiz6 a través del software
Statgraphics Centurion XV.1I. En la Tabla 3.1 se muestran las variables involucradas en el
disefio y los niveles en que se trabajo.

Tabla 3.1: Variables empleadas en el disefio experimental

Variable ‘ Nivel bajo Nivel medio ‘ Nivel alto
pH 4.0 5.5 7.0
Concentracion de catalizador

(mg/L) 10.0 30.0 50.0

Concentracién de H,0, 250 1375 250.0
(mg/L) ' ' '

Tiempo de reaccién 10.0 35.0 60.0
(min) ' ) ’

El disefio fue planteado para medir la influencia de la cantidad de catalizador, cantidad de
agente oxidante, pH y tiempo de reaccién sobre la remocion de metformina presente en el
agua. Se obtuvo una matriz (Tabla 3.2) a partir del software antes mencionado, en el cual
se obtuvieron un total de 27 experimentos, en la que se involucran las combinaciones de
las variables mencionadas en la Tabla 3.1. El catalizador a utilizar vario dependiendo del
proceso de oxidacion avanzada a utilizar:

a) para fotocatalisis heterogénea fue dioxido de titanio (TiO,),
b) para foto-Fenton fue cloruro férrico (FeCly).
c) para ferrioxalato la sal de oxalato férrico de sodio.

Tabla 3.2: Matriz de experimentos generados por el software Statgraphics Centurion XV.II

_ e Concent.racmn Tlempglde
Experimentos pH de .0 mall de catalizador reaccion
202Mg mg/L min
1 5.5 250.0 30.0 10.0
2 55 25.0 10.0 35.0
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3 55 137.5 50.0 60.0
4 4.0 137.5 50.0 35.0
5 7.0 25.0 30.0 35.0
6 5.5 137.5 30.0 35.0
7 7.0 137.5 30.0 60.0
8 5.5 250.0 30.0 60.0
9 7.0 137.5 10.0 35.0
10 4.0 250.0 30.0 35.0
11 5.5 250.0 10.0 35.0
12 5.5 137.5 50.0 10.0
13 4.0 137.5 30.0 60.0
14 7.0 250.0 30.0 35.0
15 5.5 137.5 30.0 35.0
16 55 25.0 30.0 10.0
17 4.0 137.5 30.0 10.0
18 5.5 25.0 50.0 35.0
19 55 137.5 30.0 35.0
20 7.0 137.5 30.0 10.0
21 7.0 137.5 50.0 35.0
22 5.5 25.0 30.0 60.0
23 55 137.5 10.0 60.0
24 55 250.0 50.0 35.0
25 4.0 25.0 30.0 35.0
26 4.0 137.5 10.0 35.0
27 55 137.5 10.0 10.0

Desarrollo del método de cuantificacién de metformina por espectrofotometria

Se desarroll6 un método espectrofotométrico para la cuantificacion de metformina
presente en el agua, inicialmente se baso6 en la metodologia descrita por Rahman (2012),
sin embargo no se logré determinar la metformina en las concentraciones que el manejo
(10-100 pg/L), se optdé por modificar el procedimiento, incrementando la concentracion
del farmaco hasta obtener el limite de cuantificacién. A continuacion se describe el
procedimiento realizado para la deteccién de metformina presente en el agua.

l. Se prepararon soluciones de CuS0O,4-5H,0 3 x10% M, CgHsO, 0.2M y NaOH 1N,
posteriormente se pesaron Yy pulverizaron 10 tabletas de meformina en
presentacion de 850 mg. Se pesd una cantidad equivalente a 300 mg de
meformina y se colocé en un vaso de precipitados de 500 mL adicionando 200 mL
de agua desionizada, llevando la solucién a un bafio ultrasénico marca AS5150B
durante de 10 minuto para disolver el farmaco y los excipientes presentes en las
tabletas, posteriormente la solucion se pas6 a un matraz volumétrico de 1 L hasta
el aforo.

14
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. Se tomaron alicuotas de 15 mL de la solucién de metformina, 0.5 mL de
CuS0,-5H,0 3 x102M, 0.5 mL de CgHgO; 0.2M y 2 mL de NaOH 1N en un matraz
volumétrico de 25 mL dando como resultado una solucion color violeta.

lll.  Se realizd un barrido espectral de la solucion utilizando un espectrofotébmetro UV-
visible marca Hewlett-Packard - HP 8452A, el cual cuenta con una longitud de
onda que va desde 180 a 810 nm, encontrando el pico maximo a 246 nm. Se traz0
una curva de calibracion (0-300 mg/L) en intervalos de 30 mg/L para determinar la
concentraciéon de metformina con una longitud de onda de 246 nm como lo
muestra la Figura 3.1, esto para cuantificar la concentracion de metformina que
se tendrd al inicio y al final de cada prueba.

Curva de calibracion metformina

2.92
2.9 y = 0.0003x + 2.7982
R2=09661 ...
2.88 e

2.86
2.84
2.82

2.8

2.78
0 50 100 150 200 250 300 350

Absorbancia

Concentracion Metformina (mg/L)

Figura 3.1: Curva de calibracion para la determinacién de metformina por el método
espectrofotométrico

Pruebas de oxidacién avanzada

Las pruebas de Oxidacion Avanzada se realizaron en un fotoreactor marca JIMAJA, el
cual tiene fuente de luz UV aportada por 2 lamparas de 30 W de potencia, que irradian en
su interior, el equipo posee 2 tubos de plastico de una pulgada de diametro externo y 100
cm de longitud, por donde circula el agua a tratar (Figura 3.2). Los procesos de oxidacion
avanzada que fueron utilizados para la remocién de metformina presente en el agua,
fueron fotocatalisis heterogénea (TiO,/UV/H,0,), foto-Fenton (Fe**/UV/H,0O,) vy
ferrioxalato ([Fe(C,04)]3/UV/H,0.,).
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Figura 3.2: Fotoreactor empleado para las pruebas de los procesos de oxidacion
avanzada.

Para la aplicacién de los procesos se prepar6 agua sintética en una concentracion de 300
mg/L de metformina (ver anexos), la cual se mantenia en un frasco &mbar con agitacion y
en constante recirculacion hacia al fotoreactor con ayuda de una bomba peristéltica, con
un caudal de 0.41 L/min y un volumen iluminado de 1.5 litros durante cada prueba
realizada (Figura 3.3). Para la fotocatalisis heterogénea se utilizé TiO, grado analitico
como catalizador, ademas se preparé una solucion madre de FeCl; de 2,500 mg/L de
Fe** para foto-Fenton y para el proceso de ferrioxalato se prepar6 la sal de oxalato férrico
de sodio (ver anexos). El peréxido de hidrégeno que se utilizdé para las pruebas es del
50% grado industrial. Las pruebas se realizaron de acuerdo a las condiciones que
muestra la Tabla 3.2, en donde el ajuste de pH se realizd con la adicion de H,SO, 1M o
NaOH 1N segun el valor requerido.

Entrada de agua
sintética Lamparas UV de 30 W Tubos de plastico
| "

Salida del |, ——
POA | L |

Bomba peristaltica

Mangueras ﬁ (0.41 L/min})
I ]

| | Parrilla de agitacién
L ]

Frasco ambar

Figura 3.3: Sistema del tratamiento de agua sintética con metformina a través de un
fotoreactor por POA.

Caracterizacion del agua en estudio

Se realizo la caracterizacion fisicoquimica del agua sintética en estudio con la finalidad de
conocer las concentraciones iniciales que permitiran determinar las mejores condiciones
de los procesos de oxidacion avanzada. En las pruebas de oxidacion avanzada se realizé
la determinacion de los siguientes parametros, al inicio y al final de cada prueba.
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l. La determinacibn de pardametros fisicoquimicos como turbiedad, color,
conductividad, pH, SST y el ion férrico (solo para foto-Fenton y ferrioxalato) fueron
analizados por método espectrofotométrico (Hach).

II. La determinacion de metformina presente en el agua se realizé por el método
espectrofotométrico descrito en el punto 3.1.2 a través de la curva de calibracion,
cabe mencionar que para las pruebas de ferrioxalato se traz6 una nueva curva de
calibracion (Figura 3.4) en un espectrofotbmetro marca Agilent Technologies Cary
60 UV-Vis con rango de longitud de onda de 180 a 1100nm.

Curva de calibracion metformina 2

4.40

4.30 y=0.0014x +3.8682 .

R2=0.9691 ..=F

4.20

4.10

Absorbancia

4.00

390 | ..a”

3.80
0 50 100 150 200 250 300 350

Concentracion Metformina (mg/L)

Figura 3.4: Segunda curva de calibracion para la determinacion de metformina por el
método espectrofotométrico

Cinéticas quimicas para la remocion de metformina con los POA en estudio

Con las mejores condiciones de cada uno de los POA en estudio se trazaron cinéticas de
remocioén de orden cero, primer orden, segundo orden y el modelo desarrollado por Chan-
Chu (Riaza., 2003). A continuacion se explica cada modelo cinético de acuerdo a las
ecuaciones representativas.

a) Reaccion de orden cero

[AL t=t
_M:k ;d[A]:—k dt [J] d[A]:—ktJOdt ;[A]t—[A]O:—k(t—O) (27)
" AA] ke 28

Las ecuaciones explican que la velocidad de reaccién es independiente de la
concentracion de las sustancias reaccionantes.

Donde:

A corresponde a la concentraciéon (mg/L)

A, corresponde a la concentracion inicial (mg/L)

K corresponde a la constante de velocidad (mg/L.min)
t corresponde al tiempo de reaccion (min)
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El gréfico de la concentracion-tiempo es una recta de pendiente negativa, el valor
absoluto de la pendiente es la constante de velocidad (Figura 3.5).

[A]

[A],~

tana = —k

4
Figura 3.5: Representacion grafica del modelo cinético de orden cero

b) Reaccién de primer orden
(AL

1

—%ﬂ[A]: [—i]d[A]z—kdt; [J]Omd[A]?ktfodt HIn[A],~In[A], =k (t-0); (29
In[A]=In[A], -kt (30

Las ecuaciones explican que la reaccion depende de las concentraciones de las
sustancias reaccionantes, la velocidad de reaccién es directamente proporcional a la
concentracion de las sustancias.

Donde:

A corresponde a la concentraciéon (mg/L)

A, corresponde a la concentracion inicial (mg/L)

K corresponde a la constante de velocidad (mg/L.min)

t corresponde al tiempo de reaccion (min)

El gréfico de logaritmo natural de concentracién-tiempo es una recta de pendiente
negativa, el valor absoluto de la pendiente es la constante de velocidad (Figura 3.6).

In[A]

]ﬂ[A]OJ tana = -k

t
Figura 3.6: Representacion gréafica del modelo cinético de primer orden
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¢) Reaccion de segundo orden

(AL t=t
_ch/:]:k[A]z;ﬁd[A]:_kdt;[J] [:]zd[A]:—kt_[odt ;—ﬁt+ﬁ=—k(t—o); (31
11
OEoe N

Las ecuaciones explican que la velocidad de reaccién depende de la concentracion de
dos sustancias o reactivos. Cuando uno de las sustancias o reactivos esta presente en
exceso, en comparacion con el otro, entonces la velocidad de reaccion es determinada
por una sola sustancia o reactivo.

Donde:

A corresponde a la concentracion (mg/L)

A, corresponde a la concentracion inicial (mg/L)

K corresponde a la constante de velocidad (mg/L.min)

t corresponde al tiempo de reaccion (min)

El gréfico inverso de concentracién-tiempo es una recta de pendiente positiva, la
pendiente es la constante de velocidad (Figura 3.7).

1 /A_k

t
Figura 3.7: Representacion gréafica del modelo cinético de segundo orden

d) Modelo Chan-Chu

Originalmente este modelo se aplicé a la degradacion de disoluciones homogéneas de
atrazina con el reactivo Fenton, describe las dos etapas de la reaccion a través de dos
parametros criticos: la pendiente inicial o velocidad inicial del proceso de oxidacion (-1/r) y
la capacidad final de oxidacion del proceso de oxidacion (1/¢).
Las ecuaciones representativas del modelo se presentan a continuacion y la
representacion gréafica en la Figura 3.8.
Ecuacioén general:
A t

=1-

Ao ptot

Ecuacion final:
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t

—— =p+ot
1-A/A

Donde:

A corresponde a la concentracion (mg/L)
A, corresponde a la concentracion inicial (mg/L)
t corresponde al tiempo de reaccion (min)

Figura 3.8: Representacion grafica del modelo cinético desarrollado por Chan-Chu

Electrooxidacion

Las pruebas preliminares para conocer la influencia de pH y la intensidad de corriente en
la remocion de los farmacos de manera independiete a altas concentraciones (~ 10 mg/L)
se realizaran en un sistema cerrado, tipo batch con recirculacibn. Un reactor
electroquimico de 1.5 L, una bomba peristaltica con un flujo de recirculacién de 1800
L/min, valvulas y tuberia conforman el sistema. Dentro del reactor, tres electrodos, dos
catodos de Ti y un anodo de Ti/PbO, en medio de ellos, seran colocados de manera

concéntrica. Los electrodos son cilindricos tipo malla con una distancia entre si de 5 mm.
El esquema conceptual de este reactor se presenta en la figura 7.
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Figura 14. Esquema del sistema experimental 1.

La solucién de CBZ se prepar6 disolviendo 0.01 g del reactivo grado analitico en 1 mL de
metanol. Una vez totalmente disuelto el compuesto, en un matraz volumétrico se aforo la
solucién a 1 L, se agregd 1 g/L de Na,SO, con la finalidad de incrementar la conductividad
de la solucion y se dej6é en agitacion por dos horas La concentracién residual del farmaco
se determin6 por medio del cambio en la absorbancia a una longitud de onda de 285 nm.
De la una curva de calibracién a 2, 4, 6, 8, 10 y 12 mg/L se obtuvo un factor de correlacion
(R?) de 0.9999. Para analizar la influencia de la intensidad de corriente en la degradacion
del compuesto, se eligieron 0.5, 1.0, 2.0 y 3.0 A, se tomaron alicuotas cada 5, 20, 40, 60
y 90 min para determinar el cambio de la concentracion de la CBZ a través del tiempo.
Estas pruebas se realizaron sin modificar el pH inicial.

2.3 Generacion de energia

Caracterizacion de Celdas de Combustible Microbianas durante el tratamiento de
aguas residuales y produccion de energia eléctrica utilizando diferentes materiales
en el area catédica.

OBJETIVOS ESPECIFICOS

1.- Evaluar la intensidad de corriente eléctrica, densidad de potencia, densidad de
corriente, potencia eléctrica y potencia volumétrica utilizando diferentes materiales en el
area catddica.

2.- Comparar la produccion de electricidad utilizando agua residual municipal bajo
condiciones de alimentacion en continuo y batch en las celdas de combustible
microbianas con diferentes materiales en el area catddica.

3.- Evaluar la remocion de materia organica bajo condiciones de alimentacion en continuo
y batch utilizando diferentes materiales en el area catédica en las celdas de combustible
microbiana.
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4.- Caracterizar la biopelicula formada en la cAmara anddica de la celda de combustible
microbiana.

ESTRUCTURA DE LAS CCM’'s

En este estudio se utilizaron dos celdas de combustible microbianas de una sola camara
formada de material acrilico, las celdas tienen forma de cubo, en el interior cuentan con
una camara anaerobica con un volumen de 168 mL.

En la Figura 3.1 se observa la estructura de una CCM, la cual tiene diferentes tubos para
la entrada y salida del agua residual en el proceso de alimentacion, en la parte superior de
la celda cuenta con un tubo para la liberacion del gas producido en la camara de la celda.
En un extremo cuenta con una cubierta que cubre completamente al anodo, mientras que
en el otro extremo la cubierta cubre parcialmente al catodo permitiendo que este electrodo
esté expuesto al ambiente. En la parte anddica de la celda se utilizé un disco de grafito
como electrodo y en la parte catddica el catodo esta conformado por una membrana de
intercambio de protones y una tela de grafito.

La distancia entre los electrodos fue de 10.4 cm con un &rea superficial de 0.00166 m
cada uno. Para poder conectar el circuito externo se colocaron tornillos de laton
atravesando la tela de grafito en los cuales se colocaron caimanes junto a una resistencia
externa de 1,000 Q.

2

Efluente salida de hiogas
Disco de grafito (anodo)
Cubierta de anodo v Membrana Tela de graﬁtcrlicétodo]

\ N

R

Tornilles de Latdn Cubierta de catedo

¥

Influente
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Figura 3.1. Estructura de las CCM "s.

MATERIALES UTILIZADOS EN EL AREA CATODICA EN LAS CCM'S

En el area catodica de las CCM’s se utilizaron membranas de intercambio idnico, aniénico
y catiénico ademés de una membrana de teflén y una placa de carbén (Figura 3.2) con un
area superficial de 0.00166 m?. Las membranas se lavaron con de agua desionizada.

Para cada CCM el catodo fue distinto, las telas de grafito y la placa de carbon fueron
penetradas con dos tornillos de latbn que es un material apto debido a su alta
conductividad eléctrica.

Junto a las membranas de intercambio de protones se colocé la tela de grafito con Pb
impregnado mediante la técnica de electrodeposicién. Posteriormente se realizé una
técnica de prensado en caliente, la cual consistio en adherir la membrana a la tela de
grafito utilizando una plancha caliente.

En el area del catodo de la CCM1 se utilizé6 una membrana de intercambio catidnico, en la
CCM2 se utiliz6 una membrana de intercambio iénico, en la CCM3 se utiliz6 una
membrana de intercambio aniénico, en la CCM4 se utiliz6 una membrana de teflén, en
todas las celdas se colocd la membrana junto a una tela de grafito a excepcion de la
CCMS5, en ésta se utilizé solo una placa de carbon.

b)

Figura 3.2. a) Membranas de intercambio catidnico, idnico
y aniénico. b) Membrana de tefldon y placa de carbén.

Se experimentd con 5 diferentes materiales, en la tabla 3.1 se muestra el disefo
experimental de este trabajo.

Tahla R 1 Dicenn exnerimental en la nneracidn de lac CCM "<
CCM | Material utilizado | Alimentacién | Resistencia |
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1 Membrana de Continuo y 1,000

intercambio Batch
cationico

2 Membrana de Continuo y 1,000
intercambio iénico Batch

3 Membrana de Continuo y 1,000
intercambio anidnico Batch

4 Membrana de teflon Continuo y 1,000
Batch

5 Placa de carbén Continuo y 1,000
Batch

ANODO

El 4nodo consistié en un disco de grafito con un area superficial de 0.00166 m? el cual
contuvo adherida una biopelicula de microorganismos formada sobre las paredes del
anodo en forma de biomasa, dentro del disco de grafito se encuentra un orificio en el cual
se introduj6 un alambre de cobre del nimero 16 nominal.

I

Figura 3.3. Disco de grafito (Anodo).
ACONDICIONAMIENTO DEL CATODO (CATALIZADOR)

Como electrodos catddicos se utilizaron cuatro telas de grafito, una para cada CCM a
excepcion de una en la cual se utilizé una placa de carbon. Los electrodos cuentan con un
area superficial de 0.00166 m?y se lavaron previamente para quitar las impurezas que
tenian impregnadas (Figura 3.4). Las telas de grafito fueron sumergidas en una solucion
1N de HCI durante un tiempo de 2 horas, transcurrido el tiempo se sacaron de la solucién
acida para ser lavadas con agua desionizada para retirar la solucién acida, posteriormente
se sumergieron las telas de grafito en una solucion 1N de NaOH durante 2 horas.
Transcurrido el tiempo se lavaron perfectamente con agua desionizada para retirar la
soluciéon de NaOH, después fueron llevadas a la estufa a 110°C durante 2 horas para
secar los electrodos.

a)
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Figura 3.4. a) Tela de grafito utilizada en las CCM s,
b) Telas de grafito sumergidas en solucién 1N de HCly 1N de NaOH.

Después de haber secado las telas de grafito y la placa de carbon, se llevd a cabo la
técnica de electrodeposicion con diéxido de plomo, este procedimiento se realiz6 para
acelerar las semireacciones que ocurren en la camara de la CCM ya que el Pb funciona
como catalizador. Una vez que el combustible (hidr6geno), atraviesa la capa de difusion
de la celda y llega al catodo, este se encuentra con una fina capa de Pb obtenida por la
electrodeposicion, el cual cataliza la disociacién de la molécula de combustible en dos
atomos de hidrégeno enlazados con dos atomos de plomo. En este momento, cada atomo
de hidrégeno libera un electrén para formar un ién hidrégeno H*. Una vez disociado el
hidrégeno, los electrones son conducidos a través de un circuito externo para alimentar
una carga, mientras que lo idnes de hidrégeno atraviesan la membrana de intercambio de
protones hasta llegar al catodo, donde reaccionan con los electrones del circuito externo y
el oxigeno para generar vapor de agua. Para ello se prepar6 una solucién electrolitica en
la cual se disolvieron 0.032 g de PbO,, se ajusto6 el pH a 2.7 con acido sulfurico al 98%, se
agitd la solucién electrolitica en una parrilla marca CORNING durante 30 minutos para
homogenizar completamente la solucion. Posteriormente se colocaron los electrodos
dentro del vaso de precipitados. Se conecté el anodo y el catodo en forma paralela
manteniendo una distancia de aproximadamente 3 cm entre los electrodos, se conecto el
anodo (lamina de aluminio) y el catodo (telas de grafito y placa de carbo6n) a los polos de
la fuente de poder marca SORENSEN. En el equipo se seleccion6 una corriente eléctrica
de 0.3 Volts y 0.6 amperes durante 20 minutos que es la energia y el tiempo necesario
para electrodepositar Pb formando una fina pelicula de este metal en la pared de las telas
de grafito y en la placa de carbon.

Posteriormente se introdujé la solucion con la tela de grafito a la estufa a una temperatura
de 110°C para secar el electrodo durante un tiempo de 72 horas. En la Figura 3.5 se
observa la tela de grafito después de haber sido sometida a la técnica de
electrodeposicion.

Figura 3.5. a) Preparacion de la solucion Electrolitica, b) Técnica de Electrodeposicion
con Pb02, c) Tela de grafito después de la técnica de electrodeposicion con PbOo.
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En la ecuacién 3.1 se muestra el calculo con el que se determiné la cantidad de PbO,
necesario para realizar la electrodeposicion, con esta cantidad se impregné 0.5 g/cm?, se
puede observar que con 0.032 g de PbO; la cantidad tedrica electrodepositada con plomo
es de 0.0279 g para cada una de las telas de grafito tomando en cuenta que la pureza del
reactivo de PbO, es del 99 %.

