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RESUMEN

M.C. Israel Angel Larralde Pina

Fecha de Graduacion: octubre 2024

Universidad Auténoma de Nuevo Leén

Facultad de Ciencias Quimicas

Titulo del estudio: Mineralizacidon completa de una mezcla de norfloxacino,
ofloxacino y ciprofloxacino mediante la combinacion secuencial de electro-Fenton

y un tratamiento microbioldgico.

Numero de paginas: 179
Candidato para el grado de Doctor en Ciencias con orientacion en Quimica y

Tecnologia Ambiental

Area de estudio: Quimica y Tecnologia Ambiental

Propédsito y método de estudio:

Evaluar la eficiencia de remocién de contaminantes de origen farmacéutico
combinando un proceso electroquimico y un proceso bioldgico en un reactor de
lecho empacado de flujo ascendente, empleando técnicas analiticas disponibles
que permitan identificar, cuantificar y elucidar en dependencia con el paso

experimental correspondiente.

Contribuciones y conclusiones:

El proyecto de investigacidn se centrd en evaluar una propuesta para mejorar la
eficiencia de las plantas de tratamiento de agua para empresas de giro
farmacéutico. Se implementd un enfoque combinado que incluye un proceso
avanzado de oxidacion y un tratamiento biolégico en un reactor de lecho de flujo
ascendente y viceversa. Este enfoque permitio la eliminacion completa de una
mezcla de contaminantes farmacéuticos. Ademas, la secuencia combinada logré
eliminar eficazmente los subproductos finales de baja toxicidad, reduciendo asi la

carga organica del agua tratada.
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CAPITULO 1
INTRODUCCION

Los contaminantes emergentes son sustancias de distinto origen que estan
presentes en los ecosistemas acuaticos en diferentes concentraciones (desde el
orden de ng L' hasta ug L") y cuya regulacién aun no se ha implementado para la
mayoria de ellos a nivel mundial [1]. Existen diferentes grupos o familias de estos
contaminantes, como los disruptores enddcrinos, herbicidas, plaguicidas,
retardantes de flama y compuestos farmacéuticos, entre otros [2,3]. Dentro del
grupo de los farmacos destacan los antibiéticos, que son compuestos organicos
producidos a partir del metabolismo secundario de los microorganismos o
sintetizados artificialmente, y cuya funcién principal es el tratamiento de
enfermedades infecciosas producidas por bacterias. La aplicacion de estos
compuestos no es unicamente de uso humano, ya que también se utilizan
ampliamente en la ganaderia y en la acuicultura; debido a esto, se estima que su

consumo mundial ha crecido un 65 % entre los afos 2000 y 2015.[4].

Las fluoroquinolonas (FQs) son una clase de antibiéticos de amplio espectro, muy
activos contra bacterias tanto grampositivas como gramnegativas. Actualmente, las
FQs son una de las familias de antibidticos de mayor consumo humano, junto con
los macrdlidos y las penicilinas, por lo que es comun encontrarlas en cuerpos de
agua como rios, lagos, aguas subterraneas y aguas residuales [4-8]. Las FQs que
se han encontrado con mayor frecuencia son norfloxacino, ciprofloxacino,
prulifloxacino y moxifloxacino, entre otras. Sin embargo, las mas comunes, segun
estudios recientes, son ofloxacino, norfloxacino y ciprofloxacino [9,10].
Adicionalmente, se ha reportado que la presencia de estos antibidticos incide
directamente en la biota acuatica, provocando toxicidad a especies de interés

ecolégico como anuros, cianobacterias, microalgas y claddceros [11-13].

Ante esta problematica ambiental, la biodegradacién asistida por microorganismos
podria considerarse un abordaje viable para su remocion, incluso cuando se trata

de antibidticos. En dicho proceso, los microorganismos son capaces de utilizar estos



compuestos como unica fuente de carbono y energia, o para cometabolismo,
logrando asi su transformacién en moléculas mas pequefias mediante reacciones
enzimaticas [14]. Actualmente, las bacterias son los agentes bioldgicos mas
utilizados para este tipo de procesos en el tratamiento del agua debido a las altas
eficiencias en la remocidn; sin embargo, es necesario optimizar variables como el
pH, la temperatura de cultivo, la concentracion del contaminante, la inoculacién de
la biomasa y el tiempo de incubacioén, entre otras [15]. Dichas variables pueden ser
facilmente controladas en escala de laboratorio mediante el uso de reactores

biolégicos.

Por su parte, la utilizacion de reactores bioldgicos de lecho empacado ha
demostrado ser eficiente en la degradacion de una amplia gama de contaminantes.
Estas notables eficiencias de eliminacion se alcanzan gracias a la formacion de una
biopelicula bacteriana sobre un soporte poroso. Esta biopelicula favorece la
degradacion de los contaminantes al promover el contacto y la difusion molecular a
través de las capas de exopolisacaridos que la componen [16]. Por otro lado, las
principales desventajas de estos tratamientos incluyen el transporte de materia y el
tiempo prolongado necesario para la formacion de la biopelicula, que puede variar
entre 6 y 12 meses. Este proceso depende de la alimentacion continua de las
bacterias con un medio de cultivo enriquecido, lo que esta relacionado con el tipo
de consorcio bacteriano empleado, y resulta en el desarrollo eventual de una
comunidad bacteriana [17]. Ademas de la formacion de la biopelicula, la
optimizacion de variables como concentracion del contaminante, velocidad de flujo
y tiempo de retencion hidraulica (TRH), juegan un papel importante para lograr altas

eficiencias de degradacion [15].

Paralelamente, existen otros tratamientos alternativos para la degradacién de las
FQs y otros contaminantes emergentes, denominados Procesos Avanzados de
Oxidacién (PAO), que se basan en la generacion de especies reactivas de oxigeno,
como el radical ‘OH [18]. Esta especie debido a su alto poder oxidativo (E° =
2.80V/ENH) es capaz de degradar la materia organica de manera efectiva, incluso

de lograr altas eficiencias de mineralizacion [18,19]. Dentro de los PAO, destacan



los Procesos Electroquimicos Avanzados de Oxidacion (PEAO), los cuales
requieren reacciones de electrdlisis para la generacion de radicales "OH de manera
directa o indirecta [20]. Los PEAO mas comunes son la Oxidacion anddica (OA),
Electro-Fenton (EF) y Foto electro-Fenton (FEF), ampliamente usados por su
simplicidad de manejo y bajo costo de operacion [21]. Estos procesos son capaces
de degradar una gran cantidad de compuestos organicos con altas velocidades de
reaccion [22,23]; sin embargo, su principal desventaja es el consumo de energia
eléctrica, que se relaciona indirectamente con un incremento en el costo de
operacion. Adicionalmente, el proceso EF requiere tiempos relativamente
prolongados de electrélisis para conseguir el 100% de mineralizacion de los
compuestos (4-6 h), en tanto que la degradacion se logra generalmente en tiempos
menores a 1 h [24-26]. Como resultado de la degradacion, se forman diversos
compuestos de menor tamafo que, en muchos de los casos, presentan cierto grado
de toxicidad. Esta toxicidad incluso puede ser mayor que la del compuesto original,
la cual puede variar segun los compuestos intermediarios que se hayan formado
durante el proceso, y estos pueden ser potencialmente biodegradables [24]. Por otra
parte, la combinacion de EF como tratamiento primario, y un proceso biolégico como
secundario, puede ser viable para lograr la degradacion efectiva de la materia
organica (disminucion de la toxicidad y posterior mineralizacion), disminuyendo el
tiempo de electrdlisis, permitiendo una mineralizacion parcial e incrementado su

biodegradabilidad con el primer tratamiento [27-29].

Con base en este contexto, en este trabajo se propone la implementaciéon de un
pretratamiento electroquimico con Electro-Fenton previo a la aplicacion de un
tratamiento biolégico en un reactor de lecho empacado para la mineralizacién de
una mezcla de ofloxacino (OFL), norfloxacino (NOR) y ciprofloxacino (CIP). Las

estructuras de cada compuesto se muestran en la Figura 1.
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Fig. 1. Estructura quimica del a) ofloxacino, b) norfloxacino y c) ciprofloxacino.