)=00279gPb  Ec(3.1)

1mol Pb02 ) ( 1mol Pb ) (207.2g Pb) (100 %

0.032 g de PbO, = (239.2g Pb02) \1mol Pb02/ \ 1mol Pb /) \ 99 %

PROCESO DE ALIMENTACION Y EXPERIMENTACION DE LAS CCM's

Con cada material utilizado, las CCM’s fueron operadas en proceso continuo y en batch
(Figura 3.6), en ambos procesos la alimentacion de las celdas fue con agua residual
municipal con el objeto de comparar la capacidad de producir electricidad y tratamiento de
aguas residuales en ambos procesos con diferentes materiales en el catodo. Para la
alimentacion de las CCM’s tanto en proceso continuo como en batch se utilizé6 una bomba
peristaltica MASTERFLEX de doble cabezal la cual transportaba agua residual con un
caudal de 0.52 mL/min y un tiempo de retencién hidraulico (TRH) de 5.37 h en el caso de
la alimentacion continua. En alimentacién batch la CCM1 y la CCM2 tuvieron un tiempo de
reaccion de 3.14 d, en la CCM3 fue de 14.54 d, en la CCM4 fue de 2.12dy en la CCM5 el
tiempo de reaccién fue de 14.52 d.

Al inicio de la operacion de las CCM’s el anodo contenia adherida una biopelicula que se
form6 durante experimentos anteriores con las celdas. En el caso de los materiales
catdédicos estos se encontraban completamente limpios después de su
acondicionamiento.

Figura 3.6. a) CCM "s utilizadas para la produccion de electricidad,
hY Romha neristaltica itilizada nara la alimentacian de las celdas.

Los electrodos de las CCM’s se conectaron a través de una resistencia externa de 1,000
Q en ambos procesos de alimentacion, la medicion del voltaje se realizé cada 30 minutos
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con un multimetro marca STEREN. El periodo de operacién de las CCM’s se determiné
de acuerdo a la respuesta del voltaje maximo registrado. Para este trabajo se dejo que la
caida de voltaje fuera del 80% aproximadamente respecto al voltaje maximo generado,
llegando a ese nivel de decaimiento se realizé el cambio de condiciones en la CCM, se
cambio el agua residual y la membrana. A fin de cada periodo de operacion de la celda se
realizd la estabilizacién del voltaje a circuito abierto en proceso continuo y batch para
realizar las respectivas curvas de polarizacion.

AGUA RESIDUAL MUNICIPAL

Las CCM’s durante su operacién fueron alimentadas con agua residual municipal
proveniente del influente de una planta de tratamiento de aguas residuales “El TEXCAL”
(Figura 3.7) ubicada en el municipio de Jiutepec en Morelos, México.

S

Figura 3.7. Muestreo de Agua Residual Municipal.

MONITOREO DE LAS CCM’s

Durante la operacion de las CCM’s se monitore6 el voltaje y se realiz6 un analisis de los
contaminantes de los influentes y efluentes de las celdas para posteriormente comparar
los resultados.

En las celdas de combustible microbiana se evaluaron diferentes parametros de medicién
para su caracterizacion, tales como: la intensidad de corriente eléctrica (I=V/R), la
potencia eléctrica (P=I*V), la densidad de corriente (J=I/Aelectrodo), la densidad de
potencia (J=P/Aelectrodo) y la potencia volumétrica (PV=P/Vol), ya que con estos
parametros se analizé y evalud la potencia generada en las CCM’s tomando en cuenta el
area de los electrodos utilizados y el volumen de la celda.

El parametro de densidad de potencia es muy importante debido a que cuando se
observan altos valores de densidad de potencia indica que la electricidad se esta
aprovechando de una forma eficiente sobre la superficie del material utilizado.
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El tiempo de monitoreo de voltaje y operacion de cada CCM se muestra en la Tabla 3.2, el
cual fue determinado mediante la disminucién de voltaje del 80 % de la cantidad méaxima
generada por cada celda.

Tabla 3.2. Tiempo de operacion y monitoreo de las CCM’s en proceso continuo y batch.

CCM’'s Tiempo de monitoreo (h) en | Tiempo de monitoreo (h) en
proceso de alimentacién proceso de alimentacion
continua. batch.
CCM1 (Membrana 720 75.5
cationica)
CCM2 (Membrana iénica) 720 75.5
CCM3 (Membrana 891 349
anionica)
CCM4 (Membrana de 74.5 51
teflon)
CCMS5 ( Placa de carboén) 696.5 349

CURVAS DE POLARIZACION

Las curvas de polarizacion fueron realizadas al término de operaciéon de cada CCM, el
objetivo de realizar las curvas de polarizacién es para analizar el comportamiento de la
generaciéon de voltaje de una CCM (Capodaglio., et al 2013). Para el trazo de las curvas
primero fue necesario medir los voltajes de las celdas a circuito abierto, es decir sin
ninguna resistencia externa. Las mediciones a circuito abierto se realizaron en un periodo
de tiempo de 1 h aproximadamente hasta obtener un voltaje constante. Posteriormente
para el trazo de las curvas de polarizacion con los diferentes materiales utilizados, a las
CCM’s se les conectd y se vari la resistencia externa, la lectura del voltaje de cada
resistencia externa se tomo cada 15 min.

Para este estudio se probaron 10 diferentes resistencias, las cuales fueron de valores de
7.2, 15, 33, 68, 180, 330, 470, 680, 820 y 1,000 Q. Esto con la finalidad de obtener un
punto maximo de densidad de potencia de la CCM.

Al finalizar la curva de polarizacion, se colocé nuevamente la resistencia externa de 1,000
Q, para ello se esperé un tiempo aproximado de 1 h con el fin de llegar a una
estabilizacion de voltaje.

METODOS ANALITICOS DE CONTAMINANTES

En la caracterizacién del agua residual se analizaron los siguientes parametros: demanda
guimica de oxigeno (DQO), pH, conductividad, y potencial oxido-reduccién (Potencial
redox). Todas las pruebas se realizaron sin ninguna dilucion, a excepcion de DQO, las
muestras fueron cuantificadas directamente del agua residual en tanto el influente como
en el efluente en proceso continuo y batch.

DQO

La concentracion de materia organica se cuantificé a través de la técnica de DQO, la cual
se determiné por absorbancia en un espectrofotdmetro Hach DR/2000. Primero se
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prepar6 dos soluciones una solucién acida y otra solucion digestora como lo marca la
NMX-AA-030-SCFI-2001 en materia de andlisis de agua. Se prepararon los viales con las
soluciones correspondientes en el siguiente orden: 3.5 mL de solucién acida, 1.5 mL de
solucién digestora finalmente 2.5 mL de muestra (agua residual para analizar).

Una vez preparados los viales con las soluciones correspondientes se agitaron con
mucho cuidado para colocarlos en un digestor de DQO marca HACH DRB 200 durante un
tiempo de 2 h a 150°C, transcurrido el tiempo se sacaron los tubos se colocaron en un
gradilla y se dejaron enfriar a temperatura ambiente un lugar oscuro. Posteriormente los
viales se introdujeron al espectrofotdmetro con una absorbancia de 600nm obteniendo
como resultado la concentracién de DQO de la muestra en mg/L.

Conductividad y pH

La medicién de conductividad y pH se determinaron mediante un potenciémetro marca
Hach sension 156. Ambos parametros se determinaron de forma directa a la muestra
obteniendo como resultado la concentracibn en ps/cm para conductividad y unidad
adimensional para pH.

Potencial de 6xido-reduccién

La medicion del potencial redox se determind6 mediante un potenciémetro marca Hach
sension 156. Se obtuvo resultados negativos en mV debido al proceso anaerobio que se
manejo.

CARACTERIZACION Y OBSERVACION MORFOLOGICA DE COLONIAS
BACTERIANAS MEDIANTE UN MICROSCOPIO OPTICO

Con la probeta, se midi6 100 mL de agua destilada y se afiadi6 al matraz con los
ingredientes para el medio de cultivo, 3.9 g para el medio PDA (Papa Dextrosa Agar)y 5 g
para el medio Mc Conkey. Se mezclé homogéneamente y se tapd con tapones de gasa
con algodon. Se introdujeron los matraces en el interior de la autoclave a una temperatura
de 121°C y una presion de 18 Ib/in® durante un tiempo de 15 minutos.

Posteriormente se sacaron los matraces de la autoclave, se vacié el medio en las cajas
petri estériles siguiendo la técnica aséptica. Después de vaciarlas se etiquetaron y se
guardaron en el refrigerador durante 48 h. Transcurrido ese tiempo se realizé la
inoculacién de microorganismos sobre las cajas petri con los medios de cultivo, el indculo
se extrajo de la biopelicula (lodo-microrganismos) producida en el anodo de una de las
CCM’s.

El in6culo consistio en 1 g de lodo y 10 mL de agua desionizada y con una varilla de vidrio
de sembraron las bacterias de una forma aséptica. Posteriormente las cajas se
sometieron a una temperatura de 37°C a la incubadora durante 48 h para fomentar el
crecimiento microbiano. Después del tiempo transcurrido se estudié la morfologia de los
microorganismos.

Se realizé la técnica de tincion Gram para conocer algunas de las bacterias involucradas
en la generacién de energia eléctrica dentro de la cAmara anaerobia de las celdas de
combustible microbiana.
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Se deposité suavemente una colonia bacteriana con un asa bacteriolégica sobre la
superficie de un cubreobjetos, se agreg6 agua destilada y se flameo hasta que secara y
fijard. Posteriormente se afiadié 1 gota de cristal violeta a la preparacion, se dejo actuar el
colorante durante 1 min. Después se lavé la preparacion con la piseta. Posteriormente se
agregd 1 gota de la solucion lugol a la preparacion, se dejé actuar 1 minuto. Transcurrido
el tiempo, se lavo y con cuidado, se afiadi6 gota a gota el alcohol-acetona lavando la
preparacion durante 10 segundos, se afiadi6 el colorante de contraste (safranina) se dejo
actuar durante 30 segundo y se rocié la muestra con la piseta. Se dejé secar la muestra al
aire durante 15 minutos y posteriormente se observo al microscopio optico.
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El reactor enriquecido con bacterias heterétrofas fue operado 42 dias, durante los Ultimos
15 dias se obtuvieron tasas de remocion de materia organica medida como DQO de 0.665
+ 0.095 gDQO gSSV- d*, representando remociones mayores al 95%, con valores en el
efluente de alrededor de 30 mg L™ DQO (Figura 7.1y Tabla 7.1).
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Figura 7.1. Remocién de materia organica medida como DQO
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Tabla 7.1. Seguimiento del reactor enriquecido con bacterias heterétrofas

DQO (mg L™ AM Tasa de
(gDQO gSsV* d*) remocion
Dia Influente  Efluente  %remocion (@DQO gSSV* dY)
6 1515.0 198.0 86.9 124 1.08
13 1478.0 93.4 93.7 114 1.07
20 1540.0 47.2 96.9 131 1.27
27 1297.8 54.0 95.8 0.78 0.75
34 1263.0 33.3 97.4 0.74 0.72
38 1245.0 30.0 97.6 0.67 0.65
42 1038.2 32.0 96.9 0.56 0.54

El pH en la alimentacion estuvo en el rango de 6.5-7.2, al finalizar el ciclo de 24 horas el
pH tuvo una ligera disminucion en el intervalo de 6.4-6.9 (Figura 7.2), debido a la ausencia

de alcalinidad en forma de bicarbonatos en la alimentacion.
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Figura 7.2. Seguimiento del pH en el reactor enriquecido con bacterias heterotrofas

Reactor enriquecido con bacterias nitrito oxidantes

32



DEL AGUA

@ INSTITUTO MEXICANO
N’ DE TECNOLOGIA

La Figura 7.3 y Tabla 7.2 presentan el seguimiento del reactor nitrito oxidante durante 76
dias, en los ultimos 17 dias de operacion se alcanz6 un consumo de nitritos de 0.384 +
.033 gN-NO, gSSV* d*, representando remociones mayores al 90 %, con una tasa de
produccion de nitratos de 0.287 + 0.016 gN-NO; gSSV* d™.
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Figura 7.3. Remocién de N-NO, en el reactor nitrito oxidante
Tabla 7.2. Seguimiento del reactor nitrito oxidante
N-NO, (mg L™) Tasa de remocion Tasade
) (GN-NO, gSSV™ d) N-NOs produccion de
Dia g 29 (mg L™ nitratos
Influente Efluente %remocion Efluente (gN-NO;gSSV™'d™)
6 350 50 85.7 0.18 100 0.06
13 250 70 72.0 0.11 129 0.08
20 300 35 88.3 0.17 190 0.12
27 500 68 86.4 0.27 265 0.17
34 550 125 77.3 0.30 275 0.20
41 325 25 92.3 0.28 250 0.24
45 300 125 95.8 0.25 195 0.17
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En la Figura 7.4 se muestran los nitratos formados durante el tratamiento, indicando un
proceso de nitrificacién. Se observa que a partir del dia 59 hubo mayor concentracién de
nitratos en el efluente tras aumentar la concentracion de nitritos en el influente.
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Figura 7.4. Produccién de N-NOz en el reactor nitrito oxidante

El rango de pH 6ptimo para las bacterias nitrito oxidantes es de 7.5 a 8.0 (Gerardi, 2002;
EPA, 2002). El pH en la alimentacién estuvo en el rango de 7.0-7.8, al finalizar el lote de
24 horas el pH se increment6 en el intervalo de 7.7-8.4 debido a la adicién de bicarbonato

de sodio como fuente inorgénica de carbono (Figura 7.5).
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Figura 7.5. Seguimiento del pH en el reactor nitrito oxidante

Reactor amonio oxidante

La Figura 7.6 y Tabla 7.3 presentan el seguimiento del reactor amonio oxidante durante
85 dias, en los ultimos 15 dias de operacién se alcanzé un consumo de nitrégeno
amoniacal de 0.21 * .0.052 gN-NH, gSSV* d*, representando remociones mayores al 87
% con una tasa de produccion de nitratos de 0.117 + 0.062 gN-NOz; gSSV* d*
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Figura 7.3. Remocién de N-NH, en el reactor amonio oxidante

Tabla 7.3. Seguimiento del reactor amonio oxidante

N-NH, (mg L™) N-NO,  N-NO; gasa,qe .
Dia Tasade remocllorl mgLY) (mg LY pronﬁfgt'g;‘ e
Influente Efluente %remocion ON-NH 9SSV Efiuente  Efluente (GN-NO; gSSv*d™
7 100 56.25 43.8 0.03 25 25 0.01
14 180 62.5 65.3 0.07 25 57.5 0.04
21 210 133.75 36.3 0.05 50 40 0.03
28 220 80 63.6 0.09 50 30 0.02
35 200 66.75 66.6 0.09 25 70 0.05
42 250 61.25 75.5 0.13 62.5 65 0.04
46 210 53.75 74.4 0.12 100 122.5 0.10
49 210 68 67.6 0.11 100 120 0.09
53 210 51.25 75.6 0.13 50 50 0.04
56 220 51.25 76.7 0.14 25 85 0.07
60 212 45 78.8 0.13 25 62.5 0.05
63 200 53.25 73.4 0.11 25 80 0.06
67 220 45 79.5 0.13 25 62.5 0.05
70 240 28.25 88.2 0.16 50 70 0.05
74 237 29 87.8 0.17 25 105 0.08
7 270 25 90.7 0.19 37 102.5 0.08
81 330 26 92.1 0.25 51 210 0.17
85 370 28 92.4 0.28 67.5 235 0.19

En la Figura 7.7 se muestran los nitritos y nitratos formados durante el tratamiento,
mostrando un proceso de nitrificacion. Se observa que a partir del dia 81 hubo mayor
concentracion de nitratos en el efluente tras aumentar la concentracion de nitrdgeno
amoniacal en el influente.
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Figura 7.7. Produccién de N-NO, y N-NO; en el reactor amonio oxidante

El rango de pH 6ptimo para las bacterias amonio oxidantes es de 7.0 a 8.0 (Gerardi, 2002;
EPA, 2002). El pH en la alimentacién estuvo en el rango de 7.0-8.5, al finalizar el lote de
24 horas el pH disminuy6 en el intervalo de 5.0-7.0 debido a la reduccion del pH durante
la oxidacion del nitrbgeno amoniacal, esto ocurrié a pesar de la adicion bicarbonato de
sodio para contrarrestar la tendencia a acidificarse (Figura 7.8).
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Figura 7.8. Seguimiento del pH en el reactor amonio oxidante

La Figura 7.9 muestra las biomasas después del enriquecimiento de los tres diferentes
consorcios microbianos.

Figura 7.9. Fotografias de las biomasas: (a) Nitrito oxidante; (b) Bacterias heteroétrofas;
(c) Amonio oxidante.

Remocion de los compuestos farmacéuticos mediante tres consorcios
microbianos
Bacterias heterétrofas

En las Figuras 7.10 y 7.11 se muestra la evolucion de los farmacos a traveés del tiempo
durante los experimentos con biomasa enriquecida de bacterias heterotrofas. Se observé
que después de 576 horas se removieron 17.332 ug gSSV™* de acido mefenamico, 20.373
ug gSSV™* fluoxetina y 13.26 pug gSSV™' metoprolol, asi la fluoxetina fue removida en
mayor cantidad seguida del acido mefenamico y por dltimo el metoprolol (Figura 7.10 y
Tabla 7.4).
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Figura 7.10. Evolucién de los farmacos en funcion del tiempo para la fase liquida en la
biomasa enriquecida con bacterias heterotrofas
Se debe considerar que los farmacos también pueden ser removidos por sorcién en la
biomasa. Un decremento en la concentracion de los compuestos considerando las
concentraciones en la biomasa (sorcién) es evidencia de biodegradacién.Tomando en
cuenta que los compuestos también pueden sorberse al lodo, se realizd la cuantificaciéon
de los farmacos en la fase sdlida. La Tabla 4. contiene los datos de los farmacos
cuantificados en la fase liquida y soélida para la biomasa enriquecida con bacterias
heterétrofas, de esta forma se determind la biodegradacién de los compuestos. El acido
mefenamico fue el compuesto encontrado en mayor cantidad en la fase sélida, seguido de
la fluoxetina y finalmente el metoprolol. En el Anexo 1 se encuentran los resultados de los
duplicados de cada experimento.
Tabla 7.4. Evolucién de los farmacos en funcion del tiempo para la fase liquida y sélida en la
biomasa enriquecida con bacterias heterétrofas
Heteroétrofas
A. Mefenamico Fluoxetina Metoprolol DQO
Tiempo (h) 1
Hg Hg Hg mg L
Fase liguida Fase so6lida Fase liquida Fase solida Fase liguida Fase so6lida
0 4.5909 4.3941 4.2003 593
48 3.7446 0.5184 4.0357 0.2811 4.0709 0.1243 328
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96 3.4117 0.6481 3.8818 0.4006 4.0015 0.1625 189
144 3.1725 0.6354 3.6223 0.5070 3.8104 0.1598 151
192 3.0276 0.6851 3.1674 0.5761 3.6838 0.1919 93
249 2.6646 0.7614 2.8113 0.4897 2.9877 0.2453 87
288 2.0472 0.8102 1.9720 0.5028 2.6525 0.2655 48
384 1.6504 0.7487 0.8243 0.5443 1.8724 0.2863 41
480 1.1596 0.8204 0.3354 0.5280 1.6658 0.3053 38
576 1.1246 0.8376 0.3197 0.5864 1.5483 0.3582 29
La Figura 7.11 muestra la contribucion de la biodegradacién en la remocién de los
farmacos. Ademas del seguimiento a las concentraciones de los compuestos
farmacéuticos, se midié la demanda quimica de oxigeno para verificar la actividad de las
bacterias heterétrofas (Figura 7.12). En la Figura 7.11 se observan eliminaciones
significativas de los farmacos a partir de las 240 horas, al mismo tiempo en la Figura 7.12
puede observarse que después de las 288 horas no existi6 remocién adicional
significativa de la materia organica medida como DQO, esto puede explicar el incremento
en la biodegradacion de los farmacos una vez que los microorganismos eliminaron la
materia organica. Finalmente, después de 576 horas fueron biodegradados 13.144 ug
gSSV™* de acido mefenamico, 17.44 ug gSSV™ fluoxetina y 11.468 ug gSSV™* metoprolol.
La Tabla 7.7 contiene las tasas de biodegradacion de los farmacos con cada consorcio
microbiano.
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Figura 7.11. Evolucién de los farmacos en funcidn del tiempo considerando la fase liquida y
solida en la biomasa enriquecida con bacterias heterotrofas

600 o
550 +
500 +
450 +
400 +
350 +
300 +
250
200 + °

150 + .

100 + ° °

50 + ° ° °

0 Il Il Il Il Il Il Il Il Il Il Il
T T T T T T T T T T T

DQO (mglL?)

0 48 96 144 192 240 288 336 384 432 480 528
Tiempo (h)

Figura 7.12. Remocion de materia organica medida como DQO en funcién del tiempo en la
biomasa enriquecida con bacterias heter6trofas

Consorcio nitrito oxidante

En los experimentos con biomasa nitrito oxidante, se encontré que después de 576 horas
se removieron 12.5 ug gSSV* de acido mefenamico, 7.45 pug gSSV™* fluoxetina y 9.873
ug gSSV™* metoprolol, por lo tanto a diferencia de las bacterias heterétrofas, la fluoxetina
fue el compuesto con una menor remocién después del experimento, mientras que el
acido mefenamico presenté la mayor eliminacion (Figura 7.13 y Tabla 7.5).
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Figura 7.13. Evolucién de los farmacos en funcién del tiempo para la fase liquida
en la biomasa nitrito oxidante
Tabla 7.5. Evolucidn de los farmacos en funcién del tiempo para la fase liquida y sdlida en la
biomasa nitrito oxidante
Nitrito oxidante
A. Mefenamico Fluoxetina Metoprolol N-NO, N-NO;
Tiempo i
(h) Hg 9 Hg g Hg mgL gLt
Fase liquida Fase sélida | Fase liguida Fase sélida Fase liquida Fase solida
0 4.3187 4.4701 4.2425 400
48 3.9741 0.3184 3.9315 0.5107 3.8021 0.3223 368 25
96 3.8520 0.3600 3.5328 0.8887 3.3515 0.3174 306 64
144 3.5900 0.5846 3.5406 0.8781 3.2608 0.3269 250 78
192 3.3303 0.7430 3.4326 0.9098 3.1020 0.3318 225 90
249 2.9913 0.7852 3.3024 0.9508 2.8335 0.3225 180 141
288 2.4130 0.7848 3.2164 1.0202 2.3798 0.3685 150 173
384 2.0781 0.8419 3.2035 0.9805 2.3048 0.3324 150 231
480 1.9228 0.9570 3.1555 0.9554 2.2749 0.3601 125 254
576 1.8184 0.7977 2.9796 0.9610 2.2680 0.3280 100 283
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Tomando en cuenta la contribucién de la sorcion, se ve que el consorcio nitrito oxidante
no fue capaz de biodegradar la fluoxetina de manera considerable, se obtuvo una tasa de
biodegradacion de solo 2.648 ug gSSV*, en comparacion con 8.513 ug gSSV™* para el
acido mefenamico y 8.233 ug gSSV* para el metoprolol (Figura 7.14). En la Tabla 7.5
puede verse que la fluoxetina fue el compuesto sorbido en mayor cantidad, enseguida el
acido mefenamico y después el metoprolol.
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Figura 7.14. Evolucion de los farmacos en funcién del tiempo considerando la fase liquida 'y
solida en la biomasa nitrito oxidante

Ademas del seguimiento a las concentraciones de los compuestos farmacéuticos, se
midié el consumo de nitritos para verificar la actividad de las bacterias nitrito oxidantes. En
la Figura 7.15 se ve un decremento gradual de la concentracion de nitritos hasta las 288
horas de experimentacion, a diferencia de las bacterias heterétrofas, se observé que a
partir de las 288 horas, cuando ya no existié una remocion adicional considerable de N-
NO,, la eliminacién de los farmacos dejé también de ser significativa, principalmente para
el caso del metoprolol y en un menor grado para el &cido mefenamico.
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Figura 7.15. Remocion de N-NO, en funcidn del tiempo en la biomasa nitrito
oxidante

Consorcio amonio oxidante

En los experimentos con biomasa amonio oxidante, se encontré que después de 576
horas se removieron 19.773 pug gSSV™* de acido mefenamico, 19.988 ug gSSV™* fluoxetina
y 14.41 pg gSSV* metoprolol, por lo tanto la fluoxetina y el 4cido mefenamico fueron los
compuestos con mayores remociones (Figura 7.16 y Tabla 7.6).
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Figura 7.16. Evolucién de los farmacos en funcidén del tiempo para la fase
liquida en la biomasa amonio oxidante
Tabla 7.6. Evolucién de los farmacos en funcién del tiempo para la fase liquida y sélida en la
biomasa amonio oxidante
Amonio oxidante
. A. Mefenamico Fluoxetina Metoprolol N-NH, N-NO, N-NOj
Tiempo
(h) mgL? mgL? mglL®
Mg Mg Hg Hg
Fase liquida Fase sdlida | Fase liguida Fase s6lida | Fase liquida Fase sélida
0 4.4400 4.3150 4.2300 150.5
48 2.9700 0.4982 2.5800 0.9713 3.9500 0.1536 123.75 10 15
96 2.7000 0.4766 2.2350 1.0350 3.7200 0.1688 117.5 13 24
144 1.7600 0.5036 2.0700 0.9750 3.0600 0.1991 109.37 25 29
192 1.3950 0.4725 1.6200 0.8858 2.4600 0.2453 94.37 25 30
249 1.2000 0.3686 1.0450 0.8858 1.9500 0.1721 88.75 25 34
288 0.6315 0.4658 0.8300 0.9840 1.7770 0.3259 76.87 25 38
384 0.5280 0.4766 0.7820 0.9570 1.5110 0.2655 75.5 25 41
480 0.3655 0.4023 0.3460 0.9150 1.3590 0.2453 67 13 53
576 0.4855 0.3983 0.3175 0.9533 1.3480 0.2391 56 13 60
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Figura 7.17. Evolucién de los farmacos en funcion del tiempo considerando la fase liquida
y sélida en la biomasa amonio oxidante

Al considerar el papel de la sorcién en la remocién, se observa que ahora es el acido
mefenamico el compuesto que presenta mayor biodegradacion, seguido de la fluoxetina y
por Ultimo el metoprolol (17.781 ug gSSV™ de acido mefenamico, 15.221 ug gSSV*
fluoxetina y 13.215 pug gSSV™* metoprolol).

Nuevamente al igual que con el consorcio nitrito oxidante, a partir de las 288 horas

cuando la remocién de N-NH, dej6 de ser considerable, la biodegradacion de los tres
farmacos también dejé de ser significativa.
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tiempo
en la biomasa nitrito oxidante

Las Figuras 7.19, 7.20 y 7.21 muestran la biodegradacibn de cada compuesto
farmacéutico con cada uno de los consorcios microbianos, lo cual permite visualizar el
mejor consorcio para la biodegradacion de cada compuesto. De acuerdo a los resultados,
el acido mefenamico es claramente mejor biodegradado por el consorcio amonio oxidante,
después por las bacterias heterétrofas y al Gltimo el consorcio nitrito oxidante. La Tabla
7.7 contiene las tasas de biodegradacion de cada compuesto con cada consorcio
microbiano.

La fluoxetina fue mejor biodegradada al término de las 576 horas por las bacterias
heterétofas, pero esto solo ocurrié una vez que la materia organica fue consumida, antes
de esto la biomasa amonio oxidante tuvo una mayor capacidad de eliminacién de la
fluoxetina, mientras que el consorcio nitrito oxidante no logré su biodegradacion.

El metoprolol tuvo mayor eliminacion mediante el consorcio amonio oxidante,
posteriormente por las bacterias heterétrofas después el consumo de la materia organica
y por ultimo el consorcio nitrito oxidante. De manera general el metoprolol fue el
compuesto que presentdé menores eliminaciones en los tres consorcios microbianos,
igualmente el metoprolol fue el farmaco que mostr6 menores porcentajes de sorcién en
los tres consorcios (entre 5 y 8%).
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Figura 7.20. Evolucién de la fluoxetina en funcién del tiempo
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Figura 7.21. Evolucién del metoprolol en funcién del tiempo
considerando la fase liquida y sélida
Tabla 7.7.Tasas de biodegradacion de los compuestos farmacéuticos en los consorcios
microbianos
Tiempo ACIDO MEFENAMICO FLUOXETINA METOPROLOL
(h) Nitrito Amonio Nitrito Amonio Nitrito Amonio
Heter6tofas oxidante  oxidante Heterétofas  oxidante oxidante Heterétofas oxidante oxidante
Mg gsSsV* Hg gssV* Mg gssv*
48 1.6395 0.1311 4.8593 0.3865 0.1394 3.8188 0.0254 0.5906 0.6322
96 2.6556 0.5334 6.3173 0.5590 0.2431 5.2250 0.1812 2.8677  1.7063
144 3.9150 0.7204 10.8823 | 1.3239 0.2570 6.3500 1.1507 3.2739  4.8544
192 4.3908 1.2268 12.8625 3.2530 0.6385 9.0463 1.6230 4.0439 7.6238
240 5.8246  2.7109 14.3573 | 5.4660 1.0848 11.9213 4.8363 5.4327 10.5394
288 8.6675 5.6045 16.7138 | 9.5968 1.1673  12.5050 6.4114 7.4714  0.0962
384 10.9588 6.9938 17.1773 15.1275 1.4308 12.8800 10.2079 8.0261 12.2675
480 13.0543 7.1944  18.3610 17.6537 1.7960 15.2700 11.1457 8.0375 13.1288
576 13.1435 8.5129 17.7813 17.4404 2.6476 15.2213 11.4684 8.2326 13.2147
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Tabla 7.8. Porcentajes de biodegradacién de los compuestos farmacéuticos en los consorcios
microbianos

Tiempo ACIDO MEFENAMICO FLUOXETINA METOPROLOL

(h) Nitrito Amonio Nitrito Amonio Nitrito Amonio

Heterétofas  oxidante oxidante | Heter6tofas  oxidante oxidante | Heterdtofas oxidante  oxidante

% Biodegradacion % Biodegradacion % Biodegradacion

48 7.1423 0.6072 21.8885 1.7590 0.6235 17.6999 0.1211 2.7844  2.9891
96 11.5691 2.4702 28.4561 2.5442 1.0875 24.2178 0.8627 13.5187 8.0674
144 17.0553 3.3361 49.0191 6.0260 1.1500 29.4322 5.4793 15.4340 22.9521
192 19.1282 5.6815 57.9392 14.8063 2.8569 41.9293 7.7279 19.0639 36.0461
240 25.3745 12.5544  64.6723 24.8787 4.8536 55.2549 23.0284 25.6107 49.8316
288 37.7596 25.9544 75.2872 | 43.6800 5.2227 57.9606 | 30.5284  35.2217 50.2866
384 47.7415 32.3884 77.3750 68.8535 6.4017 59.6987 48.6060 37.8367 58.0024
480 56.8701 33.3172 82.7072 | 80.3516 8.0355 70.7764 | 53.0713 37.8905 62.0745
576 57.2589 39.4236  80.0957 79.3807 11.8457  70.5504 54.6079 38.8103 62.4808

Determinacion del equilibrio de sorcion

El equilibrio de sorcion es alcanzado cuando las tasas de sorcion y desorcidn son iguales.
Los experimentos para la determinarcién del tiempo necesario en establecer un equilibrio
entre las fases liquida y sélida indicaron que el equilibrio para el acido mefenamico, la
fluoxetina y el metoprolol puede ser alcanzado después de 24 horas. Las Figuras 7.22,
7.23 y 7.24 exhiben las disminuciones de los farmacos en las fases liquidas debidas a la
sorcion.
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Figura 7.22. Evolucién de los farmacos en funcién del tiempo
en la fase liquida en la biomasa heter6trofa inactiva
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Figura 7.23. Evolucién de los farmacos en funcidn del tiempo
en la fase liqguida en la biomasa nitrito oxidante inactiva
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Figura 7.24. Evolucién de los farmacos en funcién del tiempo
en la fase liquida en la bhiomasa amonio oxidante inactiva
Tabla 7.9. Evolucién de los farmacos en funcién del tiempo para la fase liquida en la biomasa
inactiva
Heteroétrofas Nitrito oxidante Amonio oxidante
, Mg Mg Hg | ug Hg Hg _Hg Hg Hg
Tiemp  AMmefenam Fluoxeti Metopro | AMefenam Fluoxeti Metopro | AMefeném Fluoxeti Metopro
o (h) ico na lol ico na lol ico na lol
0 4.3839 4.4281 4.5617 | 4.4188 4.4732 4.5789 | 4.4055 4.4865 4.4010
1 4.2853 4.2056 4.4089 | 4.2945 4.2281 4.4788 | 3.9060 4.0320 4.3380
3 4.2665 3.9324 4.2525 | 4.1902 4.1413 4.4446 | 3.5910 3.9060 4.1535
6 3.9866 3.7770 4.1887 | 4.0635 3.7537 4.3920 | 3.5100 3.5460 4.1040
12 3.6557 3.6981 4.1499 | 4.0170 3.5651 4.3181 | 3.4695 3.4290 4.0860
24 3.5633 3.3495 4.1461 | 3.8751 3.5195 4.2926 | 3.4380 3.3300 4.0500
48 3.5379 3.3301 4.1343 | 3.8365 3.5325 4.1912 | 3.4200 3.3120 3.9870

Determinacion del coeficiente de distribucion sélido-agua (Kud)
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La expresion mas simple del equilibrio de sorcidén es la isoterma de sorcién lineal, una
forma especial de la isoterma de Freundlich que ocurre cuando el valor de n es 1. Cuando
el valor de n es la unidad, el modelo de Freundlich se convierte en un modelo de sorcion
lineal simple el cual describe la sorcién como la particién entre las fases liquida y solida
(Zhao et al., 2008). La isoterma lineal es valida para especies disueltas que estan
presentes a una concentracion menor que la mitad de su solubilidad como es el caso de
los compuestos farmacéuticos en estudio (Ternes y Joss, 2006).

En las Figuras 7.25, 7.26 y 7.27 se muestran las isotermas de sorcién obtenidas. La
pendiente representa el coeficiente Ky en L g™. La Tabla 7.10, contine los coeficientes de
sorcion obtenidos para cada biomasa inactivada y los coeficientes encontrados en la
bibliografia estudiada.

30 + i
Heterdtrofas
y=0.3672x+0.0215 .
25 7T R?=0.9947 y=0.2811x-0.123
R2=0.9872
A
20 +
—
a
o 15 +
4]
= y=0.115x - 0.0208
R2=0.9728 0
1.0 +
05
0.0 T T T T T T T T : :
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Ce(pgL?)
A Acido mefenamico # Fluoxetina o Metoprolol

Figura 7.25. Isotermas de sorcion de los farmacos en la biomasa heterétrofa inactiva
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Nitrito oxidante
y=0.2643x +0.1046
R2=0.9824
y=0.1819x - 0.0042
R?=0.9809
T A
I y = 0.0864x+0.0206
R2=0.9755
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Ce(uglL?)
+ Fluoxetina o Metoprolol A Acido mefendmico
26. Isotermas de sorcion de los farmacos en la biomasa nitrito oxidante inactiva
Amonio oxidante
y=0.2664x +0.1437 .
R2=0.988
T y=0.1991x - 0.0623
R2=0.9905
y=0.1016x- 0.0225
T R2=0.9751 o
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Ce(pgL?)
+ Fluoxetina o Metoprolol A Acido mefenamico

Figura 7.27. Isotermas de sorcién de los farmacos en la biomasa amonio oxidante inactiva

Tabla 7

.10. Coeficientes de sorcion de los compuestos farmacéuticos
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log K lo Ky lo Kq lo Ky
Compuesto L I? ‘?1) (L kgsst ) biomasa (L kgsst ) biomasa (L kgsst') biomasa
Yss heterdtrofa nitrito oxidante amonio oxidante
Acido mefenamico  2.4-4.27% 2.45 2.26 2.3

d

Fluoxetina 3?'7(‘:’7'_1% c 2.56 2.42 2.43
0.2-0.9°

Metoprolol 18" 2.06 1.94 2.00

Referencias: * Radjenovic et al., 2009; ® Wick et al., 2009; ¢ Mendez et al., 2011; ¢ Lahti, 2012

Los compuestos con Kd>500 L kg* (log Kd>2.7) tienden a sorberse al lodo y a las
particulas. La mayoria de los compuestos farmacéuticos poseen un log Kd<2.7 como
puede observarse en el caso del acido mefenamico, fluoxetina y metoprolol en este
estudio, por lo que la sorcion no se considera significativa. Una alta constante de sorcién
(log Kd>4), confirmaria una buena tendencia a la sorcion (Verlicchi et al., 2012).

Tabla 7.11. Concentraciones de los farmacos en las pruebas de sorcion

Biomasa: Heterotrofa Nitrito oxidante Amonio oxidante
Cug Lt ug L™ wgL*  pglL? g L™ wgL*  pgL? ug L ug Lt
AMefenamic Fluoxetin Metoprolo A.Mefenamic . Metoprolo A.Mefenamic .

o a | o Fluoxetina | o Fluoxetina Metoprolol

0.4127 0.3517 0.4332 0.4073 0.3117 0.4377 0.4778 0.2778 0.4889
0.8733 0.7578 0.9137 0.9029 0.7386 0.8882 0.8889 0.7000 0.9000
2.0608 1.8340 2.2744 2.1696 1.9706 2.3472 2.0667 1.8222 2.2449
41231 3.5444 4.5054 4.1127 3.7531 45411 4.2889 3.8000 4.6333
5.9675 5.4510 6.8437 6.3321 5.7719 6.8405 6.3444 5.9333 6.8667
7.8243 7.3498 8.9094 8.5179 7.9178 9.2247 8.3444 7.7111 9.0444

Cantidades cuantificadas de los duplicados de los compuestos farmacéuticos, para cada
tiempo de muestreo en la fase liquida y sélida, en las diferentes biomasas durante las
pruebas de biodegradabilidad.
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Heterdtrofas Nitrito oxidante Amonio oxidante
Tiempo (h)
Hg
Fase liquida Fase solida Fase liquida Fase solida Fase liquida Fase solida
0 4.5667 4.3421 4.4700

4.6151 4.2953 4.4100
48 3.7411 0.5191 3.9495 0.3149 2.7300 0.4860

3.7481 0.5178 3.9986 0.3220 3.2100 0.5103
96 3.5242 0.6520 3.8331 0.3788 2.6700 0.4941

3.2992 0.6442 3.8710 0.3413 2.7300 0.4590
144 3.1150 0.6415 3.5435 0.5739 1.8300 0.4941

3.2300 0.6293 3.6366 0.5953 1.6900 0.5130
192 2.9970 0.6433 3.3433 0.7443 1.4100 0.5157

3.0583 0.7269 3.3174 0.7417 1.3800 0.4293
240 2.5015 0.7203 2.9452 0.7736 1.1700 0.4887

2.8276 0.8026 3.0374 0.7968 1.2300 0.2484
288 2.0674 0.8232 2.4322 0.7945 0.6230 0.4401

2.0270 0.7972 2.3939 0.7751 0.6400 0.4914
384 1.7975 0.7637 2.0861 0.8507 0.5370 0.4968

1.5033 0.7338 2.0701 0.8330 0.5190 0.4563
480 1.1546 0.8364 1.9232 1.0290 0.2150 0.3564

1.1646 0.8045 1.9225 0.8850 0.5160 0.4482
576 1.1146 0.8220 1.8223 0.7646 0.4810 0.3780

1.1346 0.8532 1.8145 0.8309 0.4900 0.4185

FLUOXETINA
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Heterdtrofas Nitrito oxidante Amonio oxidante
Tiempo (h)
Hg Hg Hg Hg Hg Hg
Fase liquida Fase solida Fase liquida Fase solida Fase liquida Fase solida
0 4.3048 4.5404 4.2600
4.4834 4.3998 4.3700
48 4.0812 0.2843 3.9516 0.5123 2.8200 0.9300
3.9902 0.2780 3.9114 0.5092 2.3400 1.0125
96 3.9695 0.4262 3.4944 0.8570 2.3100 0.9900
3.7940 0.3750 3.5712 0.9204 2.1600 1.0800
144 3.6720 0.4456 3.5154 0.8630 2.0400 0.9885
3.5727 0.5684 3.5658 0.8932 2.1000 0.9615
192 3.2056 0.5459 3.4602 0.8765 1.6800 0.8115
3.1293 0.6063 3.4050 0.9431 1.5600 0.9600
240 2.8411 0.4998 3.3330 0.9647 1.0200 1.0140
2.7814 0.4795 3.2718 0.9368 1.0700 0.7575
288 1.9038 0.5148 3.3042 1.0091 0.8320 0.9840
2.0401 0.4908 3.1286 1.0314 0.8280 0.9840
384 0.7897 0.5199 3.1886 0.9940 0.7850 1.0035
0.8590 0.5687 3.2184 0.9670 0.7790 0.9105
480 0.3255 0.5419 3.1824 1.0354 0.3310 1.0215
0.3453 0.5141 3.1286 0.8754 0.3610 0.8085
576 0.3162 0.5985 2.9676 1.0710 0.3210 1.0170
0.3232 0.5742 2.9916 0.8510 0.3140 0.8895
METOPROLOL
Tiempo (h) Heterdtrofas Nitrito oxidante Amonio oxidante
Hg Hg Mg Hg Mg Mg
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Fase liquida Fase solida Fase liquida Fase solida Fase liquida Fase solida
0 4.2550 4.2924 4.3500
4.1455 4.1927 4.1100
48 4.1044 0.1338 3.9054 0.3198 3.9900 0.1418
4.0374 0.1147 3.6987 0.3249 3.9100 0.1654
96 4.0129 0.1642 3.3593 0.3274 3.8100 0.1350
3.9901 0.1608 3.3438 0.3075 3.6300 0.2025
144 3.8115 0.1668 3.3186 0.3326 3.0900 0.1890
3.8092 0.1527 3.2029 0.3213 3.0300 0.2093
192 3.6879 0.1978 3.0344 0.3281 2.3700 0.2363
3.6797 0.1861 3.1696 0.3354 2.5500 0.2543
240 3.0564 0.2092 2.8282 0.3303 2.0100 0.1845
2.9191 0.2813 2.8388 0.3146 1.8900 0.1598
288 2.5337 0.2915 2.3781 0.3588 1.8100 0.3188
2.7713 0.2395 2.3815 0.3781 1.7440 0.3330
384 1.8976 0.2701 2.3012 0.3432 1.4850 0.3128
1.8473 0.3025 2.3085 0.3217 1.5370 0.2183
480 1.6130 0.2791 2.2841 0.3410 1.3680 0.2678
1.7186 0.3315 2.2658 0.3791 1.3500 0.2228
576 1.5000 0.3509 2.2717 0.3390 1.3360 0.2351
1.5967 0.3656 2.2642 0.3171 1.3600 0.2430

3.2 Remocion de compuestos emergentes mediante oxidacién avanzada

La matriz experimental y los resultados de la remocién de metformina obtenidos en cada
proceso se presentan en la Tabla 4.1, en la cual se puede observar que la mayor
remocién del farmaco, fue de 56.74% en fotocatdlisis heterogénea con un pH de 7, una
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concentracién de H,O, de 137.5 mg/L, una concentracion de didxido de titanio (TiO,) de
30 mg/L en un tiempo de reaccién de 60 minutos.

La remocién de metformina por foto-Fenton se observa una remocién maxima de 36.59%
bajo un pH de 5.5, una concentracion de H,O, de 250 mg/L, una concentracion de
catalizador (Fe*") de 30 mg/L y un tiempo de reaccion de 60 minutos, lo cual pone en
manifiesto la efectividad del proceso en la remocion del farmaco, condiciones parecidas
fueron reportadas por De la Cruz et al.,, (2012) en el que evalud la relacién entre
concentracion de catalizador y H,O, sobre la remocion de diversos farmacos entre ellos la
metformina, reportando la mayor remocion en una relacion de 1:10 (catalizador:H,05),
con un pH préximo a 7.

En cuanto a la remocién de metformina por ferrioxalato se obtuvo una remocién maxima
de 22.34%, con un pH de 5.5, una concentracion de H,O, de 250 mg/L, una
concentracién de oxalato férrico de 10 mg/L y un tiempo de reaccion de 35 minutos,
siendo este el proceso con mas baja remocion de metformina con respectos a fotocatalisis
heterogénea y foto-Fenton.

Para cada proceso, fotocatalisis heterogénea, foto-Fenton y ferrioxalato, se realizé un
andlisis estadistico, empleando el software Statgraphics Centurion XV.l, donde se
incluyen: Tabla ANOVA, diagrama de Pareto, gréfica de superficie de respuesta,
coeficiente de correlacion, grafica de efectos principales y valor 6ptimo de las variables.

Tabla 4.1: Resultados obtenidos a partir del disefio experimental utilizado.