1.1. Marco tedrico
1.1.1. Procesos Avanzados de Oxidacion

Los procesos avanzados de oxidacién (PAO) son un conjunto de tecnologias
aplicadas al tratamiento de aguas cuya principal caracteristica es la generacion de
especies reactivas de oxigeno, entre las cuales se destaca el radical ‘OH, que, como
se menciono en la seccion anterior, tiene la capacidad de degradar y mineralizar la
materia organica [30,31]. Los radicales ‘OH atacan a las moléculas organicas
mediante el mecanismo de abstraccion de hidrégeno o mediante la adicion
electrofilica que ocurre en los dobles enlaces de las moléculas organicas. De esta
manera, se consigue la eventual remocion de la materia organica en aguas

residuales antes de descargarla en cuerpos de agua superficiales [30,32].

Los PAO pueden llevarse a cabo tanto previa como posteriormente a los
tratamientos bioldgicos dentro de las plantas de tratamiento de aguas residuales
(PTAR), ya que generalmente los procesos convencionales con tratamientos
biolégicos suelen ser ineficientes en casos puntuales cuando el agua de los

influentes tratados presenta cierta recalcitrancia y/o toxicidad



[33]. Cuando en primera instancia se tiene conocimiento de que el influente presenta
compuestos biocidas, los PAO se recomiendan como tratamiento primario, con el
objetivo particular de reducir la toxicidad del influente y, de este modo, permitir un
tratamiento bioldgico posterior. En cambio, cuando el influente no presenta riesgo
de toxicidad, los PAO pueden emplearse como proceso secundario para completar
la degradacion de la materia organica recalcitrante [34]. Por otro lado, los PAO se
dividen en dos grandes categorias con base en el requerimiento de energia
luminosa para la generacién de los radicales *‘OH: a) procesos fotoquimicos y b) no
fotoquimicos. En los procesos no fotoquimicos se incluyen una serie de reacciones
térmicas, mecanicas o de electrdlisis para la generacion de los radicales *‘OH, entre
otras especies oxidantes, mientras que los fotoquimicos requieren la utilizacion de

radiacion [35].

En particular, los procesos que requieren la aplicacion de energia eléctrica para
llevar a cabo reacciones de electrdlisis reciben el nombre de Procesos
Electroquimicos Avanzados de Oxidacion (PEAO). En ellos, categéricamente se
agrupan los procesos de Electro-Fenton, Foto electro-Fenton y la oxidacién
electroquimica, de los cuales se abordaran en la siguiente seccion. En la Tabla 1 se

enlistan los principales PAO utilizados en el tratamiento del agua residual.

Tabla 1. Procesos Avanzados de Oxidacion [35]

Procesos no fotoquimicos Procesos fotoquimicos
Ozonificacion en medio alcalino (O3/OH") FOt(,)“S'S del agua en el Ultravioleta de
vacio (UVV)
Ozonificacion con peroxido de hidrégeno
(03/H202) UVIHZO,
Procesos Fenton y relacionados Foto-Fenton v relacionados
(Fe?*/H,0,) y
Oxidacion electroquimica UV/Os3
Radidlisis vy, tratamiento con haz de Ferrioxolato y otros complejos de Fe*
electrones
Plasma no térmico UV/Peryodato
Descarga electrohidraulica - ultrasonido Fotocatalisis heterogénea

Oxidacion en agua sub- y supercritica




1.1.2. Procesos Electroquimicos Avanzados de Oxidacion

Como su nombre lo indica, los PEAO son procesos que requieren reacciones de
electrolisis para producir radicales ‘OH, de los cuales se derivan EF, FEF y la
oxidacion anddica (OA). En el proceso de EF se involucra la reaccion de reduccion
de oxigeno (RRO), en la cual, mediante la aplicacién de un potencial (E° = +0.68
V/EEH), el oxigeno es reducido parcialmente a H,O, mediante la via 2e~ en medio
acido. En dicho mecanismo, el oxigeno es adsorbido en la superficie del catodo,
provocando la ruptura del enlace O-O y, en consecuencia, generando H,O, como

producto final. Esta reaccién se describe a continuacion en la Ecuacion 1.[36].

0, + 2H* + 2¢~ - H,0, (1)

Cabe mencionar que la condicion indispensable para lograr esta reaccion de
manera predominante es la utilizacion de electrodos elaborados con materiales de
naturaleza carbonacea, tales como tela de carbono, carbén activado granular,
grafito, carbdn mesoporoso, carbon negro, entre otros. Estos materiales pueden ser
sintetizados en el laboratorio a través de la pirdlisis de moléculas organicas o bien
adquiridos de manera comercial [37-39]. En cambio, la utilizacion de otros
materiales, como electrodos metalicos, en las mismas condiciones de acidez
generalmente conduce a la RRO completa (via 4e7), la cual produce H,O como
producto final. Por otro lado, en condiciones alcalinas, la RRO genera iones OH"~
como producto final, considerados no deseados en el proceso EF. En la Tabla 2 se

resume el mecanismo de la RRO [40,41].

Tabla 2. Resumen del mecanismo de la RRO

Potencial ,
, termodinamico Numero _Qe la
pH |Via RRO s ecuacion
en condiciones correspondiente
estandar (V) P
Alcalino |4 e| 0, + 2H,0 + 4 e~ — 40H" 0.401 2




0, + H,0 + 2e~ — HO; + OH"™ -0.065 3
2¢e
0,H™ + 2H,0 + 2e~ — 30H" -0.867 4
4e| 0, +4H* +4e” - 2H,0, 1.229 5
Acido 0, + 2H* + 2e™ - H,0, 0.7 6
2¢e 7
H,0, + 2H* + 2¢” — 2H,0 1.76

1.1.2.1. Electro-Fenton

El poder oxidante del H202 se intensifica tras la adicién de una pequena cantidad
de Fe?* generalmente <0.5 mmol L-'en un pH entre 2.8 y 3. Esta reaccién produce
un radical "OH y es la segunda reaccion involucrada en EF, después de la RRO
(Ecuacion 1) conocida como Fenton clasico [42,43] , y se describe como sigue en

la Ecuacion 8:
Fe?* + H,0, - Fe3* + = OH + OH™ (8)

El proceso de EF ofrece ciertas ventajas sobre el Fenton clasico: 1) el H,O, es
generado electroquimicamente, evitando riesgos derivados de su transporte y
almacenamiento; Il) solo una pequefa cantidad de Fe?* o Fe*" es necesaria debido
a la continua regeneracion del Fe?* a partir de la reduccién del Fe*" en el catodo,
manteniendo la produccion de los radicales "OH [44]. Esta reaccion describe en la

Ecuacién 9:
Fe3t +e™ - Fe?t (9)

lI) no se necesita un ajuste en la relacion estequiométrica del H202/Fe?*, a
diferencia del Fenton clasico [49]. Esto conlleva a una menor acumulacién de lodo
de hidroxido de hierro debido a la regeneracion del Fe?*, de acuerdo con la reaccion

de Fenton-like descrita en la Ecuacion 10:

Fe3* + H,0, > Fe?* + =00H + H* (10)



Esta ultima reaccion se da de manera simultanea con la reaccién de EF (Ecuacion
8) y es considerada indeseada debido a que la especie *OOH (E° =+ 1.0 V/ EEH)
producto de la reaccidn ejerce menor poder oxidativo que el "OH (E° =+ 2.8 V/ EEH)
[45-4T].

1.1.2.2. Oxidacion Anddica

La OA consiste en la descarga del agua en el anodo, generando radicales
fisisorbidos en la superficie del electrodo M("OH), de acuerdo con la Ecuacion 11.
La promocion de estos radicales se da por la ventana de potencial del electrodo,
cuando se sobrepasa el potencial de oxidacion del agua. Sin embargo, esta especie
puede presentarse como fisisorbida o quimiosorbida, segun las caracteristicas del
electrodo [48].

M + H,0 > M(*OH)+ H* (11)
Estas condiciones se presentan en funcién del potencial de evolucién de oxigeno
(PEO), atribuido principalmente a la capa que compone el electrodo. Aquellos
electrodos que presentan un bajo PEO se consideran electrodos activos, tales como
Pt, RuO,, IrO, y grafito [49-51]. En estos casos, la oxidacion del agua produce
mayoritariamente el desprendimiento de O, lo que los hace capaces de degradar
la materia organica, pero no de completar su mineralizacion, debido a la produccion
de radicales M("OH) quimiosorbidos en la superficie del electrodo; una condicion
que reduce el contacto con la materia organica. [50]. No obstante, en los electrodos
no activos, como PbO,, SnO, y diamante dopado con boro (DDB), si se presenta el
mecanismo mencionado en la Ecuacion 11; por lo tanto, mejoran la eficiencia de
degradacion, ademas de lograr la mineralizacion completa de los contaminantes.
[52-54]. Esto se debe principalmente a su alto PEO que le provee las condiciones
para generar el radical M("OH) en mayor cantidad y de mayor accesibilidad al

presentarse fisisorbidos en la superficie [52].

El electrodo mas destacado en la degradaciéon de contaminantes es el DDB, ya que
posee caracteristicas importantes propias del diamante, como dureza, resistencia

mecanica y a la corrosion; mientras que el dopaje con boro le confiere alta

8



conductividad (4.0 S cm™) [55]. Comunmente se acopla este anodo a las reacciones
de EF y FEF para completar la eficiencia degradativa del sistema electroquimico
[56-59]. La reaccion de la oxidacion de agua con el electrodo DDB se muestra en

la Ecuacion 12:

DDB + H,0 -» DDB(*OH)+ H* (12)
Es importante mencionar que en este proyecto se utiliz6 como catodo un electrodo
de difusién de aire (CDA) de tela de carbdn, en el cual se mantiene constante un
suministro de aire como fuente de oxigeno y cuyo objetivo es llevar a cabo la RRO
(Ecuacion 1). La aireacion constante y la difusion del aire a través del material
carbonaceo permiten encontrar sitios activos, mejorando el transporte del O, y
logrando una mayor produccién de H,0O,. Por esta razén, los CDA han sido
ampliamente utilizados en los procesos EF y FEF, ademas de su bajo costo de

adquisicién y elaboracion [60-63].

Aqui tienes el texto corregido:

Tal y como se abordd al inicio de esta seccion, los PEAO se aplican como
tratamientos alternos en el tratamiento de aguas residuales, generalmente como
tratamientos posteriores al tratamiento biolégico. Recientemente, han sido mas
implementados a escala de laboratorio, como se detalla en la seccién de
antecedentes (ver seccion 1.2). Sin embargo, no se desconoce su aplicacion en
casos reales debido a su alta eficiencia y facil operacion. En este trabajo también
se abordara a nivel de laboratorio, con la expectativa de que los resultados puedan
extrapolarse a nivel piloto o para su aplicaciéon industrial, en el contexto del proceso

combinado entre electroquimico (EF) y el proceso bioldgico.

1.1.3. Procesos biolégicos

En este tipo de procesos se involucran agentes biolégicos para llevar a cabo la
degradacion de contaminantes organicos (biodegradacion), generalmente



microorganismos como bacterias, hongos y levaduras [64—66]. En el tratamiento de
aguas convencionales, las bacterias son los microorganismos mas utilizados debido
a su rapida aclimatacion a condiciones adversas [64]. En este proceso, la materia
organica presente en el medio (sustrato) puede ser utilizada como fuente de energia
o para la biosintesis, la formacion de productos celulares y el incremento de la masa

celular [67—-69], como se describe en la Ecuacion 13:
sustrato + células — productos extracelulares + mas células

S+ X - +nX (13)
El crecimiento celular esta determinado por la concentracién de células, siendo la
reproduccion el objetivo final de la reaccion con los contaminantes tratados en los
influentes. La tasa de crecimiento microbiano se puede expresar de la siguiente

manera en las Ecuaciones 14ay 14b:

1dX
Unet = }E

Mnet = Hg — Kq (14b)

(14a)

Donde X es la concentracion de masa celular (biomasa) (g L), t es el tiempo (h),
et COrresponde a la tasa de crecimiento especifico (h'), que se define como la
diferencia entre la tasa de crecimiento bruto, u, (h") y la tasa de pérdida de biomasa
debido a la muerte celular, K; (h™'), o también llamada metabolismo enddgeno. Esto
puede ser aplicado en escala experimental utilizando reactores biolégicos. El tipo
de reactor mas comun es el reactor tipo batch o discontinuo, que consiste en un

reservorio con agitacion y alimentacion constante durante un tiempo determinado.

1.1.3.1. Sistemas discontinuos

En este tipo de rectores un medio de cultivo es suministrado como fuente de
carbono para la generacion de biomasa. El crecimiento bacteriano en batch incluye
las siguientes fases: 1) fase lag, 2) fase logaritmica o exponencial, 3) fase de

10



desaceleracion, 4) fase estacionaria, y 5) fase de muerte. La Figura 2 muestra el

ciclo de crecimiento en batch.
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Fig. 2. Crecimiento tipico de poblaciones bacterianas en sistema discontinuo. Basado en Shuler
Michael L. y Kargi Fikret. Bioprocess Engineering Basic Concepts (pp. 155-200) Prentice Hall PTR.

En la fase lag (1) se da comienzo a la asimilacion de los nutrientes; dicha fase puede
ser tan lenta o rapida dependiendo de la complejidad del medio suministrado. En
esta fase, comienza la liberacion de diversas enzimas, tales como lacasas, lipasas,
citocromo P450, hidrolasas, peroxidasas, deshalogenasas, deshidrolasas,
proteasas, entre otras [70,71], las cuales son capaces de desdoblar la materia
organica a través de mecanismos de degradacién que incluyen reacciones de

oxidacion, reduccion, eliminacion, ruptura de anillos, entre otras [71].

La fase exponencial (2) es donde tiene lugar la adaptacion celular y, por ende, la
degradacion de la materia organica. En esta fase, las células comienzan a crecer
rapidamente y la densidad celular se incrementa exponencialmente. También es
conocida como la fase de crecimiento balanceado, ya que todos los componentes
involucrados en el crecimiento celular se encuentran en la misma tasa de

crecimiento. [72].
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Acto seguido, tiene lugar la fase de desaceleracion (3), donde la disminucién de
ciertos nutrientes esenciales, incluyendo materia organica, y la acumulacion de

subproductos toxicos producen la desaceleracion en la tasa de crecimiento [73].

La fase estacionaria (4) inicia al final de la fase de desaceleracion, cuando el
crecimiento neto es cero; es decir, la tasa de crecimiento es igual a la tasa de muerte
celular. En esta zona, la multiplicacion celular es inversamente proporcional a la
concentracion de sustrato, lo que conlleva a una disminucion total de la degradacion
de la materia organica remanente. Durante la fase estacionaria, el metabolismo
celular se mantiene activo, fabricando monémeros para la obtencion de energia; a

esto se le conoce como metabolismo enddgeno [74,75].

Adicionalmente, la célula se ve forzada a mantener una membrana celular
energizada que permita el transporte de nutrientes esenciales, asi como el
mantenimiento de la motilidad y la reparacion de componentes celulares[76]. A esto

se le conoce como energia de manutencidén, y se expresa como sigue en la

Ecuacion 15;
dxX ) kot
E = —kdX (0] X = Xsoe d (15)

Donde k;, es una constante de primer orden que corresponde al metabolismo

enddgeno, y X, €s la concentracion celular al inicio de la fase estacionaria.