. ) %
. % Remocion o .
Conc. Tiempo . Remocion Remocion
Conc. de de metformina
. (0[] . de (0[] (0[]
Experimentos pH catalizador L por . .
H,O, reaccion o metformina metformina
(mg/L) . Fotocatalisis
(mg/L) (min) Heteroaénea  PO' Foto- por
9 Fenton Ferrioxalato
1 5.5| 250.0 30 10 8.27 6.83 3.94
2 55| 25.0 10 35 4.85 10.85 9.95
3 5.5| 137.5 50 60 32.56 8.99 0.45
4 40| 1375 50 35 23.11 0.12 22.50
5 7.0| 25.0 30 35 9.94 33.94 2.79
6 5.5| 137.5 30 35 5.15 6.96 6.19
7 7.0| 137.5 30 60 56.74 32.61 6.91
8 5.5| 250.0 30 60 1.37 36.59 4.00
9 7.0| 137.5 10 35 2.86 4.47 21.63
10 4.0| 250.0 30 35 6.11 3.72 18.25
11 5.5| 250.0 10 35 16.76 3.51 22.34
12 55| 137.5 50 10 24.91 6.74 5.12
13 40| 1375 30 60 8.30 1.56 4,73
14 7.0| 250.0 30 35 6.14 16.23 2.73
15 5.5| 137.5 30 35 3.41 1.69 1.41
16 55| 25.0 30 10 17.44 6.16 0.65
17 40| 1375 30 10 2.83 7.31 4.33
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18 55| 25.0 50 35 14.75 2.78 3.05
19 5.5] 137.5 30 35 12.33 1.55 8.60
20 7.0] 1375 30 10 2.91 1.60 8.97
21 7.0] 1375 50 35 20.16 4.08 3.00
22 55| 25.0 30 60 32.81 10.22 8.31
23 5.5| 1375 10 60 32.17 31.91 12.84
24 5.5] 250.0 50 35 17.46 20.63 7.79
25 40| 25.0 30 35 9.99 19.01 9.65
26 4.0| 137.5 10 35 19.82 23.42 12.21
27 55| 137.5 10 10 8.41 1.49 8.96

Analisis de varianza para laremocion de metformina por fotocatalisis heterogénea

En la Tabla 4.2 se presenta el analisis de varianza aplicado a los resultados de los
experimentos de Fotocatalisis heterogénea. Se compara el valor-P de cada factor y de
sus interacciones con el valor del nivel de significancia prefijado para el analisis (a=0.05).
Si el valor-P es menor a 0.05, se concluye que el efecto correspondiente es
estadisticamente diferente de cero, es decir, tal efecto esta activo o influye de manera
significativa sobre el pardmetro de repuesta (% de remocion de metformina). Ademas
mientras mas pequefio sea el valor-P de un efecto, este Ultimo es mas importante. Se

determiné que el factor mas significativo y que tiene mayor influencia en el proceso es:

» D: Tiempo de reaccion

Tabla 4.2: ANOVA del disefio Box Benken en laremocién de metformina a través
del proceso de fotocatélisis heterogénea

Suma de Cuadrado >
Fuente Cuadrados Medio Razéon-F Valor-P
A:pH 68.1157 1 68.1157 | 0.4500 | 0.5161
B:Concentracion | g 4704 1 | 944724 | 0.6300 | 0.4463
de H,0,
Caceocl‘iglri‘;g"gé?” 192.641 1 192.641 | 1.2800 | 0.284
D:Tiempo de
reacc‘i’én 819.7230 1 819.7230 | 5.4500 | 0.0417
AA 7.9707 1 7.9707 | 0.0500 | 0.8225
AB 0.0016 1 0.0016 0 0.9975
AC 49.0700 1 49.0700 | 0.3300 | 0.5803
AD 584.6720 1 584.6720 | 3.8900 | 0.0768
BB 89.6533 1 89.6533 | 0.6000 | 0.4578
BC 21.1600 1 21.1600 | 0.1400 | 0.7153
‘BD 123.9880 1 123.9880 | 0.8200 | 0.3851
cC 127.5960 1 127.5960 | 0.8500 | 0.3785
CD 64.8830 1 64.8830 | 0.4300 | 0.526
DD 208.5830 1 208.5830 | 1.3900 | 0.266
Bloques 36.1098 2 18.0549 | 0.1200 | 0.8881
Error total 1502.9700 10 150.2970 R? = 63.8996
Total (corr.) | 4163.3100 | 26 R?,; = 6.1390
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| Total (corr.) | 2900.4100 | 26 | |

Los valores de R? y Rza,- permiten comparar la variabilidad explicada por el modelo frente a
la variacion total y cuantificar el porcentaje de variabilidad presente en los datos y que es
explicado por el modelo, el andlisis de varianza para la remocion de metformina con el
proceso de fotocatalisis heterogénea, que se muestra en la Tabla 4.2, indica los
pardmetros determinantes en el proceso, con un intervalo de confianza del 95%. Se
obtiene una R? = 63.8996, lo cual permite definir que el modelo explica solo el 63.8996%
de las variables que afectan la remocion de metformina.

En la Figura 4.1 se muestra el diagrama de Pareto, el cual también fue obtenido con el
software estadistico. El diagrama de Pareto compara el valor absoluto de los efectos
estandarizados contra el valor critico de tablas de la distribucion T de Studen (tq, 41). En
la Figura se puede observar la influencia (positiva o negativa) de cada factor y sus
interacciones. Por lo cual, un incremento en las variables con efecto positivo aumentaria
el porcentaje de remocion de metformina.

Diagrama de Pareto Estandarizada para Remocion de Metformina

D:Tiempo de reaccion | — -

AD ] -
DD | |
C:Concentracion de catalizador [ |

cc ]

BD |
B:Concentracion de H202 |

BB |

A:pH |

CD l

A | C——1

oo |

w | 3

I |
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Figura 4.1: Diagrama de Pareto estandarizado para el disefio Box Behnken.

Efectos de las interacciones entre variables que afectan la remocion de metformina
por fotocatalisis heterogénea

Efecto del pH

El pH es un pardmetro complejo dado que esta relacionado con el estado de ionizacion de
la superficie del catalizador, asi como el estado de ionizacién de los reactivos y productos,
tales como acidos y aminas (Sauer et al., 2002), con base en los resultados obtenidos
(Figura 4.2) se puede observar que para este proceso, el pH en el que se tiene una
mayor remocion de metformina es en 7 y a un pH de 4, la remocion del farmaco
disminuye.
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Efecto de la concentracion de diéxido de titanio (TiO,)

Con el objetivo de determinar la concentracién Optima de catalizador, se realizaron los
diferentes experimentos determinados por el software, el cual nos permite obtener las
condiciones  Optimas del proceso (Figura 4.2), en el que se observa que a
concentraciones de 50 mg/L de dioxido de titanio (TiO;) la remocion de meformina se ve
favorecida.

Efecto de la concentracion de peréxido de hidrogeno (H,05)

La funcién del H,O, es multiple, en el proceso de fotocatélisis heterogénea es capaz de
reaccionar tanto con huecos como electrones y generar en ambos procesos radicales
OH’, ademas es capaz de oxidar directamente algunos de los compuestos intermedios
generando en el proceso radicales OH" adicionales, de acuerdo a la siguiente ecuacion:
TiO,(e) + H,O, —»  TiO, + OH" + OH’ (35)
Por lo tanto, la adicién de H,O, aumenta la velocidad de degradacion fotocatalitica, sin
embargo un exceso de H,0O, puede resultar perjudicial, inhibiendo el proceso,
produciendo la recombinacién de OH" (Pavas et al., 2007), como se aprecia en las
siguientes ecuaciones:

H,O, + OH® ——» HO, + H,0 (36)
H02 +OH —» Hzo + 02 (37)
En este caso se puede observar que un incremento en la concentracion H,O, disminuye
la remocién de metformina en el proceso (Figura 4.2), por lo tanto es posible que exista
una inhibicion por exceso de H,O, en el sistema (ecuaciones 36 y 37), para este proceso
una concentracion de 25 mg/L de H,O, favorece la remocion del contaminante.

Efecto del tiempo de reaccidn

El tiempo es un factor determinante en todos los proceso ya que estéa relacionado con los
costos de operacién en los sistemas de tratamiento, en este proceso se obtuvo que a
mayor tiempo de reaccién la remocion de metformina incrementa.

En la Figura 4.2 se presenta el gréafico que ilustra los efectos principales. Se observa que
los niveles con mayor peso en los factores principales son los siguientes:

pH: nivel mayor (7)

Concentracion de agente oxidante: nivel menor (25 mg/L)
Concentracion de catalizador: nivel mayor (50 mg/L)
Tiempo de reaccidn: nivel mayor (60 min)

VVVY
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Grafica de Efectos Principales para Remocion de Metformina
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Figura 4.2: Gréfica de efectos principales para la remocién de metformina por
Fotocatdlisis Heterogénea

La ecuacion de regresion o modelo mateméatico que se ha ajustado a los datos y se
obtuvo a partir del software es la siguiente:

Remocion de Metformina = 49.979 - 7.2378*pH + 0.163445*Concentracién de H,0O, -
0.752999*Concentracion de catalizador - 1.62918*Tiempo de reaccion - 0.543333*pH"2 +
0.000118519*pH*Concentracion de H,O, + 0.11675*pH*Concentracion de catalizador +

0.3224*pH*Tiempo de reaccion - 0.000323951*Concentracion de H,0,"2 -
0.00102222*Concentracion de H202*Concentracion de catalizador -
0.00197956*Concentracion de H,O,*Tiempo de reacciéon + 0.0122281*Concentracion de
catalizador®2 - 0.008055*Concentracion de catalizador*Tiempo de reaccion +

0.010006*Tiempo de reaccién”2

La superficie de respuesta estimada del andlisis de varianza se presenta en la Figura 4.3
ilustrando el efecto de la concentracién de catalizador y tiempo de reacciéon sobre la
remocién de metformina. Los mejores valores de los factores evaluados para obtener una
méxima remocion de metformina se muestran en la Tabla 4.3.
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Figura 4.3: Superficie de respuesta estimada de los factores significativos en la
remocién de metformina por fotocatalisis heterogénea.

Tabla 4.3: Mejores valores de los factores evaluados para lograr la mayor remocion
de metformina por fotocatalisis heterogénea.

Factor Bajo Alto Optimo

pH 40| 7.0 7.0
Concentracion de H,0, | 25.0|250.0| 26.3639
Concent_rauon de 10.01 50.0 50.0
catalizador
Tiempo de reaccion | 10.0| 60.0 | 58.0413
% remocion MTF =

52.9629

Con base en los resultados obtenidos en este disefio experimental, se puede concluir que
los factores més significativos en la remocion de metformina con fotocatalisis heterogénea
fueron concentracién de catalizador y tiempo de reaccion.

Andlisis de varianza para laremocion de metformina por foto-Fenton

El analisis de varianza en la remocion de metformina que se muestra en la Tabla 4.4,
indica los pardmetros mas determinantes en el proceso, con un intervalo de confiabilidad
del 95%. Se obtiene un R? = 74.2245, lo cual permite definir que el modelo explica el
74.2245% de las variables que afectan la remocion de metformina. Los factores que
poseen un valor-P inferior a 0.05 se consideran como los més importantes a la hora de
obtener la maxima eficiencia. Para este caso la variacion en las concentraciones o niveles
resultan los mas relevantes en la remocion del contaminante.

El factor mas significativo para la remocion de metformina en este proceso fue:

» Tiempo de reaccion
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Tabla 4.4: ANOVA del disefio Box Benken en la remocién de metformina a través
del proceso foto-Fenton

Suma de Cuadrado >
Fuente Cuadrados €] Medio Razén-F Valor-P
A:pH 119.0070 1 119.0070 | 1.4200 | 0.2613
B:Concentracion | 54 1 0.9240 | 0.0100 | 0.9185
de H,0O,
C:Concentracion | 5, ~43, 1 | 134.6030 | 1.6000 | 0.2341
de catalizador
DTiempode | ;49 50509 1 | 701.5050 | 8.3600 | 0.0161
reaccion

AA 125.7120 1 125.7120 | 1.5000 | 0.2491
AB 1.4641 1 1.4641 | 0.0200 | 0.8976
AC 131.2170 1 131.2170 | 1.5600 | 0.2397
AD 337.8240 1 337.8240 | 4.0200 | 0.0727
BB 237.2740 1 237.2740 | 2.8300 | 0.1237
BC 74.9090 1 74.9090 | 0.8900 | 0.3671
BD 165.1230 1 165.1230 | 1.9700 | 0.1911
cC 0.2945 1 0.2945 0 0.9539
CD 198.3870 1 198.3870 | 2.3600 | 0.1553
DD 152.5110 1 152.5110 | 1.8200 | 0.2075
Bloques 169.1940 2 84.5970 | 1.0100 | 0.3993

R? = 74.2245

Error total 839.5520 10 83.9552 Rzaj ~ 37 9338

Total (corr.) 3257.1800 26

En la Figura 4.4, se presenta el diagrama de Pareto, en el cual se puede observar la
influencia positiva o negativa de los factores significativos en la variable de respuesta.
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Diagrama de Pareto Estandarizada para Remocion de Metformina
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Figura 4.4: Diagrama de Pareto estandarizado parala remocion de metformina por
foto-Fenton

Efectos de las interacciones entre variables que afectan la remocién de metformina
por foto-Fenton

Efectos del pH

En la mayoria de los casos se ha observado que el pH 6ptimo en la reaccion foto-Fenton
es de 3 (Tang y Huang, 1996), sin embargo para este caso la remocion de metformina se
vio favorecida a niveles cercanos a 7.

Efecto de la concentraciéon de per6xido de hidrogeno (H,05)

La velocidad de degradacion del contaminante depende de la concentracion de H,O,
presente en el sistema, a medida que la dosificacién de H,O, es mayor la generacion de
radicales OH’, sin embargo la velocidad de reaccién puede verse afectada negativamente
debido posiblemente a la autodescomposicion del H,O, en oxigeno y agua. Para este
caso la remocién de metformina se ve favorecida en concentraciones de 250 mg/L de
H202.

Efecto de la concentracion del ion férrico (Fe*)

Al igual que sucede con el H,0,, la velocidad de degradacion aumenta con la cantidad de
hierro empleada, pero a partir de una determinada concentracion de hierro disminuye la
eficiencia de la reaccion. En este caso la remocion se ve afectada por el exceso de
catalizador en el sistema, habiendo una mayor remocion de metformina a medida que la
concentracion del catalizador es menor (10 mg/L), esto posiblemente al incremento de la
turbidez (Anexo D) en la disolucién, lo que dificulta la absorcion de luz necesaria para la
realizacion del proceso foto-Fenton,
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Efecto del tiempo de reaccidn

Para este proceso la remocién de metformina se ve favorecida a medida que el tiempo de
reaccion es mayor, encontrando la remocion maxima a 60 minutos de iniciar el proceso.
En la Figura 4.5 se presenta el grafico de efectos principales para la remocién de
metformina a través del proceso foto-Fenton. Los niveles con mayor peso en la variable
de respuesta son los siguientes:

pH: nivel mayor (7)

Concentracién de agente oxidante: nivel mayor (250 mg/L)
Concentracién de catalizador: nivel menor (10 mg/L)
Tiempo de reaccion: nivel mayor (60 min)

YV VY

Grafica de Efecto s Principales para Remocién de Metformina

VAVAN

4 7 25 250
pH Concentracion de catalizador
Concentracion de H202 Tiempo de reaccion

Remocion de Metformina
w
||||ll|l|||l|llll||

60

Figura 4.5: Gréfica de efectos principales para la remocion de meformina por foto-
Fenton.

La ecuacion de regresion o modelo mateméatico que se ha ajustado a los datos y se
obtuvo a partir del software es la siguiente:

Remocion de Metformina = 152.862 - 35.448*pH - 0.265332*Concentracién de H,O, -
1.02423*Concentracion de catalizador - 1.53251*Tiempo de reaccién + 2.15778*pH"2 -
0.00358519*pH*Concentracion de H,O, + 0.190917*pH*Concentracion de catalizador +
0.245067*pH*Tiempo de reaccion + 0.000527012*Concentracion de H,0,"2 +

0.00192333*Concentracion de H,0O,*Concentracion de catalizador +
0.00228444*Concentracion de H,O,*Tiempo de reaccién + 0.0005875*Concentracion de
catalizador®2 - 0.014085*Concentracion de catalizador*Tiempo de reaccion +

0.008556*Tiempo de reaccion”2

La superficie de respuesta estimada del andlisis de varianza se presenta en la Figura 4.6
ilustrando el efecto de la concentracién de catalizador y tiempo de reaccion sobre la
remocién de metformina. Los mejores valores de los factores evaluados para obtener una
maxima remocion de metformina se muestran en la Tabla 4.5.
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Figura 4.6: Superficie de respuesta estimada de los factores significativos en la
remocién de metformina por foto-Fenton.

Tabla 4.5: Mejores valores de los factores evaluados para lograr la mayor remocion
de metformina por foto-Fenton.

Factor Bajo Alto Optimo
pH 40| 7.0 6.9
Concentracion de H,0, | 25.0 [250.0| 250.0
Concent_rauon de 1001 500 293
catalizador
Tiempo de reaccion | 10.0| 60.0 | 60.0
% remocion MTF =
45.4335

Con base en los resultados obtenidos en este disefio experimental, se puede concluir que
los factores mas significativos en la remocion de metformina con foto-Fenton fueron
concentracién de catalizador y tiempo de reaccion.

Andlisis de varianza para laremocidon de metformina por ferrioxalato

El analisis de varianza en la remocion de metformina que se muestra en la Tabla 4.5,
indica los parametros méas determinantes en el proceso, con un intervalo de confiabilidad
del 95%. Se obtiene un R? = 81.1061, lo cual permite definir que el modelo explica el
81.1061% de las variables que afectan la remocion de metformina. Los factores que
poseen un valor-P inferior a 0.05 se consideran como los més importantes a la hora de
obtener la méxima eficiencia. Se determind que los factores significativos, de mayor a
menor influencia son:

» AC :interaccion pH-concentracion de catalizador

> C: Concentraciéon de catalizador
» CC : interaccién concentracién de catalizador-concentracion de catalizador.
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Tabla 4.6: ANOVA del disefio Box Benken en la remocién de metformina a través
del proceso ferrioxalato

Suma de Cuadrado >
Fuente Cuadrados Medio Raz6n-F Valor-P
A:pH 54.7841 1 54.7841 2.6700 0.1330
B:Concentracion
de H20?2 50.6352 1 50.6352 2.4700 0.1470
C:Concentracion | ;6 5ean | 1 | 1765630 | 8.6200 | 0.0149
de catalizador
D:Tiempo de
reaccion 2.3232 1 2.3232 0.1100 0.7432
AA 64.1102 1 64.1102 3.1300 0.1073
AB 18.7489 1 18.7489 0.9200 0.3612
AC 209.0920 1 209.0920 | 10.2100 | 0.0096
AD 1.51290 1 1.51290 0.0700 0.7913
BB 1.0130 1 1.0130 0.0500 0.8285
BC 14.6306 1 14.6306 0.7100 0.4178
BD 14.4400 1 14.4400 0.7100 0.4207
CcC 132.4460 1 132.4460 | 6.4700 0.0292
CD 18.2329 1 18.2329 0.8900 0.3677
DD 35.9263 1 35.9263 1.7500 0.2148
bloques 20.7988 2 10.3994 0.5100 0.6166
R?=81.1061
Error total 204.8210 10 20.4821 Rzaj — 508758
Total (corr.) 1084.0600 26

En la Figura 4.7, se presenta el diagrama de Pareto, en el cual se puede observar la
influencia positiva o negativa de los factores significativos en la variable de respuesta
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Figura 4.7: Diagrama de Pareto estandarizado paralaremocion de metformina por
ferrioxalato.

Efectos de las interacciones entre variables que afectan la remocion de metformina
por ferrioxalato

Efectos del pH

Para este proceso la influencia del pH sobre la remocién de metformina se ve favorecida a
manera que se encuentra cercano a 4, tal y como lo marca Chen et al.,( 2007) en
intervalos entre 2 y 4.5, las especies predominantes son [Fe(C,0.),°]y [Fe(C,0.)s%], las
cuales se fotocatalizan mas eficiente mente que Fe(C,0,)", y al ser irradiados con luz
UV/solar el Fe*" se convierte en Fe? segun la ecuacién 38 y ademas se genera una
mayor concentracion de radicales OH’ por reaccion entre el Fe** generado y el H,O,.

[Fe(C,04)3°] + hv —— Fe? + 2C,0,5 + C,0," (38)
Efecto de la concentracion de peréxido de hidrogeno (H,0,)

Un exceso de H,O, reduce la actividad catalitica ya que la reaccion (ecuacion 39) se
favorece disminuyendo la cantidad de radicales OH" disponibles para degradar los
contaminantes.

H,O, + ‘OH —» HOZ' + H,0O (39)
‘OH + 'OH —» H,0, (40)

Sin embargo para este proceso la remocion del contaminante se ve favorecida por un
incremento de la concentracion (250 mg/L) de H,O, en el sistema, lo que indica que el
H,O, se encuentra bajo las condiciones éptimas de remocion, en el que se generan la
mayor cantidad de radicales OH" en el proceso.
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Efecto de la concentracion del oxalato férrico

Al igual que H,O, un exceso de catalizador en el sistema disminuye la eficiencia del
proceso, para este caso un incremento en la concentracion del catalizador disminuye la
remocion de metformina, por lo tanto este proceso trabaja mejor bajo concentraciones de
catalizador menor (10 mg/L) ya que de esta manera la eficiencia del proceso incrementa.

Efecto del tiempo de reaccidn

El tiempo de reaccion en que se llevd a cabo la mayor remocion de metformina fue en un
punto medio (35 min), ya que en este punto se tiene la remocion méaxima, sin embargo a
medida que este aumenta la remocién del contaminante disminuye bruscamente.

En la Figura 4.8 se presenta el grafico de efectos principales para la remocién de
metformina a través del proceso de ferrioxalato. Los niveles con mayor peso en la
variable de respuesta son los siguientes:

pH: nivel menor (4)

Concentracién de agente oxidante: nivel mayor (250 mg/L)
Concentracion de catalizador: nivel menor (10 mg/L)
Tiempo de reaccién: nivel medio (35 min)

YV VVY

Gréfica de Efectos Principales para Remocion de Metformina

Remocién de Metformina

SV A

pH Concentracion de catalizador
Concentracion de H202 Tiempo de reaccion

Figura 4.8: Grafica de efectos principales paralaremocion de metformina por
ferrioxalato.

La ecuacion de regresion o modelo matematico que se ha ajustado a los datos y se
obtuvo a partir del software es la siguiente:

Remocion de Metformina = 5.38583 - 8.80656*pH + 0.128497*Concentracion de H,0, +
0.652533*Concentracion de catalizador + 0.619476*Tiempo de reaccion + 1.54093*pH"2 -
0.0128296*pH*Concentracion de H,O, - 0.241*pH*Concentracion de catalizador -
0.0164*pH*Tiempo de reaccion + 0.0000344362*Concentracion de H,0,"2 -
0.00085*Concentracion de H202*Concentracion de catalizador -
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0.000675556*Concentracion de H,O,*Tiempo de reaccion + 0.0124583*Concentracion de
catalizador®2 - 0.00427*Concentracion de catalizador*Tiempo de reaccion -
0.00415267*Tiempo de reaccion”2

La superficie de respuesta estimada del andlisis de varianza se presenta en la Figura 4.9
ilustrando el efecto del pH y concentracion de catalizador sobre la remocién de
metformina. Los mejores valores de los factores evaluados para obtener una maxima
remocién de metformina se muestran en la Tabla 4.7.

Superficie de Respuesta Estimada

Remocién de Metformina

20 30

40
Concentracion de catalizador 50 7

Figura 4.9: Superficie de respuesta estimada de los factores significativos en la
remocion de metformina por ferrioxalato.

Tabla 4.7: Mejores valores de los factores evaluados para lograr la mayor remocion
de metformina por ferrioxalato.

Factor ‘ Bajo Alto Optimo

pH 40| 7.0 7.0
Concentracion de H,0, | 25.0 [250.0| 250.0
Concent_racmn de 10.01 50.0 10.0
catalizador

Tiempo de reaccién |10.0| 60.0 | 35.6
% remocién MTF =
24.9598

Con base en los resultados obtenidos en este disefio experimental, se puede concluir que
los factores més significativos en la remocién de metformina con ferrioxalato fueron pH 'y
concentracion de catalizador.
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Cinéticas de remocion de metformina
En la Figura 4.10 se muestran la remocion de metformina a través del tiempo con las
mejores condiciones del desarrollo experimental. La remocién de metformina fue del

54.34% a los 60 minutos para la fotocatélisis heterogénea, de 33% en 60 minutos para
foto-Fenton y de 22.94% a los 36 minutos para ferrioxalato.
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Figura 4.10: Remocion de metformina a través del tiempo con los POA estudiados.

Con los datos obtenidos en las pruebas se trazaron cinéticas de orden cero, primer orden,
segundo orden y el modelo desarrollado por Chan-Chu, (Riaza., 2003), con la finalidad de
determinar el orden de reaccion en la remocion de metformina asi como la velocidad
especifica maxima de remocion constante de velocidad (K). La representacion grafica se
presentan en las Figura 4.11, 4.12 y 4.13.

Cinéticas de remocion de metformina para fotocatalisis heterogénea

De acuerdo a la Figura 4.11 al modelo cinético que mejor se ajusta para la remocion de
metformina corresponde a la cinética de reaccion de segundo orden con una correlacion
de 0.99. El valor de la pendiente corresponde a 6x10™° mg/L.min.
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Figura 4.11: Cinéticas de remocién de metformina para fotocatalisis heterogénea.

Cinéticas de remocion de metformina para foto-Fenton

De acuerdo a la Figura 4.12 al modelo cinético que mejor se ajusta para la remocion de
metformina corresponde a la cinética propuesta por Chan-Chu con una correlacién de
0.92. El valor de la pendiente corresponde a 2.9085 mg/L.min.
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Figura 4.12d: Modelo cinético
desarrollado por Chan-Chu

Figura 4.12: Cinéticas de remocién de metformina para foto-Fenton.

Cinéticas de remocion de metformina para ferrioxalato

De acuerdo a la Figura 4.13 al modelo cinético que mejor se ajusta para la remocion de
Metformina corresponde a la cinética de reaccion de orden cero con una correlaciéon de
0.96. El valor de la pendiente corresponde a 1.6947 mg/L.min.
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Figura 4.13: Cinéticas de remocién de metformina para ferrioxalato

La Tabla 4.8 muestra los valores de las condiciones 6ptimas de los POA analizados para
el tratamiento del agua sintética asi como la constante de velocidad de degradacion de
metformina a través del tiempo (K) de acuerdo a las Figuras 4.11, 4.12 y 4.13.

Tabla 4.8: Valores O6ptimos para los procesos de oxidacion avanzada

estudiados

Conc.
Agente de de
Oxidante
(mg/L)

Conc.

pH | Catalizador
(mgiL)

Tiempo Remocion

reaccion metformina
(min) (%)
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Fotocatalisis 3x10-5
Heterogénea ! 30 137.5 60 34.34 mg/L.min

Foto-Fenton | 5.5 30 250 60 33 2.9085
mg/L.min

) 1.6947
Ferrioxalato 4 50 137.5 36 22.94 mg/L.min

Barridos espectrales en la remocion de metformina

De acuerdo a los resultados obtenidos en la figura 4.14, 4.15 y 4.16, la remocion de
metformina para los POA analizados fue de 54.34% para fotocatalisis heterogénea en un
tiempo de 60 minutos, para foto-Fenton de 33% en un tiempo de 60 minutos y para
ferrioxalato de 22.94% en un tiempo de 35 minutos. Las crestas o picos que se pueden
apreciar en las figuras corresponden a la degradacion del contaminante a través del
tiempo y a la posible formacion de subproductos que se generan por la degradacion de
metformina, con los diferentes POA analizados, sin embargo para corroborar la formacion
de subproductos es necesario un andlisis mas especifico, con técnicas que sean capaces
de cuantificar este tipo de compuestos como HPLC u otras técnicas mas complejas.
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Figura 4.15: Barridos espectrales de metformina a través del tiempo con la
reaccion Fe**/UV/H,0,
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Figura 4.16: Barridos espectrales de metformina a través del tiempo con la reaccion
[Fe(C204)15/UVIH,0,).

Electrooxidaciéon

Los siguientes resultados muestran la influencia de la intensidad de corriente y del pH en
la electrooxidacion de la CBZ en agua sintética a una concentracion inicial de 10 mg/L.
Estas pruebas se realizaron en el sistema experimental 1 (fig. 7). La solucion de CBZ se
prepar6 disolviendo 0.01 g del reactivo grado analitico en 1 mL de metanol. Una vez
totalmente disuelto el compuesto, en un matraz volumétrico se aforé la soluciébn a 1 L, se
agrego6 1 g/L de Na,SO, con la finalidad de incrementar la conductividad de la solucion y
se dejé en agitacién por dos horas La concentracion residual del farmaco se determiné
por medio del cambio en la absorbancia a una longitud de onda de 285 nm. De la una
curva de calibracién a 2, 4, 6, 8, 10 y 12 mg/L se obtuvo un factor de correlacion (R?) de
0.9999 (fig 9). Para analizar la influencia de la intensidad de corriente en la degradacién
del compuesto, se eligieron 0.5, 1.0, 2.0y 3.0 A, se tomaron alicuotas cada 5, 20, 40, 60
y 90 min para determinar el cambio de la concentracion de la CBZ a través del tiempo.
Estas pruebas se realizaron sin modificar el pH inicial. Una vez elegida la intensida de
corriente a la cual la degradacién del farmaco es mayor, se vari6é el pH inicial en dos
valores: 3 y 9.Los espectros UV-Vis muestran la degradacion de la CBZ, sin embargo
evidencian la formacién de otros productos secundarios aldededor de 250 nm (fig. 10).
Las mejores condiciones para la eliminacion de la CBZ fueron 3 A por 90 min a un pH= 7,
condiciones a las cuales se logré un 78 % de degradacion del farmaco (fig. 11 y 12).
Estos resultados ayudaran a la eleccién de los valores de las variables que se eligirdn en
el disefio experiemental.
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Figura 31. Espectro de la CBZ a varias concentraciones.
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Figura 32. Espectro de la degradacion de la CBZ a 3.0 A.
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Figura 34. Degradacién de la CBZ a diferentes pH (3, 7y 9).
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3.3 Generacién de energia

CARACTERIZACION FISICOQUIMICA DEL AGUA RESIDUAL MUNICIPAL

Se analizaron los parametros de DQO, conductividad, pH y el potencial redox para la
caracterizacion del agua residual cruda. Las CCM’s fueron alimentadas con agua residual
con 3 diferentes lotes de alimentacion, las celdas fueron operadas en proceso continuo y
batch. En alimentacion continua el agua cruda presenté concentraciones de DQO de
1453.24 + 181.88 mg/L hasta 285.00 + 67.71 mg/L, un pH de entre 7.2-8.3, valores de
potencial redox de entre -180.94 + 8.36 mV y -98.51 + 20.32 mV, y concentraciones altas
de conductividad con valores de 4696 + 125.81 us/cm hasta 609.60 + 18.18 us/cm.

En la Tabla 4.1 se muestran las caracteristicas fisicoquimicas de los contaminantes
presentes en el agua residual cuando las celdas se operaron en continuo de los diferentes
lotes alimentados. Se puede observar que en el lote de alimentacién 1 la concentracion de
materia organica en la CCML1 fue la mayor en comparacién con la CCM5 con el lote de
alimentacién 3. En los lotes nimero 1 las concentracion de conductividad y DQO fueron
las més altas en todas las CCM’s en comparacion con los lotes de alimentacion 2 y 3.

Los parametros de mayor interés en este estudio fueron la remocién de materia organica
(DQO) vy la electricidad, ya que con la remocion de DQO vy la generacion de electricidad se
evaluaron las eficiencias de las CCM’s.

En la CCM4 no se realizé analisis alguno debido a que no se produjé algun voltaje
durante su operacién, ya que la membrana de Teflon utilizada no permite el flujo de
protones por lo que es un material mal conductor de electricidad con un bajo coeficiente
de conductividad. Se puede observar que las concentraciones del influente de las CCM1-
CCM2 y CCM3-CCM5 varian, esto es debido a que las muestras de agua residual se
tomaron durante los periodos de lluvias y secas por lo que el agua se diluy6, pero este
factor no represent6 un problema en la produccion de electricidad.

Tabla 4.1. Caracteristicas fisicoquimicas de los contaminantes presentes en el
agua residual municipal en las CCM “s en proceso de alimentacion continua.

PARAMETRO VALOR
Lote de CCM1 CCM2 CCM3 CCM4 CCM5
alimentacion

DQO (mg/L) 1 1453.24 1453.24 860.53 940.63
+181.88 +181.88 +42.37 +100.10
2 1180.74 1180.74 360.04 --- 367.19
+98.73 +98.73 +57.67 +51.55

3 1094.61 1094.61 245.08 --- 285

+213.08 +213.08 +31.41 +67.71

pH 1 8.26 8.26 7.38 --- 7.39

+0.28 +0.28 +0.30 +0.24

2 8.24 8.24 7.18 --- 7.18

+0.42 +0.42 +0.57 +0.57

3 7.81 7.81 7.24 --- 7.24
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+0.19 +0.19 +0.37 +0.37

Conductividad 4696 4696 945.28 949.66
(us/cm) + 125.81 +125.81 +11.29 +0.57
2222 2222 679.42 679.42

+ 269.03 + 269.03 + 25.88 +25.88

1360 1360 609.60 609.60

+ 134.69 + 134.69 +18.18 +18.18
Potencial -180.94 -180.94 -127.97 -128.93
Redox (mv) + 8.36 + 8.36 +16.73 +9.40
-177.2 -177.2 -98.51 -98.51
+19.18 +19.18 + 20.32 + 20.32
-158.24 -158.24 -130.50 -130.50
+4.28 +4.28 +17.50 +17.50

En la Tabla 4.2 se muestran las caracteristicas fisicoquimicas del agua residual de las
CCM’'s empleadas en alimentacién batch. La concentracion de DQO para la CCM1 y
CCM2 fue de 1048.59 + 22.52 mg/L, de la CCM3 y CCM5 fue de 283.5 + 17.16 mg/L. El
agua residual presentd concentraciones de conductividad de 1183 + 0 pus/cm hasta 692 +
18.38 us/cm, un pH de entre 6.5-7.6 Los materiales catddicos utilizados en continuo
fueron los mismos utilizados en alimentacion batch, por lo que de igual forma no se
realizaron andlisis de la CCM4.

Se puede observar como en algunos casos la concentracion del influente de las CCM’'s se
repite esto es debido a que las mediciones se realizaron simultaneamente como lo fue en
el caso de la CCM1-CCM2 y CCM3-CCMS5.
Tabla 4.2. Caracteristicas fisicoquimicas de los contaminantes presentes en el
agua residual municipal en las CCM “s en proceso de alimentacion batch.

PARAMETRO VALOR

CCM1 CCM2 CCM3 CCwm4 CCM5
DQO (mg/L) 1048.59 1048.59 283.57 283.57
+22.52 +22.52 +17.16 +17.16

pH 7.57 7.57 6.55 - 7.24

+0.03 +0.03 +0.22 +0.71

Conductividad (us/cm) 1183 1183 692 692
+0 +0 +18.38 +18.38
Potencial Redox (mV) | -158.55 -158.55 -108.45 -108.45
+2.19 +2.19 + 47.58 + 47.58

De acuerdo con el Manual de Depuracion de Aguas Residuales Urbanas (2013) las
concentraciones tipicas de DQO en aguas residuales municipales son de 300-600 mg/L.
Las concentraciones de DQO en este estudio fueron mayores en el caso de la CCM1 y
CCM2 por lo que puede tener una influencia positiva para la generacion de electricidad ya
que los microorganismos cuentan con una mayor cantidad de sustrato en la celda. La
CCM1 y CCM2 tuvieron un potencial de 6xido reduccién de —158.55 + 2.19 mV y en la
CCM3 y CCMS5 fue de -108.45 + 47.58 mV. Los valores positivos indican un ambiente de
oxidacion, los valores en este estudio son negativos por lo que indican un ambiente
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reductor. Conforme aumenta la concentracibn de DQO el potencial redox tiende a
incrementar su negatividad, esto es debido a que la sustancia con potencial de reduccién
mas negativo es la materia que mas se oxida. La CCM1 y CCM2 tuvieron una
concentracién de conductividad en el influente 1183 + 0 ps/cm y la CCM3 y CCM5
tuvieron una concentracion de 692 + 18.38 us/cm.

La conductividad es un parametro muy importante para la generacion de voltaje en las
CCM’'s ya que esta es una medida de la capacidad de transmitir corriente eléctrica a
través de las sales disueltas en el agua residual. En este estudio la generacion de voltaje
fue mayor la CCM1, esta celda tuvo la mayor concentracion de conductividad por lo que
este parametro beneficia el transporte de i6nes a través de la celda.

ACLIMATACION DE LAS CCM’s

En la etapa de aclimatacion existe una adaptaciébn de los microorganismos a la
degradacion de compuestos organicos toxicos (Andrade et al., 2013). En este estudio el
anodo ya contenia una biopelicula aclimatada de experimentos anteriores realizados con
las celdas, esta biopelicula favorece al funcionamiento de la celda en la generacién de
voltaje ya que probablemente contiene bacterias generadoras de electricidad.

VIDA UTIL DE LAS MEMBRANAS

En la Figura 4.1 se observan las membranas de intercambio i6nico y catiénico de la
CCM1 y CCM2, la membrana de intercambio catidnico y la placa de carbén de la CCM3 y
la CCM5 vy las telas de grafito después de haber sido operadas en continuo. En la Figura
a) y c) se observa la biomasa adherida a los materiales catddicos de la celda.
Posiblemente la saturacién de biomasa sobre el catodo repercute en la transferencia de
protones a través de la celda, ya que debido al grosor de la biopelicula en el electrodo los
protones pueden tener una mayor dificultad para atravesar la membrana.

a) b) c)

Figura 4.1. a) Membrana idnica y catidnica después del periodo de alimentacion
continua de la CCM1 y CCM2, b). Telas de grafito después del periodo en
alimentacion continua en la CCM1 y CCM2, ¢c) Membrana anidnica y placa de carbon
después del periodo en alimentacion continua en la CCM3 y CCMb5.

La mayoria de las celdas de combustible tienen un tiempo de vida delimitada por sus
materiales y componentes. La vida util de las membranas fue el tiempo que estuvieron en
operacion las celdas, la cual se determind mediante la disminucion de voltaje. En la Tabla
4.3 se muestra el tiempo de vida util de los materiales catodicos en este estudio, se puede
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observar que la membrana que tuvo un mayor tiempo en funcionamiento en la celda fue la
membrana de intercambio anionico con 37.12 d de operacion.

Tabla 4.3. Tiempo de vida Util de los materiales catédicos.

Materiales catodicos Tiempo de vida util en Tiempo de vida util en
alimentacion continua (d) alimentacién batch (d)
Membrana de intercambio 30 3.14
cationico
Membrana de intercambio 30 3.14
i6nico
Membrana de intercambio 37.12 14.54
anionico
Membrana de teflon
Placa de carb6n 29.02 14.54

Las técnicas para minimizar el ensuciamiento tratan de optimizar las propiedades de la
membrana, las condiciones de la operacion y las caracteristicas de la biomasa. Existen
limpiezas fisicas y quimicas de las membranas. Una de las formas fisicas para la limpieza
de las membranas es mediante la estrategia de succién-retrolavado, y una de forma de
limpieza quimica es mediante el uso de sustancias quimicas, una forma de limpiar las
membranas es sumergiéndolas en un bafio de 200 mg NaClO/L y posteriormente en acido
clorhidrico a pH de 2 durante 5 horas, todo este proceso se realiza para quitar las
impurezas adheridas a la membrana.

GENERACION DE VOLTAJE A CIRCUITO ABIERTO

Durante el monitoreo de las celdas se midi6 el voltaje a circuito abierto en ambos
procesos de alimentacién y con sus respectivos materiales catddicos. Para la medicion de
voltaje a circuito abierto se retirg la resistencia externa durante 24 horas para generar el
maximo voltaje.

En la Tabla 4.4 se observan los voltajes maximos generados por las CCM’s. La CCM3 en
alimentacion continua generé el maximo voltaje de todas las celdas con un valor de 487
mV, en la CCM4 no se produj6 ningun voltaje debido a que la membrana de teflén que se
utilizé no permitié el paso de los protones a través del circuito. La CCM1 generé un voltaje
de 308 mV, en la CCM2 se utiliz6 una membrana de Nafion la cual es una de las
membranas de intercambio iénico mas utilizadas para el estudio de las CCM’s, esta
membrana genero un voltaje de 320 mV.

Finalmente la CCM5 generé un voltaje maximo de 45 mV, es un valor relativamente bajo
pero es necesario considerar que esta celda no conté con una membrana de intercambio
protonico, solo se utilizé una placa de carbén como céatodo.

Se observa que la generacion de voltaje es los distintos proceso de alimentacion es
similar, debido a que el aporte de materia orgénica fue similar en ambos procesos de. En
alimentacion batch la CCM3 gener6 el voltaje maximo de 480 mV el cual es un voltaje
muy similar al obtenido en continuo.
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CCM’s

Voltaje a circuito abierto
(mv), en proceso de
alimentacion continua

Voltaje a circuito abierto
(mv), en proceso de
alimentacion batch

CCM1 (Membrana 308 384
catiénica)

CCM2 (Membrana i6nica) 320 234

CCM3 (Membrana 487 480
anionica)

CCM4 (Membrana de 0 0
teflon)
CCMS5 ( Placa de carbdn) 45 84

Los valores mensionados anteriormente de generacion de voltaje en la CCM3, fueron
resultados muy similares a los obtenidos por Buitron y Pérez, (2011), quienes reportaron
una generacion de voltaje a circuito abierto de 462 mV. Cabe mencionar que ellos
utilizaron un anodo de carb6n y un catado de grafito con un alambre de Pt y en lugar de
una membrana de intercambio proténico utilizaron un puente salino, son materiales y
condiciones muy distintas en comparacion con este estudio pero el voltaje generado es
similar con tan solo 25 mV de diferencia.

PARAMETROS DE MEDICION EVALUADOS CON ALIMENTACION CONTINUA
VOLTAJE

En la Figura 4.2 se muestra la variacion de voltaje producido a través del tiempo en las
CCM’s utilizadas con los diferentes materiales en el area catodica. En la CCML1 con la
membrana catiénica se generé el voltaje mas alto con un valor de 243 mV dentro de las
primeras 23 h. La CCM2 con la membrana iénica tuvo un comportamiento similar a la
membrana catibnica, el voltaje maximo generado fue de 228 mV dentro de las primeras
24 h. La CCM3 con la membrana anidnica gener6 un voltaje maximo de 211 mV dentro de
las primeras 72 h, la membrana anionica fue el material que tuvo el mayor rendimiento en
comparacion con los demas materiales, el periodo de operacion y monitoreo para la CCM
con este material fue de 891 h. En este caso la CCM4 con la membrana de teflon es un
material inapropiado para este tipo de investigacion ya que tuvo un tiempo de operacion y
monitoreo de 74.5 h, a lo largo de todo ese tiempo no se genero electricidad. La diferencia
de generacion de voltaje de las membranas probablemente se debe a que las membrana
cationica y aniénica son de tipo monoméricas y la membrana i6nica de Nafion es
polimérica lo que permite un mayor flujo de protones, ademas de la saturacién de
biomasa en las paredes de la membrana asi como su efectividad.
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Figura 4.2. Voltaje producido por las CCM s
en proceso de alimentacion continua.

DENSIDAD DE POTENCIA

En la Figura 4.3 se muestra la variacion de la densidad de potencia de las CCM’'s. En la
CCML1 con la membrana catiénica se produjo la mayor densidad de potencia con un valor
de 35.57 mW/m? en la CCM2 con la membrana i6nica produj6é 31.31 mW/m? y en la
CCM3 con la membrana anidnica produj6é 26.81 mW/m?. En todos los parametros de
medicion evaluados, la CCM1 y CCM2 tienen caracteristicas semejantes, de igual forma
en este caso como en la generacion de voltaje los resultados son muy similares ya que la
densidad de potencia generada solo tiene una diferencia de 4.20 mW/m?. La CCM4 no
generd densidad de potencia y la CCM5 con la placa de carbén gener6 la densidad de
potencia mas baja con un valor de 0.11 mW/m? La densidad de potencia refleja la
electricidad generada a través del area de las membranas, la variacion de la generacion
de este parametro depende de la generacion del voltaje ya que a partir del voltaje se
calcula la densidad de potencia. Los resultados obtenidos en este estudio son
relativamente bajos en comparacion con Yuan et al. (2014) quienes reportaron en su
estudio una generacion de densidad de potencia de 528.20 mW/m?, cabe mencionar que
utilizaron un material catédico conformado por un alambre de Pt, un electrodo de carbén
vitreo saturado de cloruro de mercurio y una membrana de intercambio protonico de
Nafion, probablemente la diferencia de resultados se debe a los diferentes material
utilizados en los estudios.
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Figura 4.3. Densidad de potencia producida
por las CCM “s en proceso continuo.