La ultima fase corresponde a la fase de muerte (5) o fase de declinacion, que
comienza justo después de la fase estacionaria. Aqui tiene lugar la muerte celular
por la acumulacién de subproductos téxicos o por la baja disponibilidad de nutrientes

esenciales [76].

1.1.3.2. Sistemas continuos

Los sistemas continuos son una serie de técnicas utilizadas para mantener los
cultivos celulares en la tasa submaxima de crecimiento (estado estacionario) por un

tiempo prolongado. En esta etapa, como se menciono en la seccion anterior, todas
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las condiciones del cultivo se mantienen constantes [77]. Los microorganismos
inoculados creceran a la velocidad que las condiciones les permitan. Durante el
crecimiento, las condiciones ambientales tienden a cambiar, pero se mantendran
siempre y cuando la concentracion del sustrato esencial sea utilizada. Esto tiene
lugar cuando los demas nutrientes presentes se encuentran en exceso, excepto
uno, y a este ultimo se le conoce como sustrato limitante [78]. La tasa de crecimiento
especifico depende de la concentracidon del sustrato limitante de acuerdo con la
ecuacion de Monod (1949) [79]:

Cs

— 16
Ky + C (16)

U= Umax

Donde u es el crecimiento especifico, u,., €s la tasa de crecimiento maximo
especifica, C; corresponde a la concentracion del sustrato limitante, y K, es la
constante de saturacion de Monod que es numéricamente igual a la concentracion

del sustrato cuando p = p,gy-

Ademas de mantener el estado estacionario, una de las ventajas importantes de los
sistemas continuos, a diferencia de los batch, es que se pueden controlar facilmente
parametros como el pH, la temperatura, el oxigeno, la concentracion de los
productos de excrecion y la densidad de la poblacion [80,81]. Existen varios tipos
de sistemas continuos (p. €j., quimiostatos, turbidostatos, auxostatos, entre otros),

siendo el quimiostato el mas utilizado y el representativo para este proyecto [82,83].

El quimiostato es un sistema abierto en el cual un medio de cultivo, cuya
composicion es esencialmente fuentes organicas facilmente asimilable, es
introducido a un reservorio a un flujo constante definido como ¢, en donde el fluido
del cultivo emerge a la misma tasa de flujo [83]. Con un flujo y volumen constantes

V, la tasa de dilucién D en el quimiostato se expresa como sigue:

D=2 (17)

En este proyecto la tasa de dilucion se expresara como tiempo de retencion
hidraulica (TRH), expresado en horas (h).
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El medio de cultivo suministrado contiene todos los nutrientes esenciales en exceso,
salvo uno que corresponde al sustrato limitante mencionado anteriormente [84].
Adicionalmente, el medio de cultivo se suministra aplicando un volumen y flujo
definidos para mantener a la poblacién en el estado estacionario. La implementacion
de los quimiostatos generalmente se aplica tanto a escala industrial como a escala
de laboratorio, como en los reactores bioldgicos para evaluar la degradacion de

contaminantes organicos como sustrato limitante [80,85-87].

1.1.3.3. Reactores biolégicos

1.1.3.3.1. Reactores de lecho empacado

Un ejemplo de quimiostatos son los reactores bioldgicos, que consisten en
reservorios con diferentes arreglos para mantener el crecimiento celular con
diversos fines biotecnoldgicos. Generalmente, los biorreactores se implementan
para la produccién de productos a través del proceso de fermentacion [88,89] y para

el tratamiento de aguas residuales y domésticas [90-92], ya sea in situ o ex situ.

A nivel de laboratorio, los reactores de lecho empacado (RLE) han sido
implementados para la remocion de contaminantes con gran eficiencia, debido a la
inmovilizacién celular [33,65,93]. Para conseguir dicha inmovilizacion, estos
reactores consisten en columnas que contienen en su interior un empaque, el cual
se utiliza como soporte microbiano. Este empaque puede estar hecho de esferas o
piedras porosas. Estas estructuras porosas o macroporosas, ademas de garantizar
la proteccion celular, le confieren una gran area superficial para permitir el anclaje
celular en la superficie porosa, formandose asi la biopelicula. La biopelicula es un
tapiz complejo y sélido formado por una red de exopolisacaridos adheridos a una
superficie, cuya formacion en el soporte confirma la adaptacién microbiana a las

condiciones ambientales [88].

Los RLE mantienen el suministro de un medio de cultivo a un flujo y volumen

constantes, como se mostro anteriormente en la Ecuacion 17. Dichos parametros,
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asi como la composicion del medio mineral, son definidos previamente por el
operador. Al constante suministro del medio a través del reactor se le denomina
influente. Por otro lado, la salida del medio desemboca en un reservorio final
conocido como efluente. El influente esta constituido por el medio de cultivo, cuya
composicidon es una mezcla de micro y macronutrientes a una temperatura

determinada, con un pH cercano a la neutralidad, que varia entre 6 y 8.

Ademas, el efluente es un desecho de fluido microbiano que puede ser reutilizado

o desechado.

a principal desventaja de los RLE son las limitaciones en el transporte de masa, ya
que este fendmeno involucra tanto el transporte de nutrientes como el transporte de
oxigeno en sistemas aerébicos. Segun el médulo de Thiele (1939) [94], el tamafo
requerido debera ser infinitamente pequefio para lograr una difusién cercanaa 1 (n
~ 1). Sin embargo, en este tipo de reactores bioldgicos no es posible determinar un
tamano O6ptimo cercano a la unidad, ya que este depende del tipo de
microorganismo predominante. Ademas, al tratarse de un sistema continuo, la

microbiota presente en el RLE es totalmente heterogénea. [94,95] .

La degradacion comienza cuando el sustrato limitante presente en medio de cultivo
se difunde a través de la biopelicula que corresponde a las células inmovilizadas en
la matriz porosa mediante un gradiente de concentracion. A partir de ahi el sustrato
limitante es consumido y comienza la liberacién de metabolitos o productos de
degradacion que eventualmente son liberados al liquido circundante. Este

fendmeno se muestra en la Figura 3.
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Fig. 3. Transporte del sustrato limitante a través de la biopelicula soportada en particulas
esféricas. (Reproducido y modificado de Warnock et al., Bioreactors for Tissue Engineering:
Principles, Design and Operation, Springer Netherlands, Dordrecht.

Los subproductos generados pueden ser productos extracelulares o subproductos
de degradacion del sustrato limitante, como COz2, agua, acidos organicos y sales
minerales. Sin embargo, se requieren técnicas sofisticadas para la identificaciéon y
evaluacion de estos productos de degradacion. La degradacion del sustrato
limitante en este tipo de reactores puede ser evaluada mediante modelos cinéticos
que relacionan la disminucion en la concentracion del sustrato con el grosor de la
biopelicula. Uno de estos modelos es el modelo cinético de Arvin (1991) [96]
permite evaluar los aumentos en las tasas de remocion del sustrato en funcion del
aumento de la concentracion como se describe en la Ecuacion 18.

___Si
Se = [1+(K%)] (18)

Donde S,, esigual a la concentracién del sustrato en el efluente (mg L"); S;, es igual

a la concentracion del sustrato en el influente (mg L-); A, es igual al area superficial
de contacto del RLE (cm); Q corresponde al caudal del flujo (cm2 min') y K
equivale a la constante global de biodegradacion de primer orden. La constante de
velocidad global de degradacién de primer orden se relaciona con las constantes
cinéticas intrinsecas dentro de la biopelicula, expresado de la siguiente manera en

la Ecuacion 19:
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K = [ke/Ks1XsL € (19)

Donde kx, representa la tasa de utilizacion maxima del sustrato limitante (g de
sustrato/g de células); Ks, es la constante de Monod (g cm3); Xf, es la biomasa
activa en la biopelicula (g cm3); L, es el grosor de la biopelicula (cm) y &, es igual al

factor de eficiencia.

El factor de eficiencia representa la relacion entre la tasa de reaccion por difusion y

la tasa de reaccion en el caudal del flujo, como se muestra en la Ecuacion 20.

tana ’(K)(L)
&= p ya = m (20)

Donde D corresponde al coeficiente de difusion del sustrato en la biopelicula.

1.1.3.4. Parametros ambientales

Para la formacién y mantenimiento de la biopelicula es necesario controlar
parametros como temperatura, pH, potencial 6xido reduccion, oxigeno disuelto
[17,97]. Un factor importante involucrado en el crecimiento microbiano es la
temperatura, ya que afecta el desempefo celular. Los microorganismos pueden
clasificarse en tres diferentes grupos de acuerdo con su temperatura 6ptima: 1)
psicrofilos (Topt = < 20°C), 2) mesofilos (Topt = de 20 a 50°C), y termdfilos (Topt = >
50°C). Cuando la temperatura sobrepasa el rango Optimo se produce una

disminucién en el crecimiento y posteriormente la muerte térmica [98].

El pH juega un papel importante en la actividad enzimatica y por ende en el
crecimiento de los microorganismos; en el caso de las bacterias el pH 6ptimo es de
3 a 8 [99]. El pH juega un papel importante en la actividad enzimatica y, por ende,
en el crecimiento de los microorganismos, aunque dependera del tipo especifico.
Una gran cantidad de microorganismos son considerados neutréfilos, ya que su pH
optimo para el crecimiento se encuentra entre 5 y 8. Generalmente, los procesos
bioldgicos para la remocién de contaminantes utilizan este tipo de microorganismos
debido a su alta disponibilidad y al bajo coste que implica mantener valores

cercanos a la neutralidad.
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El Potencial de Oxidacion-Reduccién (POR) se utiliza para medir la cantidad de
diversas reacciones 6xido-reduccién, las cuales dependen del pH, OD y de otras
fuentes de iones presentes. La medicion de este parametro es un indicador directo
de la respiracion bacteriana y de su actividad en el RLE. En otras palabras, evaluar
el POR permite confirmar el crecimiento de los microorganismos en la biopelicula
del RLE. [100].

El oxigeno disuelto (OD) es un parametro importante, especialmente en sistemas
con condiciones aerobias, donde el oxigeno puede convertirse en un sustrato
limitante cuando la tasa de absorcidn por parte de los microorganismos supera la
tasa de suministro proporcionada mediante la aireacion continua. En contraste, los
sistemas con condiciones anaerobias no dependen del oxigeno suministrado, lo que
permite que el crecimiento microbiano se lleve a cabo de manera independiente.
Esta caracteristica representa una ventaja significativa debido a la baja solubilidad
del oxigeno en el agua [101]. En sistemas anaerobios facultativos, como es el caso
de este proyecto, el oxigeno suele no interferir en el proceso; sin embargo, es

necesario mantenerse controlado realizando mediciones frecuentes[101].

1.1.3.5. Respiracion celular bacteriana

El mecanismo de la respiracion celular se lleva a cabo a través de una serie de
reacciones bioquimicas que derivan en el transporte de electrones con el objetivo
principal de generar energia. En células bacterianas, los electrones viajan a través

de una cadena de transportadores que tiene lugar en la membrana plasmatica [102].

Ademas de la fuente de carbono, las bacterias utilizan al sustrato limitante como
fuente de electrones, siendo este el segundo objetivo de la degradacion. El
suministro de oxigeno depende directamente del tipo de respiracién del
microorganismo; ya sean de tipo aerobia, o anaerobia. En la respiracion aerobia el
oxigeno es el ultimo aceptor de electrones y es requerido de manera obligada para
la supervivencia bacteriana en los microorganismos aerobios obligados [103]. Por

el contrario, cuando las bacterias crecen en ausencia de oxigeno, utilizando

18



aceptores de electrones alternos como S03~, NO3, CO2 NO;, o fumarato, se le
conoce como respiracion anaerobia [15,86,104]. Adicionalmente, existe la
respiracion facultativa, en donde las bacterias pueden crecer en presencia o en
ausencia de oxigeno molecular. Cuando el oxigeno molecular esta presente, se
mantiene como ultimo aceptor de electrones; mientras que, cuando las
concentraciones de oxigeno son bajas, las bacterias terminan por ajustar su
metabolismo para realizar una respiracion anaerobia. Algunas bacterias que
respiran mediante esta via son: Escherichia coli, Salmonella enteritidis, Lactococcus

lactis, Pseudomonas aeruginosa, entre muchas otras [105].

1.3.5.1. Respiracién por nitrato reduccion

Como se mencioné anteriormente, las bacterias pueden ajustar su metabolismo
para cambiar su respiracion via oxigeno por via nitrégeno, cuando la concentracion
de oxigeno es baja en el ambiente. A este proceso se le conoce como
desnitrificaciéon [106]. La desnitrificacion consiste en la reduccion del nitrato (NO3)
o nitrito (NO3) a nitrégeno N2; en otras palabras, ambas especies funcionan como
aceptores de electrones. No obstante, cuando el nitrato es la especie receptora de

electrones, se afiade el término especifico de nitrato reduccion[107] .

La disponibilidad de materia organica es otro factor crucial para la ejecucion del
proceso, ya que constituye la fuente principal de energia para la generacion de
nuevas células. La reaccion global del crecimiento celular a través de la reduccién

del nitrato se describe en la Ecuacion 21:

NO3 + sustrato — N, + CO, + H,0 + OH™ + células (21)

Especificamente, el proceso comienza con la reduccion del NO3 a nitrito NO3, (NO),
y N2 (gas). Cada reaccion individual con las enzimas participantes se describe en
las Ecuaciones 22-25:
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NO3 +2e~ +2H* = NO; + H,0 Nitrato reductasa (22)

NO; + e~ +2H* =& NO + H,0 Nitrito reductasa (23)
1 1 A .

NO+e +H* = ENZO + EHZO Oxido nitrico reductasa (24)

1 1 1 . )

ENZO +e  +Ht= ENZ + EHZO Oxido nitroso reductasa (25)

El proceso completo se muestra en la Figura 4, donde se muestran todos los
componentes bioquimicos de la reaccion nitrato reduccion en bacterias
desnitrificantes. El primer paso corresponde a la reduccion de NO3 a NO; por medio
de la biocatalisis de la enzima nitrato reductasa (NAR) que se encuentra unida a la
membrana plasmatica. Eventualmente, el NO; viaja a través del canal aniénico (AP)
hacia el periplasma y es reducido a NO por la enzima nitrito reductasa (NIR). La
ultima etapa tiene lugar en el periplasma: el NO es reducido a N20, y posteriormente
a N2. Estos dos pasos estan mediados por las enzimas oxido nitrico reductasa
(NOR) y o6xido nitroso reductasa (N20OR), respectivamente. Por cada NADH se
permite la activacion de las diversas reacciones de oxido-reducciéon en el sistema,
generando una energia libre de Gibbs de -205.0 kJ mol! por NADH, mientras que

en la respiracion aerobia bacteriana es de -218.1 kJ mol-! por NADH [106,107].

" NO,” NO VN N0 =
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Fig. 4. Componentes del sistema nitrato reduccion en bacterias desnitrificantes ubicado
en membrana plasmatica y periplasma. (Reproducido y modificado de Zu mft, W.G., 1997.
Cell biology and molecular basis of denitrification. Microbiol. Mol. Biol. Rev. 61 (4),

La reaccion global de nitrato reduccion en la cadena transportadora de electrones

se expresa como sigue en la Ecuacion 26:

NO3 + 5NADH + 7H* — N, + 5NAD* + 6H,0 (26)

En el area de la biotecnologia ambiental, la desnitrificacidon es aplicada cuando se
desea la remocion total de N presente en las aguas tratadas. El principal objetivo de
la remocion del N es evitar la eutrofizacion, ademas de reducir el riesgo por
metahemoglobinemia en infantes; removiendo los altos niveles de NO3 y NO; en
agua potable. No obstante, para que las bacterias puedan llevar a cabo este tipo de
respiracion; el nitrégeno disponible en el ambiente debera estar en su forma oxidada
(NO3 o NO3) [107].