DENSIDAD DE CORRIENTE ELECTRICA

En la Figura 4.4 se muestra la variacion de la densidad de corriente de las CCM’s a través
del tiempo. El valor mas alto registrado fue en la CCM1 en la que se utiliz6 la membrana
catiénica con un valor de 146.38 mA/m?, en la CCM2 con la membrana i6nica el valor mas
alto fue de 137.34 mA/m?, la diferencia de valores de densidad de corriente entre la CCM1
y CCM2 es tan solo de 9.03 mA/m?, son valores muy cercanos debido a que la generacién
de voltaje también fue similar. La CCM3 con la membrana aniénica generé una maxima
densidad de corriente de 127.10 mA/m?, la membrana de teflén no generé densidad de
corriente y la CCM5 con la placa de carbén solo generé 8.43 mA/m2. Haciendo una
comparacion entre la CCM1 y la CCM5 la diferencia es de 137.951 mA/m? por lo que en
este caso si existio una diferencia significativa de generacion de densidad de corriente
eléctrica. Los valores obtenidos en este estudio fueron superiores en comparacién con
Sacco et al. (2009) quienes obtuvieron un resultado de 22.1 mA/m?, lo que representa un
resultado positivo ya que existe un alto flujo de electricidad a través del circuito de las
celdas de este estudio. La diferencia entre la experimentacién de ambos estudios fue la
distancia entre los electrodos, como material catdédico utilizaron un electrodo de carboén
con un alambre de Pt y una membrana de intercambio de proténico.
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Figura 4.4. Densidad de corriente eléctrica producida por las CCM’s en proceso continuo.

PARAMETROS DE MEDICION EVALUADOS CON ALIMENTACION BATCH
VOLTAJE

En la Figura 4.5 se muestra la variacién de voltaje producido por las CCM’s en operaciéon
batch a traves del tiempo. La CCM1 con la membrana catidénica se produjo un voltaje de
23 mV, en la CCM2 con la membrana iénica se produjo un voltaje maximo de 64 mV, se
puede observar que la CCM1 y CCM2 tuvieron un corto tiempo de operacion debido a que
el decaimiento del votaje maximo generado fue en un periodo de tiempo de 75.5 h,
mientras que la CCM3 estuvo 349 h en operacién, esta membrana mostré un mejor
funcionamiento respecto al tiempo y durabilidad en la generaciéon de electricidad. La
CCM3 generd un voltaje maximo de 58 mV dentro de las primeras 24 h de operacién. La
CCM4 no generd electricidad tanto en operacién continua como en batch. Con la placa de
carbon se produjeron voltajes mas bajos en comparacion con los otros materiales, en
voltaje maximo registrado para en la CCM5 con este material fue de 12 mV.

El voltaje generado por las celdas disminuye a lo largo del tiempo, probablemente se debe
a la saturacién de biomasa sobre la superficie de la membrana de intercambio protonico,
otro factor que repercute en el rendimiento es el limitado aporte de materia orgénica
debido a que en alimentacién batch el sustrato organico no es constante.
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Figura 4.5. Voltaje producido por las CCM “s en proceso batch.

DENSIDAD DE POTENCIA

En la Figura 4.6 se muestra la variacion de la densidad de potencia generada en las
CCM's a través del tiempo. La densidad de potencia maxima generada fue por la CCM2
con la membrana iénica con un valor de 2.46 mW/m?, la CCM3 con la membrana aniénica
tuvo un valor cercano a la CCM2 cuyo valor registrado fue de 2.02 mW/m?, la CCM1 con
la membrana catidnica produj6 una densidad de potencia de 0.31 mW/m? cuyo valor es
relativamente bajo en comparacion de la CCM2 y CCM3. La CCM4 no generd densidad
de potencia y la CCM5 con la membrana de Teflén generé 0.08 mW/m? de densidad de
potencia.

La densidad de potencia puede verse afectada por la generacion de voltaje y por el
tamafio de la membrana de intercambio proténico por lo que un tamafo apropiado de la
membrana en la celda permite un mayor flujo de protones generando mayor electricidad.
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Figura 4.6 Densidad de potencia producida por las
CCM s en proceso batch.

DENSIDAD DE CORRIENTE ELECTRICA

En la Figura 4.7 se muestra la variacién de la densidad de corriente generada en las
CCM’s a través del tiempo. A diferencia de los resultados obtenidos de densidad de
corriente con alimentacion continua, los valores en proceso batch son mas bajos, en este
caso la CCM2 con la membrana iénica tuvo la mayor densidad de potencia registrada con
un valor de 38.55 mA/m?, la CCM3 con la membrana aniénica generd una densidad de
corriente de 34.93 mA/m?, la CCM5 tan solo gener6 7.22 mA/m?, la diferencia entre la
CCM2 y la CCMS5 es de 31.32 mA/m? lo que representa una diferencia sumamente alta en
la generacién de electricidad utilizando diferentes materiales catodicos.

La densidad de corriente eléctrica puede aumentar si el valor de la resistencia externa
aumenta, por lo que aumentaria el voltaje y los demas parametros de medicion. Por lo
gue la resistencia externa es factor importante en la generacion de electricidad ya que
esta se opone al flujo de energia atraveso de ella.
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Figura 4.7 Densidad de corriente producida
por las CCM “s en proceso batch.

I?RODUCC[ON DE ELECTRICIDAD UTILIZANDO DIFERENTES MATERIALES EN EL
AREA CATODICA

Para poder evaluar la capacidad de produccién de electricidad dentro de una celda de
combustible microbiana, se compararon los resultados obtenidos de la generaciéon de
voltaje y de los pardmetros de medicion (intensidad de corriente, potencia eléctrica,
densidad de corriente, densidad de potencia y potencia volumétrica).

En las Tablas 4.5 y 4.6 se muestran los ciclos de operacion de las CCM’s en ambos
proceso de alimentacién. Se puede observar los voltajes maximos generados asi como
los voltajes promedio de las CCM’s.

Existe una diferencia en la generacién de electricidad en proceso continuo y batch. En
este trabajo el proceso la alimentacion continua fue mejor que la alimentacién batch
debido a que el movimiento del agua residual mediante la circulaciéon los microorganismos
se encuentran en mayor contacto con el sustrato (materia organica) lo que genera una
mayor transferencia de masa y una mejor alimentacién de los microorganismos presentes
en la camara anaerébica de la CCM, al degradarse una mayor cantidad de materia
organica (sustrato) se produce un mayor voltaje en el circuito de las CCM’s.

El voltaje en proceso continuo no decae rapidamente debido a que existe una constante
alimentacion de agua residual generando un continuo aporte de materia organica.

En proceso de alimentacion batch el agua residual se encuentra en un estado estatico por
lo cual es mas complicado que los microorganismos consuman el sustrato disponible de
manera uniforme debido a que la formacion de biomasa es realizada principalmente en
las paredes de la cdmara de la CCM.
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Tabla 4.5. Generacion de voltaje y ciclo de operacion
de las CCM s en proceso de alimentacion continua.

CCM | Material utilizado Voltaje maximo Voltaje promedio Tiempo de
generado (mV) generado (mv) generacion de
electricidad (h)
1 Membrana de 243 123.59 720
intercambio + 53.87
catiénico
2 Membrana de 228 124.50 720
intercambio i6nico + 53.61
3 Membrana de 211 54.25 891
intercambio + 46.06
anibénico
4 Membrana de 0 0 74.5
teflon +0
5 Placa de carbén 14 4.02 696.5
+2.90
Tabla 4.6. Generacion de voltaje y ciclo de operacion
de las CCM “s en proceso de alimentacion batch.
CCM Material utilizado Voltaje maximo Voltaje promedio Tiempo de
generado (mV) generado (mv) generacion de
electricidad (h)
1 Membrana de 23 13.44 75.5
intercambio +6.04
catiénico
2 Membrana de 64 27.68 75.5
intercambio i6nico +12.61
3 Membrana de 58 35.08 349
intercambio +12.76
anibénico
4 Membrana de 0 0 0
teflon +0
5 Placa de carbdn 12 3.95 349
+3.35

COMPARACION DE PARAMETROS DE MEDICION DE LAS CCM's

PARAMETROS EVALUADOS CON ALIMENTACION CONTINUA

En la Tabla 4.7 se muestran los valores maximos de los voltajes obtenidos y los valores
méximos de densidad de potencia generadas por las CCM’s en alimentacion continua. Se
puede observar que conforme aumenta el voltaje, la densidad de potencia aumenta, esto
es debido a que el voltaje es el parametro principal para el célculo de los parametros de
medicion. El mejor resultado se registré en la CCM1 con un valor de 243 mV de voltaje y
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un valor de 35.51 mW/m? de densidad de potencia. El resultado mas bajo fue en la CCM5
con un voltaje de 14 mV y un valor de 0.11 mW/m?. La diferencia entre las celdas CCM1-
CCMS5 es de 229 mV y 35.45 mW/m? por lo que existe una diferencia significativa entre los
resultados obtenidos (Ver anexo 6.2).

Tabla 4.7. Pardmetros de medicion de las
CCM “s en proceso de alimentacion continua.

CCM Material Voltaje (mV) Densidad de potencia
(mW/m?)

1 Membrana de 243 35.57
intercambio catidnico

2 Membrana de 228 31.31

intercambio i6nico

3 Membrana de 211 26.81
intercambio aniénico

4 Membrana de teflén 0 0

5 Placa de carb6n 14 0.11

En la Tabla 4.8 se muestra la comparacién de las cantidades maximas de energia
generadas de los distintos parametros de medicion, la CCML1 tuvo la mayor intensidad de
corriente con un valor de 0.24 mA, una densidad de corriente de 146.38 mA/m? y una
potencia volumétrica de 351.48 mW/m?®, esto es debido a que en la CCM1 la cantidad de
voltaje fue la mayor.

La CCM5 gener6 una intensidad de corriente de 0.01 mA, una densidad de potencia de
8.43 mA/m? y una potencia volumétrica de 1.16 mW/m? los cuales son relativamente
bajos en comparacién con la CCM1, CCM2 y CCM3.

Tabla 4.8. Comparacion de parametros de medicion
en las CCM s en proceso de alimentacion continua.

Intensidad de Densidad de Potencia
corriente (mA) Corriente (MA/m?) volumétrica
(mW/m®)

CCM1 0.24 146.38 351.48
CCM2 0.22 137.34 309.42
CCM3 0.21 127.10 265.00
CCM4 0 0 0
CCM5 0.01 8.43 1.16

Ishii et al. (2012) reportaron en su estudio resultados de intensidad de corriente de 0.2 mA
el cual es un valor similar al obtenido en la CCM2, cabe mencionar que en ambos
estudios se utilizd6 una membrana de intercambio iénico. Wu et al. (2014) reportaron en su
estudio una generacion de voltaje de 200 mV durante las primeras 25 h, en este estudio
se generd un voltaje de 228 mV durante las primeras 24 h, se puede observar que ambos
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valores de voltajes son muy cercanos en casi los mismos tiempos siento tan solo 1 hora
de diferencia.

De acuerdo con Ren et al. (2014) realizaron un estudio de CCM’s en el cual utilizaron un
sustrato de agua residual municipal, alimentacién continua y una membrana de fibra
hueca de Polivinilideno, cabe mencionar que operaron un sistema de aireacion, los
anodos que utilizaron fue de fibra de grafito con titanio, el catodo fue de carbon utilizando
Pt como catalizador. Las condiciones son distintas a este estudio. En el estudio de
comparacion se generé una potencia volumétrica 19700 mW/m® en este estudio se
generd una maxima potencia volumétrica de 351 mW/m?, es un valor sumamente bajo en
comparacion, posiblemente se debe a que Ren utilizé6 una serie de celdas conectadas
entre si por lo que el voltaje de cada celda fue sumado.

Haoran et al. (2014) reportaron una densidad de potencia 119 mW/m?, en las condiciones
de la CCM utilizaron agua sintética, una alimentacion continua y una membrana de
intercambio protonico, como anodo utilizaron un electrodo de carb6n y como céatodo
utilizaron otro electrodo de carbén impregnado con titanio y una resistencia externa de
1,000 Q. En este estudio la maxima densidad de potencia en continuo fue de 35.57
mW/m? el cual es un valor bajo en comparacion con el obtenido por Haoran, esto se debe
a la sintesis hidrotermal con MnO, utilizada como catalizador catédico, ya que en los
resultados que muestran el voltaje incremento significativamente al utilizar este
catalizador.

En el estudio de Jang et al. (2013) reportaron una potencia volumétrica de 257 mW/m?
utilizando agua sintética como sustrato, una operaciéon continua y una membrana de
intercambio proténico de Nafion. Como electrodos usaron materiales de grafito, el en
catodo inocularon lodos activados e impregnaron el electrodo con Pt. En este estudio se
utilizaron diferentes membranas de intercambio proténico, telas de grafito entre otras
condiciones como se explicd anteriormente alcanzando una méaxima potencia volumétrica
de 351.48 mw/m®.

PARAMETROS EVALUADOS CON ALIMENTACION BATCH

En las Tablas 4.9 y 4.10 se muestra la comparacion de las cantidades maximas de
energia generadas de distintos pardmetros de medicién en alimentacion batch. La
méaxima densidad de potencia producida fue por la CCM2 con la membrana de
intercambio i6nico con un valor de 2.46 mW/m? con un voltaje de 64 mV, con una
intensidad de corriente de 0.06 mA, una densidad de corriente de 38.55 mA/m? y una
potencia volumétrica de 24.38 mW/m>.

El voltaje mas bajo se registr6 en la CCM5 con la placa de carbén el cual gener6é un
voltaje de 12 mV, una densidad de potencia de 0.08 mW/m?, una intensidad de corriente
de 0.01 mA, una densidad de corriente de 7.22 mA/m? y una potencia volumétrica de 0.85
mw/m?,
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Tabla 4.9. Parametros de medicion de las CCM s en
proceso de alimentacion batch.

CCM Material Voltaje (mV) Densidad de potencia
(mW/m?)

1 Membrana de 23 0.31
intercambio catidnico

2 Membrana de 64 2.46

intercambio idnico

3 Membrana de 58 2.02
intercambio anionico

4 Membrana de teflén 0 0

5 Placa de carb6n 12 0.08

Tabla 4.10. Comparacion de parametros de medicion en
las CCM “s en proceso de alimentacion batch.

Intensidad de Densidad de Potencia
corriente (mA) Corriente (mA/m?) volumétrica
(mW/m?®)

CCM1 0.02 13.85 3.14
CCM2 0.06 38.55 24.38
CCM3 0.05 34.93 20.02
CCM4 0 0 0
CCM5 0.01 7.22 0.85

La méxima potencia volumétrica en este estudio fue de 24.38 mW/m?® en alimentacion
batch, de acuerdo con Wu et al. (2014) obtuvieron una potencia volumétrica de 45
mW/m?3. Los resultados en ambos casos son valores cercanos con una diferencia de
20.17 mW/m?®. En el estudio de comparacion utilizaron condiciones de alimentacion batch,
un sustrato de agua sintética con tobramicina, y una membrana de intercambio proténico
de Nafion. Las condiciones de operacion de las celdas son muy similares en ambos
casos. En el estudio de comparacién utilizaron una resistencia externa de 300 Q, en este
estudio se utilizé una resistencia externa de 1,000 Q y un sustrato de agua residual
municipal.

Jingmei et al. (2012) reportaron un valor de 139 mW/m? de densidad de potencia. En la
CCM utilizaron como sustrato agua sintética con buffer de Bicarbonato y Fosfato, la celda
se alimenté en batch, utilizaron una membrana de intercambio proténico con catodos de
carbén. En este estudio la densidad de potencia maxima generada en alimentacion batch
fue de 2.46 mW/m? el cual es un valor sumamente bajo comparado con el resultado de
Jingmei. Posiblemente se deba a las altas concentraciones de sales que utilizaron en el
agua sintética ya que esto favorece la conductividad de los i6nes a través de la celda. De
acuerdo con Sun et al. (2012) experimentaron con diferentes indculos sobre los catodos.
Con el in6culo de carbdn activado lograron generar una potencia volumétrica de 243
mW/m? utilizando una celda en operacion batch, una membrana de intercambio catiénico
(Ultrex) y agua sintética. En este estudio la maxima potencia volumétrica fue de 24
mW/m? el cual es un valor sumamente bajo comparado con el resultado de Sun.
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Posiblemente se debe a que inocularon bacteroides y proteobacteroides sobre los
anodos, estas bacterias son consideradas electroactivas generadoras de electricidad.

De acuerdo con Fatemi et al. (2012) utilizaron como sustrato glucosa en el agua e
inocularon Saccharomyces cerevisiae sobre el material anddico, utilizaron una membrana
de intercambio protdnico de Nafion con una operacién batch. Reportaron un valor de 32
mW/m? de densidad de potencia. Tang et al. (2014) obtuvieron un valor de 1600 mW/m?
quienes controlaron otras variables como la temperatura, pH, e inocularon con otro tipo de
bacterias como Shewanella, mientras que en este estudio solo se produjé una densidad
de potencia de 2.47 mW/m? con una membrana de intercambio idénico Nafion por lo que
existe una importante diferencia. Son demasiados los materiales que se pueden utilizar
para el disefio arquitectonico de las CCM’s, asi como las condiciones y variables en la
experimentacion, por lo que aun falta mucho por determinar las mejores condiciones para
las CCM’s en la produccién de electricidad. En la Tabla 4.11 se muestran los resultados
obtenidos en este estudio de voltaje, densidad de potencia y potencia volumétrica
comparados con resultados de otros autores. En este estudio las mejores condiciones
fueron utilizando una CCM de membrana de intercambio protonico (Nafion) en
alimentacién continua y con un sustrato organico de agua residual municipal.
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Tabla 4.11. Comparacion de resultados obtenidos en este estudio con otros autores.

Tipo de Celda Sustrato | Alimentacion Membrana Voltaje o Densidad de potencia Referencia
(Continuo o parametro de | (mW/m2) o Densidad
batch) medicion volumétrica (mW/m3)
De membrana de Agua Batch Membrana de 0.42 mV 45 mw/m® (Wu et al., 2014)
intercambio sintética intercambio
proténico proténico de Nafion
De membrana de Agua Continuo Membrana de 590 mV 19700 mwW/m?® (Ren et al., 2014)
intercambio residual Polivinilodeno
proténico municipal
De membrana de Agua Batch Membrana de 2.6 mA 257 mW/m?® (Jang et al., 2013)
intercambio sintética intercambio
proténico proténico de Nafion
De membrana de Agua Batch Membrana de 0.11 mA 139 mW/m? (Jingmei et
intercambio sintética intercambio i6nico al.,2013)
proténico
De membrana de Agua Batch Membrana de 242 mV 243 mW/m?® (Sun et al., 2012)
intercambio sintética intercambio
proténico cationico (Ultrex)
De membrana de Agua Batch Membrana de 848 mV 105 mw/m? (Rahimneja et al.,
intercambio sintética intercambio 2014)
proténico proténico de Nafion
De membrana de Agua Continuo Membrana de 290 mV 32 mW/m? (Fatemi et al.,
intercambio sintética intercambio 2012)
protonico protonico de Nafion
De membrana de Agua Batch Membrana de 500 mV 119 mw/m? (Haoran et al.,
intercambio sintética intercambio 2014)
proténico cationico
De membrana de Agua Continuo Membrana de 41 A 650 mW /m? (Shehab et al.,
intercambio sintética intercambio 2013)
proténico proténico de Nafion
De membrana de Agua Membrana de 530 mV 1600 mW/m? (Tang et al .,
intercambio sintética intercambio 2014)
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proténico | | proténico de Nafion | |
Resultados de este estudio
De membrana de Agua Batch Membrana de 243 mV 35.57 mW/m*
intercambio residual intercambio
proténico municipal cationico
De membrana de Agua Batch Membrana de 228 mVv 31.31 mW/m?
intercambio residual intercambio iGnico
proténico municipal de Nafion
De membrana de Agua Batch Membrana de 211 mVv 26.81 mW/m?
intercambio residual intercambio aniénico
proténico municipal
De membrana de Agua Batch Placa de carbon 14 mv 0.11 mW/m?
intercambio residual
proténico municipal
De membrana de Agua Continuo Membrana de 23 mVv 0.31 mW/m?
intercambio residual intercambio
proténico municipal catidnico
De membrana de Agua Continuo Membrana de 64 mV 2.46 mW/m?
intercambio residual intercambio iGnico
protonico municipal de Nafion
De membrana de Agua Continuo Membrana de 58 mVv 2.02 mW/m?
intercambio residual intercambio aniénico
proténico municipal
De membrana de Agua Continuo Placa de carb6n 12 mv 0.087 mW/m?*
intercambio residual
proténico municipal
De membrana de Agua Continuoy | Membrana de Teflén 0mVv 0 mwW/m?
intercambio residual batch
proténico municipal
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COMPARACION DE VOLTAJE GENERADO CON ALIMENTACION CONTINUA Y
BATCH

En las Figuras 4.8, 4.9, 4.10 y 4.11 se muestran las comparaciones de generacion de
voltaje de cada CCM a través del tiempo. Se puede observar que la CCM1 y CCM2 tienen
un comportamiento similar tanto en la generacion de voltaje como en el tiempo de
operacion, pero en la CCM3 se observa una diferencia respecto al tiempo de operacion,
esto es debido a que la membrana que se utilizé en esta celda tuvo una mayor durabilidad
activa en el trasporte de los protones.

En la Figura 4.8 se puede observar que el voltaje generado en proceso continuo, en el
tiempo cero de la operacién de la celda se registré un voltaje de 0 mV, pero después de
23 h se produj6 el maximo voltaje de 243 mV, conforme al trascurso del tiempo y
operacién de la celda el voltaje fue disminuyendo, a las 357 horas de operacion el voltaje
fue de 142 mV, a las 647 h el voltaje fue de 86 mV, hasta llegar a las 720 h se registré un
voltaje de tan solo 19 mV. En ese momento se determind cambiar la membrana. La
duracion de la operacion en proceso batch fue menor ya que el aporte de materia
organica no era constante por lo que el tiempo de generacion de electricidad fue menor.
Esta celda tuvo un tiempo de operacion de 349 h, el maximo voltaje fue dentro de las
primeras 24 h con 58 mV y un voltaje minimo de 11 mV.
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Figura 4.8. Comparacion de generacion de voltaje de la CCM1 en proceso continuo y
batch.

En la Figura 4.9 se puede observar que el tiempo de generacion de voltaje de las CCM2
en continuo fue de 720 h al igual que la CCM1, en el tiempo cero el voltaje fue de 0 mV,
pero a las 0.5 h voltaje increment6 a 41 mV, a las 24 h de operacion se registré un voltaje
de 228 mV y hasta las 720 h el voltaje fue de 60 mV.

La CCM2 en alimentacion batch tuvo un tiempo de generacion de voltaje de 75.5 h, el
méximo voltaje se gener6d dentro de las primeras 24 h con 64 mV, posteriormente el
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voltaje fue disminuyendo hasta los 13 mV. Después de observar la caida de voltaje se
decidié cambiar la membrana en la celda.
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Figura 4.9. Comparacién de generacién de voltaje de la CCM2 en proceso continuo y
batch.