Aunque aparentemente la reaccién nitrato reduccién solo puede ocurrir en
condiciones anodxicas, se sabe que diversos lodos activados pueden llevar a cabo
el proceso de desnitrificacion incluso en presencia de oxigeno, de acuerdo con lo
reportado por Eckenfelder. (1966). Esto dependera de la cantidad de fléculo andxico
presente en la biomasa ademas de la disponibilidad de la materia organica. No
obstante, la tasa de desnitrificacion en el sistema dependera en cierta medida del

tipo de contaminante considerando el tipo de reactor.
La tasa de desnitrificacion se puede expresar mediante la Ecuacion 27:

Rpy = KpnX, x 1.09729(1 - D.0.) (27)
Donde Rpy corresponde a la tasa global de desnitrificacion; mientras que Kpy
corresponde a la tasa especifica de desnitrificacion. El término D.O que se refiere
al oxigeno disuelto en la Ecuacion 27, sugiere que la desnitrificacion ser reduce
linealmente a cero cuando el oxigeno disuelto alcanza el valor de 1.0 mg L™'; sin

embargo, esto se determinara experimentalmente en los RLE.
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1.2. Antecedentes

Los PEAO han sido exitosamente aplicados en la degradacion y mineralizacion
efectiva de diversos contaminantes emergentes incluyendo compuestos
farmacéuticos como las FQs. A continuacién, se resumen algunos trabajos de

investigacion relacionados con este tema.

1.2.1. Degradacion y mineralizacion de FQs mediante PEAO

En el aino 2018 Coria et al. [108] evaluaron la degradacion del antibidtico de
levofloxacino (LVN, 60 mg L") mediante el proceso de FEFS en una planta piloto
de 6 L conectada a un colector solar parabolico. La celda electrolitica estaba
conformada con electrodos de tela de carbén PTFE y Pt (catodo y anodo,
respectivamente) operando a potencial controlado, alcanzando el 100% de la
degradacion en 60 min y el 100% de la mineralizacion en 360 min bajo las
condiciones de: 0.50 mmol L-! de Fe?*; 0.05 mol L' Na2SO4a pH 3; E=-0.30 V vs
ENH.

Posteriormente, Yahya et al. (2020) [109], reportaron la mineralizacion del
ofloxacino (OFL, 0.2 mmol L-') mediante EF utilizando una celda de 200 mL
conformada por un electrodo de difusién de fieltro de carbono como catodo y un
anodo de Pt; logrando en 90 min de electrdlisis el 100% de la degradacion y el 91%
de mineralizacién en 300 min, con las siguientes condiciones de operacion: 0.20
mmol L-! de Fe?*; 0.05 mol L' Na2SOa4 a pH 3; 200 mA cm.

Adicionalmente, Lima et al. [110], evaluaron la degradacién y mineralizacion del
ciprofloxacino (CIP, 30 mg L") en una celda electrolitica de 250 mL utilizando
electrodos de difusién de gas (O2) como catodo y anodo y comparando diferentes
PEAO (OA; H202; H202/UV; EF y FEF); siendo el proceso de FEF el mas efectivo al
degradar el 100% del CIP con 84.56% de mineralizacion en 15 y 360 min
respectivamente, con las condiciones: 0.10 mmol L' de Fe?*; 0.05 mol L-' Na2S04
a pH 2.5; 50 mA cm= a 350 nm de radiacion UV.
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1.2.2. Degradacion de FQs mediante procesos biolégicos

Shu et al. (2021) [15], evaluaron la biodegradacion de levofloxacino (10 mg L)
utilizando distintos consorcios bacterianos de Lactobacillus spp. El consorcio M-G-
S, el cual fue enriquecido en condiciones anaerobias con 20 mmol L' de glucosa
como fuente de carbono externa y 10 mmol L' de sulfato (como aceptor de
electrones), obtuvo los mejores resultados con 53.1% en tiempo de incubacion de
10 dias. Posteriormente y bajo estas mismas condiciones, se reportd la
biodegradacion del norfloxacino (10 mg L) y ciprofloxacino (10 mg L") logrando
una biodegradacioén de 29.9 y 56.7%, respectivamente, en un tiempo de incubacién
de 10 dias.

En ese mismo ano los autores Hou et al. (2021) [111], evaluaron la biodegradacion
del gatifloxacino (GAT, 10 mg L), bajo condiciones aerobias, facultativas y
anaerobias con el aislamiento de las enzimas manganeso peroxidasa,
(Phanerochaete chrysosporium); citocromo oxidasa (Paracoccus denitrificans) y
oxidorreductasa (Candidatus Kuenenia stuttgartiensis). El tratamiento con la enzima
citocromo oxidasa (condiciones facultativas), obtuvo los mejores resultados de
biodegradacion con un 36.54% en 10 dias de incubacion, con respecto a un 31.33

y 35.50% bajo las condiciones aerobias y anaerobias, respectivamente.

Ha sido limitado el numero estudios en cuanto a la degradacion de FQs mediante el
uso de reactores biologicos; el trabajo mas reciente mediante este tratamiento
corresponde a (Carneiro et al., 2020), quienes evaluaron la biodegradacion del CIP
(500 mg L") utilizando un reactor anaerdbico de lecho empacado estructurado
(RALERE) y un reactor anaerdbico de lecho empacado simple (RALERS). La
diferencia entre estos dos reactores consisti6 en el acomodo del empaque:
siguiendo una secuencia en el caso del RALERE, mientras que en el RALERS el
acomodo fue en aleatorio. La degradacién del CIP se evalué a dos diferentes TRH
(4 y 12 h) obteniendo porcentajes de biodegradacion en el RALERS de 85 y 64%

cuando se aumentd el TRH de 4 a 12 h, respectivamente; mientras que en el
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RALERE fueron de 86 y 64%, respectivamente. Los autores concluyeron que esta
tendencia se debe al aumento de los coeficientes de transferencia de masa en fase
liquido que se dieron en funcion del aumento del TRH (RALERE: Ksde 0.01 a 0.05
cm h™'; RALERS: Ksde 0.07 a 0.24 cm h™").

1.2.3. Acoplamiento entre PEAO y procesos biolégicos en la degradacion de
compuestos farmacéuticos

En el aino 2015, Mansour et al. [27], evaluaron la degradacion del antibidtico
sulfametazina (0.2 mmol L") en un efluente farmacéutico mediante EF y un proceso
biolégico en un reactor tipo Batch con un lodo activado proveniente del efluente de
una PTAR. La aplicacion de EF logré completar la degradacion del farmaco en 100
min de electrdlisis con una mineralizacion de 7.5%, bajo las condiciones éptimas de:
0.5 mmol L' de Fe?*; pH 3; 500 mA; mientras que en el proceso bioldgico se logré
el 79.6% de la mineralizacién después 15 dias de tratamiento. En este trabajo no

se realizo la identificacion de los microorganismos predominantes.

Posteriormente, Martinez-Pachén et al. (2019) [113], utilizaron el proceso de FEF
en la degradacién del valsartan (20 mg L") acoplado con un tratamiento bioldgico
en reactores Batch utilizando un cultivo de microorganismos aérobicos proveniente
de un efluente de una planta procesadora de alimentos. La degradacién del
contaminante mediante el proceso FEF se logré en 45 min, y tan solo el 25% de la
mineralizacion después de 120 min de electrdlisis, en condiciones 6ptimas de:
3.6x10° mol L' de Fe?*; pH 3; 3.46 mA cm. Por su parte la degradacion bioldgica,
previamente aclimatada durante 300 min con la soluciéon de 20 mg L-! del farmaco,
logro alcanzar el 90% de la mineralizacion después de ocho dias de tratamiento. En
este trabajo tampoco se reportdé la identificacion de los microorganismos

predominantes.