En la Figura 4.10 se puede observar que la CCM3 tuvo el mayor tiempo de generacion de
electricidad con 891 h de operacion en continuo, el maximo voltaje se generd dentro de
las primeras 72 h con un valor de 211 mV, a las 409 h voltaje disminuyé a 40 mV,
finalmente el voltaje minimo registrado fue 31 mV. En operacion batch el tiempo de
generacién de voltaje también fue mas prolongado en comparacion con la demas celdas.

En alimentacion batch el tiempo de generacion de voltaje fue de 349 h, el maximo voltaje
generado se registré dentro de las primeras 24 h con un valor de 58 mV. Transcurridas
251 h el voltaje disminuy6 a 30 mV, posteriormente el voltaje disminuyé hasta 11 mV.
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Figura 4.10. Comparacion de generacion de
voltaje de la CCM3 en proceso continuo y batch.

La CCM5 en alimentacién continua y batch en la cual se utilizé una placa de carbén como
catodo tuvo la capacidad de generar voltaje sin la instalacion de una membrana de
intercambio proténico en la celda. Los protones fueron capaces de fluir a través de la
celda hacia los tornillos de laton instalados en la placa de carbdn hacia un circuito externo
generando electricidad.

En alimentacién continua el tiempo de generacion de electricidad fue de 696.5 h, el
maximo voltaje fue de 14 mV dentro de las primeras 24 h, a las 189.5 h el voltaje
disminuy6 a 4 mV.

En alimentacion batch el tiempo de generacion de voltaje fue de 349 h, el maximo voltaje
fue de 12 mV el cual se gener6d a las 24.5 h de operaciéon de la celda. A las 158 h el
voltaje disminuy6 a 3 mV.
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Figura 4.11. Comparacion de generacion de voltaje
de la CCM5 en proceso continuo y batch.

COMPARACION DE DENSIDAD DE POTENCIA GENERADA CON ALIMENTACION
CONTINUA Y BATCH

En las Figuras 4.12, 4.13, 4.14 y 4.15 se muestran las comparaciones de la generacién de
densidad de potencia de cada una de las CCM’s. En cada celda el comportamiento es
similar al de los voltajes generados. Se puede observar que en cada una de las gréficas la
generacion de densidad de potencia y el tiempo de operacién respecto al proceso de
alimentacion de las CCM’s tienen comportamientos muy diferentes en los resultados
obtenidos.

En la Figura 4.12 se puede observar que la maxima densidad de potencia en proceso
continuo fue de 35.571 mW/m? generada dentro de las primeras 23 h, a las 480 h la
densidad de potencia disminuy6 a 8.81 mW/m?, conforme al transcurso del tiempo esta
fue diszminuyendo hasta la dltima medicion que fue a las 720 h con un valor de 0.21
mwW/m<.

En alimentacion batch la maxima densidad de potencia fue de 0.31 mW/m? generado en
las primeras 24.5 h, a las 49 h la densidad de potencia disminuy6 a 0.10 mW/m?, cuando
finalizo el proceso de operacion de la celda, se registré un valor de 0.04 mW/m?.
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Figura 4.12. Comparacion de generacion de densidad
de potencia de la CCM1 en proceso continuo y batch.

En la Figura 4.13 se muestra la densidad de potencia generada de la CCM2 a través del
tiempo, la méaxima densidad de potencia en alimentacién continua fue de 31.31 mW/m? a
las 24 h de operacién de la celda, posteriormente este pardmetro fue disminuyendo, a las
288 h el valor registrado fue de 20.17 mW/m?, finalmente en la Gltima medicion se registré
un valor de 2.16 mW/m?.

En alimentacién batch las densidades de potencia fueron mucho menores, la maxima
densidad de potencia fue 2.46 mW/m? generado dentro de las primeras 24 h, a las 48 h
este parametro disminuy6 a 0.57 mW/m?, posteriormente a las 75 h la densidad disminuy6
aln més, la densidad més baja registrada fue de 0.10 mW/m?.
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Figura 4.13 Comparacion de generacion de densidad
de potencia de la CCM2 en proceso continuo y batch.

En la Figura 4.14 se puede observar que la maxima densidad de potencia generada en la
CCM3 en proceso continuo fue de 26.81 mW/m? durante las primeras 72 h, y en batch fue
de 2.02 mW/m? durante las primeras 24 h. El aporte continuo de nutrientes es un factor
muy importante para la generacion de electricidad como se puede observar en este
estudio.
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Figura 4.14. Comparacion de generacion de densidad de potencia de la CCM3 en proceso
continuo y batch.
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En la Figura 4.15 se muestra la densidad de potencia generada en la CCM5, en esta
celda los valores de este pardmetro fueron los mas bajos del estudio, la maxima densidad
de potencia generada fue a las 24 h con un valor de 0.11 mW/m? en alimentacion
continua, el batch el valor mas alto fue de 0.08 mW/m? a las 24.5 h. Estos valores son
sumamente bajos en comparacién con las densidades de potencia obtenida con los otros
materiales utilizados, pero en esta celda no se utiliz6 una membrana de intercambio
proténico.
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Figura 4.15. Comparacion de generacion de densidad
de potencia de la CCM5 en proceso continuo y batch.

Los procesos de alimentacion en las CCM’s son muy importantes en la generacion de
voltaje y densidad de potencia. En proceso batch la alimentacién (agua residual) fue
cargada al comienzo de la operacion de la CCM, en este modo de operacion no hay
transferencia de materia organica del influente hacia la celda por lo que el sustrato
organico para las bacterias es limitado, en cambio en proceso de alimentacion continuo
existi6 un flujo permanente de entrada de materia organica durante todo el tiempo que
duré el proceso, por lo que el sustrato organico fue ilimitado para las bacterias
generadoras de electricidad por lo tanto se generé un voltaje y una densidad de potencia
mayor en proceso continuo que en batch.

REMOCION DE CONTAMINANTES EN LAS CCM’s CON ALIMENTACION CONTINUA

En las Tabla 4.12 se muestran las concentraciones del agua residual en el influente y
efluente asi como la remocién de DQO obtenidas en las celdas de los diferentes lotes de
alimentacion. En los lotes de alimentacién 1 las concentraciones de los contaminantes
fueron mayores en comparacion con los lotes 2 y 3.
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La mayor remocion de estos parametros fisicoquimicos fue en la CCM1 con la membrana
de intercambio catiénico y una resistencia externa de 1,000 Q instalada en el circuito de la
celda a un caudal de 0.52 mL/min y un TRH de 5.37 h. En esta celda la remocién total de
DQO fue de 58.20 + 12.20 %, la CCM2 removié un 57.50 + 8.45 %, en la CCM3 la
remocion fue de 49.86 + 18.41 % y en la CCM5 la remocion fue de 45.53% + 11.09 %.

En el lote de alimentacién 1 de la CCM1 el pH disminuy6 de 8.26 + 0.28 a 8.12 + 0.23, la
conductividad disminuy6 de 4696 + 125.81 us/cm a 4560 + 487.74 ps/cm, es probable
que debido a la disminuciébn de la concentracion en conductividad el voltaje haya
disminuido. La negatividad del potencia redox disminuyé de -180.94 + 8.36 mV a -169.22
+ 13.90 mV debido a la oxidacion de la materia organica por parte de los
microorganismos. En los demas lotes de alimentacion de las otras CCM's las
concentraciones de los contaminantes también disminuyeron.

En el lote 1 de la CCM5 la concentracion en el influente de DQO fue de 940.63 + 100.10
mg/L, la concentracion del lote 2 fue de 367.19 + 51.55 mg/L y la concentracion del lote 3
fue de 285 + 67.71 mg/L, debido a la disminucién de la concentracién de materia organica
la generacién de voltaje es menor.

La disminucién de la concentracién de la conductividad también afecta la generacién de
voltaje, en el lote 1 de la CCM1 y CCM2 la concentracién fue de 4696 + 125.81 ps/cm, en
el lote 2 la concentracion fue de 2222 + 269.03 ps/cm y en el lote 3 fue de 1360 + 134.69
ps/cm. Se puede observar que la concentracion en el influente disminuye al igual que el
voltaje como se explicod anteriormente.
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Tabla 4.12. Analisis de contaminantes de las CCM s.

PARAMETRO VALOR
Lote de CCMm1 CCM2 CCM3 CCM4 CCM5
Alimentacion
Influente Efluente Influente Efluente Influente Efluente Influente Efluente
DQO (mg/L) 1 1453.24 773.04 1453.24 746.12 860.53 257.00 940.63 393.48
+181.88 + 86.48 +181.88 | +202.78 +42.37 +43.11 +100.10 +6.87
2 1180.74 487.56 1180.74 452.32 360.04 192.17 367.19 208.04
+98.73 +94.47 +98.73 + 138.38 + 57.67 + 38.85 + 51.55 +19.97
3 1094.61 324.44 1094.61 397.64 245.08 159.24 285 175.73
+213.08 | +140.88 | +213.08 +51.77 +31.41 + 20.70 +67.71 + 28.24
Remocién 58.20 + 12.26 57.50 + 8.45 49.86 + 18.41 45,53 + 11.09
total de DQO
(%)
pH 1 8.26 8.12 8.26 8.16 7.38 7.13 7.39 7.11
+0.28 +0.23 +0.28 +0.25 +0.30 +0.33 +0.24 +0.17
2 8.24 8.01 8.24 8.06 7.18 6.92 7.18 6.86
+0.42 +0.49 +0.42 +0.38 + 0.57 +0.46 +0.57 +0.45
3 7.81 7.61 7.81 7.54 7.24 6.72 7.24 6.57
+0.19 +0.30 +0.19 +0.39 +0.37 +0.26 +0.37 +0.33
Conductividad 1 4696 4560 4696 4674 945.28 915.28 949.66 929.33
(us/cm) +125.81 | +487.74 | +125.81 | +152.74 +11.29 + 22.54 +0.57 + 29.83
2 2222 2317.4 2222 2317.80 679.42 638.85 679.42 641
+269.03 | +366.55 | +269.03 | +269.77 + 25.88 +13.87 + 25.88 +14.77
3 1360 1323 1360 1351.80 609.60 638.20 609.60 622.6
+134.69 | +211.29 | +134.69 | +149.19 +18.18 + 47.06 +18.18 + 50.65
Potencial 1 -180.94 -169.22 -180.94 -198.34 -127.97 -113.38 -128.93 -113.13
Redox (mv) + 8.36 +13.90 + 8.36 + 51.66 +16.73 +16.95 +9.40 + 3.00
2 -177.2 -166.2 -177.2 -170.32 -98.51 -85.12 -98.51 -82.15
+19.18 + 21.08 +19.18 +14.37 + 20.32 + 23.40 +20.32 + 18.86
3 -158.24 -142.88 -158.24 -140.78 -130.50 -99.78 -130.50 -93.78
+4.28 +9.47 +4.28 +17.33 +17.50 + 18.67 +17.50 + 16.61
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Las concentraciones de conductividad disminuyeron ligeramente, en la CCM2 la disminucién de
conductividad fue de tan solo 22 ps/cm, en la CCM3 la disminucion fue de 30 pus/cm y en la CCM5
fue de 20.33 ps/cm en el lote de alimentacion 1.

La remocién de DQO en la CCM5 fue inferior en comparacion con la CCM1 con un 12.7 %, esto se
debe a que en esta celda no se instalé una membrana de intercambio, como se puede observar en
la Figura 4.1 que en las membranas de intercambio proténico se desarroll6 una biopelicula, en la
placa de carbén no se formd esta biopelicula sobre el catodo, posiblemente por la falta de
formacion de biomasa (bacterias y lodo) en este electrodo, la remocién de DQO fue menor.

De acuerdo con Ahn y Logan. (2013) reportaron una remocion de DQO de 90 % en operacion
continua de la celda, utilizaron catodos de fibra de carbén impregnado con Titanio y una
membrana de intercambio proténico, anodos de carbén y una resistencia de 1,000 Q, la
alimentacién de la celda fue con agua residual municipal con un TRH de 8 h. En este estudio la
mayor remocién de DQO en alimentacién continua del agua residual fue de 58 % con una
membrana de intercambio catiénico. La diferencia de remociones de materia organica en ambos
estudios es de 32 % por lo que tiene una diferencia significativa, probablemente se debe al TRH,
en este estudio el TRH fue de 5.37 h, por lo cual el agua residual permanecié un menor tiempo en
la celda por lo que el consumo de materia organica fue menor.

Kim y Logan. (2013) utilizaron una CCM para la remocién de materia organica y la desalinizacion,
utilizaron agua sintética con altas concentraciones de acetato sodico y otras sales, ademas fue
inoculada con lodo de una planta de tratamiento de agua residual municipal, utilizaron electrodos
de carbdn, el catodo fue impregnado con Pt como catalizador con una membrana de intercambio
cationico (Selemion), la celda fue operada en continuo, la celda utilizada fue una CCM de tipo de
doble camara. Bajo estas condiciones Kim reporto una remocién de DQO de 72 %, la diferencia de
remocién de DQO en comparacion con este estudio es del 14 %, posiblemente se debe a que en
este trabajo se utilizé una celda de tipo de 1 camara por lo que la formacion de la biopelicula fue
en una menor area superficial, pero los valores de remocién de DQO son resultados similares, por
lo que no representa una diferencia significativa.

En las Figuras 4.16, 4.17, 4.18 y 4.19 se muestra la comparacion de los voltajes generados por las
CCM’s respecto a la concentracion de DQO y conductividad en proceso continuo en el efluente. La
alimentacién de agua residual se administr6é por lotes, cada cambio de lote representa un cambio
del agua residual que se alimenté.

En la figura 4.16 se puede observar que en el lote 1 el agua residual tuvo altas concentraciones de
DQO y conductividad en la CCM1, es debido a eso que la maxima generacion de voltaje se
present6 en la alimentacion del lote 1 que comprende un periodo de tiempo de las 0 h hasta las
289 h, el lote 2 es comprendido hasta las 464 h de operacion, en este lote la concentracion de
DQO y conductividad del agua residual disminuyo por lo que el voltaje también disminuyé. El lote
de alimentacion 3 comprende hasta el fin de la operacion de la celda donde las concentraciones de
DQO y conductividad disminuyeron al igual que el voltaje. El maximo voltaje registrado de 243 mV
se generd a una concentracion de 849 mg/L de DQO y a una conductividad de 4830 ps/cmy el y el
minimo voltaje de 19 mV se gener6 a un concentracion de 226.45 mg/L de DQO y una
conductividad 950 ps/cm.
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Figura 4.16. Generacion de voltaje respecto a la

concentracion de contaminantes en la CCM1.
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En la Figura 4.17 se muestra la alimentacién residual por lotes de la CCM2, los lotes de

alimentacion de las celdas comprendieron el mismos tiempos que la CCM1 por que la alimentacion
de las se realiz6 simultaneamente. El maximo voltaje de 228 mV se generd a una concentracion de
822 mg/L de DQO y a una conductividad de 4800 pys/cm. En el lote 2 y 3 las concentraciones de
los efluentes del agua residual disminuye, por lo tanto el voltaje disminuy®.
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Figura 4.17. Generacion de voltaje respecto a la
concentracidon de contaminantes en la CCM2.
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En la CCM3 y CCM5 las muestras de contaminantes del agua residual contuvieron menores
concentraciones, debido a que las muestras se tomaron en temporada de lluvias. De igual forma
en el lote de alimentacion 1 de la CCM3 (Figura 4.18) las concentraciones fueron mas altas que en
los lotes 2 y 3 como en la CCM1 y CCM2. Se observa que entre mayor conductividad y mayor
concentraciéon de DQO el voltaje es mas alto. El maximo voltaje fue de 211 mV con una
conductividad de 966 ps/cm y 332mg/L de DQO.

En la Figura 4.19 se puede observar las concentraciones de conductividad y DQO de la CCM5. El
maximo voltaje generado en la CCM5 fue de 14 mV, con una concentracion de 895 us/cm de
conductividad y 236 mg/L de DQO en el lote de alimentacion 1.

Las altas concentraciones de conductividad y DQO son parametros muy importantes en la
generacion de electricidad, ya que las sales disueltas favorecen la conduccién de i6nes y la
materia organica es el aporte de sustrato para los microorganismos prensentes en el agua
residual.
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concentracion de contaminantes en la CCM3.
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Figura 4.19. Generacion de voltaje respecto a la
concentracion de contaminantes en la CCM5.

REMOCION DE CONTAMINANTES EN LAS CCM’'s CON ALIMENTACION BATCH

En la Tabla 4.13 se muestran las concentraciones de los contaminantes del agua residual. Se
puede observar que en cada una de las CCM’s se removi6 un alto porcentaje de materia organica
(DQO), ademas se observa que la concentracion de pH disminuyé en todas la celdas. En proceso
de alimentacién batch el parametro analitico de conductividad aumenté su concentracién en el
efluente como lo es en la CCM3 y CCM5. Este puede ser un error de medicion ya que
posiblemente al tomar la muestra del agua residual para su analisis esta se encontraba
homogénea por lo que las concentraciones en el efluente son mayores. Un pardmetro muy
importante es el tiempo de reaccion de las CCM’s, ya que en este tiempo se encuentra en
contacto el sustrato con los microorganismos presentes en la celda para la formacion de biomasa.

La CCM1 y CCM2 tuvieron una concentracion en el influente de DQO de 1048.59 + 22.52 mg/L y
una concentracién en el efluente de 373.98 + 38.89 mg/L y 397.86 + 92.12 mg/L respectivamente.
La concentracion del influente de la CCM3 y CCMS5 fue de 283.57 + 17.16 mg/L con un efluente de
133.67 + 18.74 mg/L en la CCM3 y 146.68 + 44.54 y mg/L en la CCM5. La CCM2 tuvo la mayor
remocién de DQO con un valor del 66.79 + 2.75% con un tiempo de reaccion de 3.14 d, la CCM3
tuvo una remocion del 52.97 + 3.76 % con un mayor tiempo de reaccion de 14.54 d, esto es debido
a que la concentracion de los influentes de DQO en la CCM2 fueron mayores. La CCMS5 tuvo la
menor remocién de DQO con un 48.65 + 12.59 %.

La CCM1 y CCM2 tuvieron un potencial redox de -158.55 + 2.19 mV en el influente, y una valor de
-110.5 + 452 mV y — 102.6 + 1.13 mV respectivamente. La CCM3 tuvo un valor de -108.45 +
47.58 mV en el influente y un efluente de 103.8 + 8.76 mV.
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La concentracion de conductividad en el influente de la CCM1 y CCM2 fueron las mayores con un
valor de 1183 + 0 ps/cm, con un efluente de 1059.5 + 111.01 ps/cm y 1080 + 210.71 ps/cm.

El pH en el influente de la CCM1 y CCM2 fue de 7.57 + 0.03 con un efluente de 6.85 + 0.04 y 6.71
+ 0.01. La CCM3 y CCMS5 tuvieron un pH de 7.24 + 0.71 en el influente y un valor de 6.55 + 0.22 y

6.65 + 0.20 en los efluentes respectivos.

Tabla 4.13. Andlisis de contaminantes de las CCM s.

PARAMETRO CCM1 CCM2 CCM3 CCM5
INFLUENTE | EFLUENTE | INFLUENTE | EFLUENTE | INFLUENTE | EFLUENTE | INFLUENTE | EFLUENTE
DQO (mg/L) 1048.59 373.98 1048.59 347.86 283.57 133.67 283.57 146.68
+22.52 + 38.89 + 22.52 + 21.86 +17.16 + 18.74 +17.16 + 44.54
Remocién de 64.36 + 2.94 66.79 + 2.75 52.97 + 3.76 48.65 + 12.59
DQO (%)
pH 7.57 6.85 7.57 6.71 6.55 6.55 7.24 6.65
+0.03 +0.04 +0.03 +0.01 +0.22 +0.22 +0.71 +0.20
Conductividad 1183 1059.5 1183 1080 692 804.5 692 809.5
(us/cm) +0 +111.01 +0 +210.71 +18.38 +77.07 +18.38 + 78.48
Potencial -158.55 -110.5 -158.55 -102.6 -108.45 -103.8 -108.45 -102.2
Redox (mV) +2.19 +4.52 +2.19 +1.13 + 47.58 +8.76 + 47.58 +19.51

Ishii et al. (2012) reportaron una remocion de DQO del 86 % mediante CCM’s manejando un
proceso de alimentacion batch con resirculacion. En este estudio se alcanzé una maxima remocion
de DQO de 66 %, probablemente con una recirculacion en el efluente de las celdas se pudo haber
alcanzo un mayor porcentaje de remocion de materia organica.

Luo et al. (2014) reportaron remociones de DQO de 89-91 % en alimentacién batch, utilizaron un
catodo de grafito impregnado con Pt, un anodo de carb6on y una membrana de intercambio
proténico de Nafion, en este estudio la maxima remocién fue de 66 % en alimentacién batch
utilizando una membrana de intercambio i6nico de Nafion. Posiblemente las diferencias de las
remociones se debe a los diferentes tiempos de reaccion que se manejaron en el tratamiento de
agua, ademas de que Luo utilizé agua sintética y en este estudio fue agua residual municipal.

De acuerdo con Lanas et al. (2013) removieron el 45 % de DQO del agua alimentada en la celda,
utilizaron agua sintética con diferentes soluciones de sales y minerales, utilizaron telas de fibra de
carbén como electrodos, en el catodo fue impregnado con Titanio junto a una membrana de
intercambio protoénico, el anodo fue inoculado con lodo obtenido de un reactor que fue operado
anteriormente, se utilizd una resistencia externa de 1,000 Q. En este estudio la remocion de DQO
fue mayor, con una diferencia de 21 %, lo cual resulta ser un resultado positivo ya que algunas de
las condiciones son similares a este estudio, posiblemente se deba a que el agua sintética utilizada
por Lanas tuvo menores concentraciones de materia organica.
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CURVAS DE POLARIZACION EN FUNCION DE LA VARIACION DEL MATERIAL EN EL AREA
CATODICA EN CCM’s Y EL PROCESO DE ALIMENTACION

En la Figura 4.20 se observa la curva de polarizacion obtenida con una alimentacién continua y en
batch.

Esta grafica presenta la densidad de potencia respecto a la densidad de corriente generada en las
CCM’s. En la CCM1 en alimentacion continua, en la cual se utiliz6 una membrana de intercambio
catiénico en el area catodica generd una méaxima densidad de potencia de 5.30 mV/m? con una
densidad de corriente de 76.97 mA/m% En la CCM2 en la cual se utiliz6 una membrana de
intercambio i6nico, la méaxima densidad de potencia generada fue de 3.66 mW/m? con una
densidad de corriente de 58.415 mA/m?. En la CCM3 se utiliz6 una membrana de intercambio
anionico en la cual la maxima densidad de potencia fue de 5.11 mW/m? con una densidad de
corriente de 70.49 mA/m?. En la CCMS5 se utilizdé una placa de carbén en el area catddica, en esta
celdazla maxima densidad de potencia fue de 0.01 mW/m? con una densidad de corriente de 2.93
mA/m®~,

En la CCM1 en alimentacion batch la maxima densidad de potencia generada fue de 3.66 mW/m?
con una densidad de corriente de 70.28 mA/m?, en la CCM2 se generé una maxima densidad de
potencia de 1.69 mW/m? con una densidad de corriente de 53.15 mA/m?, la maxima densidad de
potencia generada en la CCM3 fue de 3.66 mW/m? con una densidad de corriente de 76.97
mA/m?, la CCM5 generd una densidad de potencia de 0.02 mW/m? con una densidad de corriente
de 4.21 mA/m?.

Los materiales catédicos en proceso de alimentacion continua fueron los mismos utilizados en el
proceso de alimentacion batch para la realizacion de la curvas de polarizacion.

Al igual que en los procedimientos de operacién y monitoreo de las CCM’s, en las curvas de
polarizacion se generé mayor cantidad de electricidad en proceso de alimentacion continua.
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Figura 4.20. Curva de polarizacion de las
CCM s en proceso continuo y batch.

ANALISIS DE LA SUPERFICIE DE LA BIOPELICULA FORMADA EN EL ANODO MEDIANTE UN
MICROSCOPIO OPTICO

Se analizé la biopelicula formada en la superficie de un electrodo (anodo) de la CCM mediante
pruebas microbiologicas para conocer la morfologia e identificar algunas de las bacterias
presentes en la camara anaerdbica de la celda.

En este trabajo se utilizaron medios de cultivo de tipo selectivo los cuales son medios que se han
preparado para inhibir el crecimiento de determinados microorganismos y permitir el de otros
(Figura 4.21). Es por eso que se utiliz6 un medio de cultivo Mc Conkey con el cual se puede
identificar Klebsiella pneumoniae, Salmonella typhimurium, Shigella flexneri, Proteus mirabilis,
Enterococcus faecalis (Hostalier., 2010). El otro medio de cultivo utilizado fue el Papa Dextrosa
Agar (PDA) el cual se utiliz6 para identificar el crecimiento de Escherichia coli.
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Figura 4.21. a) Inoculacion de bacterias sobre medios de cultivo, b) Crecimiento
microbiano sobre medios de cultivo, ¢) Colonias bacterianas en el medio de cultivo PDA.

Para determinar la taxonomia de las colonias se observaron las caracteristicas de las colonias
crecidas en el cultivo como: su forma, tamafio, olor y pigmentacioén son los primeros datos que se
pueden obtener.

Se utilizé6 en método de la tincion de Gram para clasificarlos en Gram positivos y Gram negativos;
cabe mencionar que no todas las colonias se pudieron someter a esta técnica debido a la amplia
variedad de colonias existentes en la muestra.

En las Tablas 4.14 y 4.15 se muestra la caracterizacion de las colonias microbianas formadas en el
medio de cultivo PDA y Mc Conkey a partir del in6culo obtenido de la biopelicula formada en el
anodo de una CCM.

En la Tabla 4.14 se puede observar el nimero de colonias microbianas formadas, la morfologia de
la colonia y la morfologia de las bacterias de acuerdo a la taxonomia. Se puede observar que en
algunos casos las cantidades de colonias microbianas difieren demasiado, es decir sobre este
medio de cultivo (PDA) se desarrollaron en mayor cantidad los cocos Gram positivos.
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Tabla 4.14. Caracterizacion de
microbianas formadas en el medio de cultivo PDA.

las colonias

MEDIO DE CULTIVO PDA
Cantidad de
colonias Morfologia de la colonia Morfologia bacteriana
microbianas
5 Color rosa intenso, textura lisa con Cocos y diplococos gram
ondas, forma circular. positivos
5 Color anaranjado, textura lisa, forma Diplococos y stafilococos
circular. gram negativos
Incontables Incontables Dlplocopps gram
positivos
6 Color amarillo., textura lisa, forma p%zti:ﬁ/%ts:’/icggjsgé?%
circular. .
negativos
3 Color anaranjada, textura lisa, forma Bacilos y cocos gram
circular positivos y negativos
3 Color amarilla, textura lisa, forma Bacilo empalizado gram
circular. negativo
20 Color rosa, textura lisa, forma circular. Cocos gram positivos y
negativos
5 Color amarillo, textura lisa, forma Estreptococos gram
circular. positivos
9 Color blanco, textura lisa, forma Estreptobacilos gram
circular. positivos y negativos

En la Tabla 4.15 se muestra la caracterizacion de las colonias bacteriana encontradas en el medio
de cultivo Mc Conkey. En este medio el desarrollo de bacterias fue en menor cantidad, pero fue
posible identificar las colonias bacterianas en forma de Bacilos gram negativos.

Tabla 4.15 Caracterizacion de las colonias microbianas

formadas en el medio de cultivo Mc Conkey.

MEDIO DE CULTIVO MC CONKEY
Cantidad de
colonias Morfologia de la colonia Morfologia bacteriana
microbianas
Coloracion rosa, circulares . .
2 X Bacilos, Gram negativos.
opacas con bordes irregulares.
3 Transparentes, opacas, bordes | Bacilos gruesos y cortos,
irregulares. Gram negativos
México, 2014
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En la Figura 4.22 y se muestra el criterio para la clasificacion de las estructuras observadas por el
microscopio después de la tincion de Gram.

m

COCCUS diplococci diplococci Staphylococci e g “

encapsulated L .
Pneum acocous . T T o

coccobacillus. bacillus o N

rees

streptococci sarcina tetrad M““;t-;n-a.ptubacilli

Figura 4.22. Criterio de morfologia para caracterizar las
colonia’ micrnhianas faormadas en Ins meding de ciiltivo

La taxonomia permite la clasificacion de las formas vivas; su objetivo es establecer las relaciones
gue existen entre un grupo de organismos y otro, y también diferenciarlos.

A nivel celular, la forma, tamafio, la agrupacion de las células bacterianas y la presencia o
ausencia de flagelos, capsula o endosporas, son las caracteristicas que definen las distintas clases
de microorganismos.

Para la observacion al microscopio de estos aspectos es preciso, en muchas ocasiones, utilizar
colorantes. Una de las primeras pruebas que se realizan para la identificacion de las especies
bacterianas es la tincion de Gram que se basa en las diferencias fisicas que existen entre las
paredes celulares de las bacterias.

El resultado de la prueba permite clasificar todas las bacterias en dos grupos que se denominan:
Gram positivo y Gram negativo. En esta prueba se utilizan dos colorantes: el cristal violeta que tifie
de azul las bacterias Gram positivo, mientras que las negativas permanecen incoloras, y un
colorante de contraste, la safranina, que tifie ligeramente de rosa las bacterias Gram, negativo y
permite reconocerlas y diferenciarlas al microscopio.

El uso del microscopio es de una gran ayuda en la identificacion de las especies porque permite
reconocer la forma de las células, observar el resultado de las pruebas de tincién, etc.

En las Figuras 4.23 y 4.24 se puede observar la morfologia de las bacterias en diferentes
resoluciones del microscopio Optico en los distintos medios de cultivo, tanto en medio PDA como
en medio Mc Conkey, se pueden observar bacterias pertenecientes a la clasificacion Cocos y
diplococos gram positivos y Bacillus, diplobacillus y streptobacillus gram negativos.
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Figura 4.24. Morfologia de bacterias (Bacillus, diplobacillus y
streptobacillus gram negativos).
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En los consorcios anddicos, las bacterias mas comunes pertenecen a los géneros Shewanella,
Geobacter, Proteobacter y Pseudomonas, se destacan las especies S. putrefaciens, P.
aeruginosa, G. sulfurreducens y G. metallireducens (Revelo et al., 2013). Diferentes estudios
resaltan otras especies bacterianas que hacen transferencia directa o utilizan mediadores.

De acuerdo con Yamamuro et al., (2014) los géneros bacterianos mas abundantes en CCM’s
formados en el &anodo son Dysgonomonas, seguido por Sporomusa y Desulfovibrio. En la
biopelicula formada en el catodo se han encontrado Pleomorphomonas, Pseudoxanthomonas, y
Xanthobacter.

Las Dysgonomonas son un miembro de las baterias filo, recientemente se han detectado tipos de
secuencias afiliados a este género las cuales son abundantes en el tratamiento de aguas residuos
organicos mediante CCM’s.

Recientemente un nimero de bacterias tales como Shewanella, familia de Geobacteraceae,
ferrireducens Rhodoferax, Bacillus subtilis, Geobacter sulfurreducens, y Escherichia coli fueron
reportados que tienen una alta capacidad de transferencia de electrones de combustible
producido por la oxidacion del sustrato al electrodo sin utilizar algin mediador artificial (Ismail et
al., 2013).

Las bacterias encontradas en el anodo se desarrollaron en procesos de alimentacion continua y
batch a partir de materia organica con una resistencia de 1000 Q, posiblemente estas son
bacterias productoras de electricidad.

Actualmente se esta explorando la eficacia de microorganismos que actian sobre el anodo. Los
microorganismos en las CCMs juegan un papel importante en la transferencia de electrones, un
proceso que ocurre en la célula misma, de la célula hacia el electrodo; por lo tanto, estudiar sus
interacciones, identificarlos y establecer su funcién en este proceso, aporta al conocimiento basico
y al futuro mejoramiento del desempefio de estos sistemas. Ademas explorar consorcios eficaces
para las funciones de generacion de electricidad, remocion de materia orgéanica y biorremediacion,
a partir de muestras ambientales sometidas a diferentes condiciones se puede permitir el
desarrollo de novedosos biodnodos y/o biocatodos para las CCM’s.

En la Tabla 4.16 se muestran algunos estudios realizados mediante la identificacion de
microorganismos productores de electricidad asi como las caracteristicas y condiciones manejadas
enlas CCM’s.

Tahla A 1R \/ariahlaec rnncidaradac an la danarariAn da alartricidad /Roaveln at al 2012
Caracteristicas Bacterias Sustrato Tipo de D.P. Referencia
de la CCM electrodo (mW/m?)
Céamara doble, Lodo Acetato Papel carbon 7200 Ohetal.,
MIP Nafion anaerobico (anodo), (2004)
platino
(cétodo)
Camara Mezcla de Acetato, Fibra de 6860 Fan et al.,
sencilla, bacterias aguas carbono (2008)
sin membrana residuales
Céamara doble, Lodo Glucosa Varilla de 4310 Rabaey et
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MIP Ultrex metanogénico, grafito al. (2004)
anaerobio,
granular
Cémara doble, Geobacter Acetato Varilla de 3900 Yietal.,
MIC Nafion sulfurreducens tela de (2009)
KN400 grafito
(cétodo)
Céamara Lodo de Glucosay Fieltro de 3650 Borole et
sencilla, digestor acetato carbono al., (2009
MIP Nafion anaerobico suspendido
en varilla
de grafito
Camara doble, Cultivo mixto Glucosa | Grafito plano 3600 Rabaey et
MIP Ultrex al., (2003)
En este estudio
Camara Mezcla de Agua Electrodos 35.57
sencilla, bacterias residual de grafito
MIP Nafion

En este estudio se la maxima densidad de potencia fue de 35. 57 mW/m? cuyo valor es
relativamente bajo en comparacion con Yi et al. (2009) quienes lograron generar una densidad de
potencia de 3900 mW/m?, cabe mencionar que utilizaron un inéculo especifico de Geobacter
sulfurreducens, este microorganismo es electroactivo por lo cual generd una alta cantidad de
electricidad. En este estudio solo se caracterizé la biopelicula formada en el bioanodo, en la cual
no se inoculé una bacteria especifica electroactiva, es por eso que la cantidad de densidad de
potencia generada fue menor.Los cocos y bacilos tienen una gran variedad de géneros de
bacterias electroactivas, es necesario profundizar en el estudio del aislamiento de bacterias
generadoras para poder encontrar las condiciones necesarias de las CCM’s para la produccion de
electricidad.

ANALISIS DE LA VARIANZA EN FUNCION DE LA REMOCION DE DQO

Con el objetivo de identificar si hubo una diferencia significativa entre los porcentajes de remocion
de materia organica (DQO) obtenidos en los diferentes procesos de alimentacién en las CCM’s, se
realizé un andlisis de varianza de un factor considerando un nivel de significancia de 0.05.
Tomando en cuenta que todas las pruebas se realizaron bajo las mismas condiciones y que la
Unica condicion diferente entre ellas fue el proceso de alimentacion, por lo tanto se formularon las
siguientes hipotesis:
e Una hipétesis nula Hoy, en la que se considera que no existe una diferencia significativa
entre los resultados obtenidos en la remocion de DQO en proceso de alimentacion continua
y alimentacion batch.

e Una hipotesis alterna Hj, en la que se considera que si existe una diferencia significativa
entre los resultados obtenidos en la remocion de DQO en proceso de alimentacién continua
y alimentacion batch.
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En la Tabla 6.1 se muestran los resultados obtenidos del andlisis de varianza de las pruebas de
remocion de DQO.

Tabla 6.1. Analisis de varianza en las pruebas de remocion de DQO.

ANALISIS DE VARIANZA DE UN FACTOR

Grupos Cuenta | Suma Promedio Varianza
Alimentacion 4| 211.09 52.77 37.58
continua
Alimentacion 4| 227.93 56.98 54.87
batch
ANALISIS DE VARIANZA
Origen de Sumade | Grados | Promedio F Probabilidad | Valor
las cuadrados de de los critico
variaciones libertad | cuadrados para
F
Entre 35.44 1 35.44 0.766 0.414 | 5.987
grupos
Dentro de 277.37 6 46.22
los grupos
Total 312.82 7

De acuerdo con los resultados obtenidos en el andlisis de la varianza, para la prueba de remocion
de DQO en proceso de alimentacién continua y batch se obtuvo un valor de F de 0.766 y una valor
critico de F de 5.987, ademas de una probabilidad de 0.414 mayor al nivel de significancia, por lo
gue se rechaza la hipétesis alterna y se concluye que estadisticamente no existe una diferencia
significativa entre las los resultados obtenidos en la remocion de DQO en proceso de alimentacion
continua y mediante el proceso de alimentacion batch.

ANALISIS DE LA VARIANZA EN FUNCION DE LA GENERACION DE DENSIDAD DE POTENCIA
ELECTRICA

En este caso el objetivo es identificar si hubo una diferencia significativa entre los valores de la
generacion de densidad de potencia obtenidos en los diferentes procesos de alimentacion en las
CCM’s, se realiz6 un andlisis de varianza de un factor considerando un nivel de significancia de
0.05.

De igual forma las pruebas se realizaron bajo las mismas condiciones y la Unica condicion
diferente entre ellas fue el proceso de alimentacién, por lo tanto se formularon las siguientes
hipotesis:

¢ Una hipétesis nula Hoy, en la que se considera que no existe una diferencia significativa
entre los resultados obtenidos en la generacion de densidad de potencia en proceso de
alimentacién continua y alimentacién batch.

¢ Una hipotesis alterna Hi, en la que se considera que si existe una diferencia significativa
entre los resultados obtenidos en la generacion de densidad de potencia en proceso de
alimentacién continua y alimentacién batch.
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En la Tabla 6.2 se muestran los resultados obtenidos del andlisis de varianza de las pruebas
generaciéon de densidad de potencia.

Tabla 6.2. Analisis de varianza en las pruebas de
generacion de densidad de potencia.

ANALISIS DE VARIANZA DE UN FACTOR

Grupos Cuenta | Suma | Promedio Varianza
Alimentacion 4 93.81 23.45 254.80
continua
Alimentacion 4 4.67 1.16 1.27
batch
ANALISIS DE VARIANZA
Origen de Suma de | Grados | Promedio F Probabilidad Valor
las cuadrados de de los critico
variaciones libertad | cuadrados para F
Entre grupos 993.26 1 993.26 7.7575 0.0317 5.987
Dentro de 768.23 6 128.03
los grupos
Total 1761.4 7

Para la prueba de generacion de densidad de potencia en proceso de alimentacion continua y
batch se obtuvo un valor de F de 7.7575 y un valor critico de F de 5.987, ademas de una
probabilidad de 0.0317 menor al nivel de significancia, por lo que se acepta la hipotesis alterna y
se concluye que estadisticamente existe una diferencia significativa entre los resultados obtenidos
en la generacion de densidad de potencia eléctrica en proceso de alimentacion continua y
alimentacion batch.
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4. Conclusiones

El enriquecimiento de la biomasa con bacterias autétrofas de lento crecimiento permite aumentar
significativamente la remocion de compuestos emergentes.

La biomasa amonio-nitrito oxidante mostré una mayor biodegradacién de los farmacos, seguido de
las bacterias heter6trofas.

Los procesos de oxidacion avanzada son capaces de remover compuestos emergentes presentes
en el agua. Los procesos de fotocatalisis heterogénea y electro-oxidacion tienen una mayor
capacidad de remocién de compuestos emergentes comparados con foto-Fenton y Ferrioxalato.

La incorporacién de un campo magnético en los reactores biolégicos permite aumentar la remocion
de nutrientes.

Los POA estudiados (fotocatalisis heterogénea foto-Fenton y ferrioxalato) son capaces de remover
parcialmente la meformina presente en el agua.

Se desarrollé un método de cuantificacion rapida de metformina por espectrofotometria, con el cual
se pudo determinar la cantidad de metformina removida en cada una de los procesos de oxidacion
avanzada estudiados.

El desarroll6 experimental y el andlisis estadistico permitieron obtener las condiciones éptimas de
remocién para cada proceso.

Las condiciones 6ptimas de remocion de metformina con base en el analisis estadistico, por el
proceso de fotocatdlisis heterogénea son con un pH de 7, una concentracion de H202 de 26.4
mg/L, una concentracion de dioxido de titanio (TiO2) de 50 mg/L y un tiempo de reaccion de 58
minutos, con una remocién esperada del 53%

Las condiciones Optimas de remocion de metformina con base en el andlisis estadistico, por el
proceso foto-Fenton son con un pH de 6.9, una concentracion de H202 de 250 mg/L, una
concentracion de ion férrico (Fe3+) de 22.3 mg/L y un tiempo de reaccion de 60 minutos, con una
remocién esperada del 45.4%.

Las condiciones 6ptimas de remocion de metformina con base en el analisis estadistico, por el
proceso ferrioxalato son con un pH de 7, una concentracion de H202 de 250 mg/L, una
concentracion de oxalato férrico de 10 mg/L y un tiempo de reaccién de 35.6 minutos, con una
remocion esperada del 25%.

El proceso en que se obtuvo una mayor remocion de metformina fue por fotocatdlisis heterogénea,
por lo que se determiné como el mejor POA para la remocion de metformina presente en aguas
residuales.

Para el proceso de fotocatalisis heterogénea el modelo cinético que mejor se ajusté para la
remocioén de metformina, fue el modelo cinético de segundo orden, para foto-Fenton, el modelo
cinético que mejor se ajustd para la remocién de metformina fue el modelo cinético propuesto por
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Chan-Chu y para ferrioxalato el modelo cinético que mejor se ajustd para la remocién de
metformina, fue el modelo cinético de orden cero.

Las CCM son una alternativa para el tratamiento de AR y generacién de electricidad.

En este trabajo se concluyé que las CCM’s son una importante alternativa para el tratamiento de
aguas residuales y para la generacion de electricidad, ya que se demostré que mediante este tipo
de tratamiento tanto en proceso de alimentacion continua como en alimentacion batch con
diferentes materiales en los catodos fue posible remover la materia organica y generar electricidad

Para la CCML1 en alimentacién continua se utiliz6 una membrana de intercambio catiénico en el
area catddica con la que se gener6 un voltaje maximo de 243 mV y una densidad de potencia de
35.57 mW/m2 con una resistencia de 1,000 Q, esta celda fue la que generé la mayor cantidad de
electricidad. Para la CCM2 en proceso de alimentacion batch se utilizé como material catédico una
membrana de intercambio i6nico con la que se generd un voltaje maximo de 64 mV y una
densidad de potencia de 2.46 mW/m2 con una resistencia de 1,000 Q, esta celda fue la que
genero la mayor cantidad de electricidad.

Alimentacion por lote: La mayor remocién de materia organica (de 66.79 %) se obtuvo en la CCM2
(membrana de intercambio i6nico) y la mayor cantidad de electricidad se generé en la CCM1
(membrana de intercambio cationico).

Alimentacion continua: En la CCM1 se gener6 la mayor cantidad de electricidad (35.57 mW/m? de
densidad de potencia, 146.38 mA/m® de densidad de corriente y 351.48 mwW/m® de potencia
volumétrica) operando con una resistencia de 1,000 Q.

En la modalidad de alimentacién continua se gener6 un mayor voltaje que el generado con la
alimentacion en lote.

La caracterizacion de la biopelicula formada en el bioanodo indicé presencia de una gran variedad
de bacterias productoras de electricidad.

Tomando en cuenta el tiempo de generacion de electricidad en proceso de alimentacién batch la
CCM3 con la membrana de intercambio aniénico tuvo una mayor durabilidad respecto a la
generacion de energia con un tiempo de 349 h. En el caso de alimentacién continua la CCM3
también tuvo el mayor tiempo de generacién de energia con un tiempo de 891 h.

En proceso de alimentacién continua se gener6 un mayor voltaje en todas las CCM’s en
comparacion con el proceso de alimentacion batch, ya que los microorganismos estan en mayor
contacto con la materia organica por lo que se genera mas voltaje.

Con lo anterior se puede afirmar que resulté mas benéfica la experimentacion con las CCM’s en
alimentacién continua debido a la mayor generacion de voltaje en comparacion con alimentacion
batch.

Mediante la alimentacién continua la CCM1 en que se utilizO una membrana de intercambio
catidnico fue la mejor ya que en ésta se produjo el voltaje més alto en comparaciéon con la CCM2,
CCM3 y CCM5.
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En alimentacion batch la CCM2 en la que se utiliz6 una membrana de intercambio i6nico fue la
mejor ya que en ésta se generé la mayor cantidad de electricidad y la mayor remocion de materia
organica.

De acuerdo con el andlisis estadistico la remocidn de materia organica (DQO) obtenida en ambos
procesos de operacion no es un resultado significativo ya que el promedio de remocion de DQO de
las CCM’s en proceso de alimentacion continua es del 52.77 %, y en alimentacion batch es del
56.98 %, pero de acuerdo a la generacion de densidad potencia si existe una diferencia
significativa ya que el valor promedio de generacién de densidad de potencia en alimentacion
continua fue de 23.45 mW/m2 y en alimentacién batch fue de 1.16 mW/m2.

De acuerdo al disefio arquitecténico de la CCM’'s se puede afirmar que el material utilizado en el
area catoddica y la forma de operacion son factores importantes que influyen en la generaciéon de
electricidad y en la remocion de contaminantes.
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