El trabajo mas reciente fue reportado por Aboudalle et al. (2021) [29], quienes

evaluaron la degradacion del metronidazol (100 mg L") mediante EF y la
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mineralizacion de los subproductos de degradacion mediante un proceso bioldgico.
En el proceso EF se obtuvo la degradacion completa del farmaco después de 20
min y con un 32.0% de la remocion del COT en 2 h de electrdlisis bajo las
condiciones de (0.1 mmol L' de Fe?*; pH 3; 0; 0.07 mA cm-2). Posteriormente, los
subproductos de la degradacidon identificados mediante LC-MS/MS fueron
sometidos a la degradacion biolégica con la utilizacién de un lodo activado (LA) y
dos cultivos bacterianos de Pseudomonas putida (cepa A) y Achromobacter sp.
(cepa B); los cuales fueron aclimatados con los subproductos de la electrdlisis
durante 48 h a 200 rpm. Luego de 120 h de tratamiento se logré6 96% de
mineralizacion en 120 h de tratamiento con la combinacion de la bioaumentacion
(adicion de LA a las cepas A y B) y con la bioestimulacion (adicion de 1 g L' de

glucosa como fuente de carbono externa).

1.3. Analisis critico de la literatura

La revision bibliografica indica que los PEAO tienen la capacidad de degradar
completamente compuestos organicos, incluyendo aquellos que son altamente
recalcitrantes. Si bien el tiempo necesario para lograr esta degradacién total es
inferior a una hora, la mineralizacion casi completa requiere un periodo
considerablemente mas largo, que oscila entre 4 y 6 h, dependiendo de la
naturaleza y concentracion de los compuestos en cuestion. A medida que se agota
la materia organica, la mineralizacién se torna mas compleja, lo que implica un
mayor consumo de tiempo y energia para descomponer las pequefias cantidades
remanentes.

Los tratamientos biolégicos han demostrado ser efectivos para el tratamiento de
aguas residuales; sin embargo, presentan desventajas significativas, como los
largos periodos de tratamiento (que pueden extenderse por dias) y la limitada
degradacion de ciertos compuestos organicos recalcitrantes. Para mitigar estos
inconvenientes, se han propuesto enfoques que combinan tratamientos, lo que

permite reducir el tiempo necesario para el tratamiento biologico.
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A pesar de su importancia, hasta ahora no se han evaluado parametros clave que
afectan la calidad de los efluentes, como el pH. Este suele ajustarse a un valor de
3, Y aunque algunos tratamientos bioldgicos pueden tolerar este pH, es necesario
reajustarlo a niveles cercanos a la neutralidad. Este ajuste conlleva un consumo
adicional de reactivos, o bien resulta en un efluente tratado con cierto grado de
acidez.

Hasta donde se tiene conocimiento, no se ha estudiado la degradacién combinada
de OFL, NOR y CIP en procesos individuales (ya sea EF-FEF o tratamiento
microbiolégico), ni en su combinacion. Este trabajo, por lo tanto, representa un
avance significativo y novedoso en el campo, al emplear reactores de lecho
empacado para llevar a cabo el proceso bioldgico acoplado con electroquimica.
Los reactores de lecho empacado, en comparacion con los reactores de tipo lote,
mejoran la eficiencia en la degradacion de contaminantes debido a su disefo, que
favorece un contacto mas efectivo y prolongado entre el sustrato y la fase
inmovilizada (empaque), donde se desarrolla la biopelicula. Ademas, la

construccion de estos reactores es generalmente sencilla y de bajo costo.

1.4. Aportacion cientifica

Implementacién de un proceso combinado entre EF y un tratamiento biolégico de
lecho empacado para mineralizar completamente una mezcla de ofloxacino,
norfloxacino y ciprofloxacino. Ademas de la degradacién de la mezcla mediante

ambos tratamientos individuales.

1.5. Hipétesis

El proceso combinado de EF vy el tratamiento biolégico mineralizan completamente

la mezcla de ofloxacino, norfloxacino y ciprofloxacino.

1.6. Objetivos
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1.6.1. Objetivo general

Mineralizar completamente la mezcla ofloxacino, norfloxacino y ciprofloxacino

mediante la combinacion del proceso EF y un tratamiento bioldgico.

1.6.2. Objetivos especificos

1. Implementar un método analitico por HPLC para la deteccion y cuantificacion del
OFL, NOR, y CIP en mezcla.

2. Instalar, operar tres reactores de lecho empacado utilizando piedra volcanica
tezontle como soporte microbiano y determinar los parametros de oxigeno
disuelto, potencial 6xido-reduccién y pH.

3. Evaluar la degradacién y mineralizacion de la mezcla OFL, NOR, y CIP mediante
EF y optimizar los parametros de pH, intensidad de corriente y concentracion de
la mezcla.

4. Determinar la toxicidad de la muestra tratada con Electro-Fenton mediante los
bioensayos con Vibrio fisheri.

5. Evaluar la cinética de biodegradacion de OFL, NOR, y CIP en un reactor de lecho
empacado.

6. Realizar el acoplamiento entre Electro-Fenton y el proceso bioldégico en la
degradacion de OFL, NOR, y CIP.

7. Elucidar los mecanismos de degradaciéon de la mezcla OFL, NOR, y CIP
mediante LC-MS/MS.
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CAPITULO 2

METODOLOGIA

En esta seccidon se abordara a detalle la metodologia experimental, asi como la
descripcion del material, técnicas, y equipos utilizados para la realizacion de esta
investigacion. La parte experimental se describié en tres partes: 1) tratamiento

electroquimico, 2) tratamiento bioldgico, y 3) acoplamiento de los procesos.

2.1. Reactivos
2.1.1. Reactivos utilizados en el pretratamiento con EF

Tabla 3. Lista de los reactivos utilizados en el proceso de EF.

Reactivo Formula  Pureza (%) Marca
Sulfato de hierro (ll) hepta-hidratado FeSO4=7H20 99.0 Jalmek
Oxisulfato de titanio TiOSO4 99.99 Riedel-de Haén
Acido sulfarico H2S04 97.7 J.T Baker
Sulfato de sodio anhidro Na2S04 99.0 LeMont
Fosfato de potasio monobasico KH2PO4 99.0 Sigma-Aldrich
Acido fosférico H3PO4 99.0 Pd
Peréxido de hidrogeno H202 30.0 LeMont
Hidréxido de sodio NaOH 99.0 Merck
Acetonitrilo (ACN) C2HsN 99.9 Sigma-Aldrich
Tetrahidrofurano (THF) C4HsO 99.9 Sigma-Aldrich
Ciprofloxacino C17H1gFN3O4 98.0 Supelco
Norfloxacino C16H18FN3Os3 98.0 Sigma-Aldrich
Ofloxacino C16H18FN3Os3 98.0 Sigma-Aldrich
Sulfito de sodio NaSOs3 98.0 Supelco

2.1.2. Reactivos utilizados en el tratamiento biolégico
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Tabla 4. Lista de reactivos utilizados en el tratamiento biolégico.

Reactivo Férmula Plzg/(:)z a Marca
Glicerol CsHsOs 99.0 Merck
Fosfato dibasico de KHsHPOs  99.99  J.T Baker

25 potasio o

35 |Fosfato monobasico de KaHPOu 99.0 J.T Baker

o 8 potasio

2 2 Acetato de sodio C2H3NaO:2 90.0 MCB reagents

é *E Cloruro de magnesio MgCl2 99.0 Sigma-Aldrich
Extracto de levadura NA 99.0 Sigma-Aldrich
Triptona NA 30.0 Sigma-Aldrich
Nitrato de sodio NaNOs 99.0 CTR Scientific
Nitrato de amonio NH4NOs3 99.9 Fermont
Sulfato de hierro hepta- Eclab del
hidratado FeS04=7H20 99.9 Norte
Molibdato de sodio NaMoO4 99.0 Sigma-Aldrich
Sulfato de cobre penta- .
hidratado CuSO04=5H20 99.0 Analytika
Sulfato de zinc hepta-
hidratado ZnS047H20 99.0 Supelco

4 .

§ 8 Nlltrato de cobalto hexa- Co(NOs3)2:6H2 990 Sigma-Aldrich

» S hidratado O

S5 |Sulfato de niquel NiSO4 99.0  Sigma-Aldrich

C Ve

5.8 | Acido borico HsBOs 97.9 Supelco
Selenato de sodio Naz2SeOs3 99.0 Analytika
Sulfato de manganeso o
hidratado MnSO4=H20 99.0 CTR Scientific
Bicarbonato de sodio NaHCOs 99.0 Fermont
Cloruro de calcio CaClz 99.0 Fermont
Acido sulfarico H2S04 99.0 Sigma-Aldrich

c

3 @ | Caldo de nitratos NA 99.9 Fluka

=

3L |Acido acético CH5COOH 98.0  Sigma-Aldrich

el N-N-dimetil-1-amina CsHi4N,. 99.0 Sigma-Aldrich

= ]

©c | Acido sulfanilico CsH7NO3S 99.0 Sigma-Aldrich

o3

a
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2.2. Material y equipo

Tabla 5. Lista de material y equipo utilizado en ambos procesos

Equipo/Material Marca Modelo
Bafo de ultrasonido Cole-Parmer 8890
Cromatdégrafo de liquidos HPLC HPLC system YL9100
, Infinity Il
Cromatdégrafo de liquidos acoplado con Agilent 1920 UHPLC
espectrometria de masas (LC-MS/MS) Agilent 6470 Triple LC/MS
Quadrupole System
Analizador de carbén organico total Shimadzu TOC-VCSH
Espectrofotometro de UV/Vis Varian Cary 50
A_na’llzador de particulas por fisisorcion de Micromeritics TriStar-Il+
nitrégeno
_Qol_umna cromatografica de exclusiéon Animex HPX-87H
i6nica
_Qol_umna cromatografica de intercambio Dionex lonPac AS23
iénico
Columna cromatografica de Phenomenex Luna C-18
octadecilsilano (C-18) Agilent ZORBAX Ecll%s_(138PIus
e ORION
pH metro Thermo Scientific STAR A 111
Material de vidrio Pyrex NA
Centrifuga Allegra™ X-22R
Filtros de jeringa 0.45 ym Phenomenex Phenex
Placas Petri Becton-Dickson M100-S
Incubadora Fisher-Scientific NA
Analizador de oxigeno disuelto HANNA 1079
Analizador de potencial 6xido-reduccion HANNA 1079
Bomba para pecera Elite 799
Fuente de poder MPL-1303
Tela de carbon activado NA
Electrodo de diamante dopado con boro Adamant y Metaken NA
Bomba de vacio Felisa NA
Balanza analitica Ohaus Corporation PA224C
Sartoriuos CP224-S
Microscopio éptico UNICO® NA
Bomba peristaltica Texas Control
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C-MAG

Plancha de agitacion IKA HS10

2.3. Metodologia experimental de la primera parte: tratamiento
electroquimico

2.3.1. Implementacion del método analitico por HPLC para la deteccién y
cuantificacion de OFL, NOR y CIP

Para dar seguimiento a la degradacién de la mezcla de fluoroquinolonas (FQs), se
implementé un método analitico utilizando un cromatégrafo HPLC System, serie
YL900, equipado con un detector de arreglo de diodos. La fase mévil se compuso
de un buffer de fosfatos (KH,PO,) a 30 mmol L™ y pH 2.6, combinado con
acetonitrilo (ACN) y tetrahidrofurano (THF) en una proporcion de 90:5:5 (v/v).

La fase estacionaria consisti6 en una columna C18 Luna Phenomenex, con
dimensiones de 30 x 1.5 cm y un tamafio de poro interno de 0.5 A. La deteccién de
los compuestos se realizé a longitudes de onda de 290 nm para el ofloxacino (OFL)
y 275 nm para ciprofloxacino (CIP) y norfloxacino (NOR). Ademas, se llevé a cabo
un barrido espectral en el espectrofotometro UV/Vis Varian Cary 50 en el rango de
200 a 600 nm.

Las curvas de calibracion para cada compuesto se construyeron en un rango de
concentracion de 0.2 a 60 mg L™". Las inyecciones de los estandares se realizaron
utilizando filtros de nylon para jeringa de 45 um (Phenex), asegurando asi la pureza

de las muestras analizadas.

2.3.2. Instalacion de la celda electroquimica
2.3.2.1. Cuantificacion de H20:2

La Figura 5 muestra la configuracion de la celda electroquimica utilizada para la
cuantificacion de H202. La celda consistio en 250 mL de 0.05 mol L' Na2SO4 como
electrolito soporte ajustado a pH 3 con H2SO4. Como catodo se utilizé un electrodo
de difusion de aire de tela de grafito (CDA), y un electrodo de DDB como anodo. El

suministro de aire como fuente de oxigeno, se realiz6 con una bomba de aire Elite
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79, mientras que la aplicacion de corriente (A) se llevé a cabo mediante la fuente de

poder MPL-1303.
\

" celda

Y

Flujo de aire

anodo de diamante
dopado con boro

l cétodo de

barra magnética de
Fuente de aire difusién de aire " oo agitacién

Fig. 5. Configuracion de la celda electroquimica.

tela de grafito
PTFE

Para la cuantificacién del H202 producido por el CDA, se tomaron alicuotas de 0.5
mL cada 30 min durante 180 min. Tras la toma de muestra se procedio a agregar 1
mL de TiOSOg4, el cual reacciona con el H202 generando el complejo de color

amarillo. La reaccion de la formacién del complejo se muestra en la Ecuacion 28:

Ti** + H,0, + 2H,0 - Ti0, * H,0, + 4H* (28)
Las muestras fueron colectadas aforadas en un matraz volumétrico de 10 mL,
replicando el mismo factor de dilucion de la curva de calibracion de H202,
posteriormente se analizaron en el espectrofotometro de UV/Vis Varian Cary 50 a
410 nm.

2.3.2.2. Evaluacion de la degradacion de la mezcla de OFL, NOR, y CIP

Los experimentos de degradacion se llevaron a cabo en la celda descrita
anteriormente (Fig. 5) bajo las condiciones establecidas de: 250 mL de 0.05 mol L
Na2S04 pH 3. El tiempo de electrdlisis se mantuvo fijo en 180 min; sin embargo, la

densidad de corriente, la concentracién de Fe?* y de cada uno de los tres
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compuestos variaron acorde con lo establecido en el disefio de experimentos
seleccionado (para mayor referencia consultar Tabla 6). El volumen de muestra fue
1 mL (todas en un punto fijo de muestreo), y fueron depositadas en viales de 1.5 mL
que contenian seis gotas de 0.22 mmol L' de NaOH para detener la reaccion de
Fenton. Posteriormente las muestras fueron leidas en el HPLC a las longitudes de
onda de 290 nm para OFL y 275 nm para CIP y NOR. Adicionalmente, el analisis
de la determinacion del COT se llevd a cabo en el analizador Shimadzu TOC-VCSH
tomando alicuotas de 5 mL aforadas a 12 mL para completar el volumen requerido

para el analisis.

Para determinar las condiciones Optimas de degradacion, se aplicd un disefo de
experimentos de superficie de repuesta Box-Behnken 23; es decir, tres factores con
dos niveles y con cuatro respuestas: constantes cinéticas de degradacion individual
(kapp) Yy porcentaje de abatimiento del COT (mineralizacién). La kapp Sse obtuvo

mediante la Ecuacion 29.

Ct
11’15 = kappt (29)

Donde Ct (mg L") es la concentracion de la FQ en cuestion en el tiempo; Co(mg L-
') es la concentracion inicial de la FQ; kapp €s la velocidad de degradacion de cada

FQ (min-), y t es el tiempo de reaccion (min).

La seleccion de los factores, asi como los niveles, fueron los siguientes: densidad
de corriente, concentracion de Fe?* y concentracion de la mezcla de FQs. Dichos
factores fueron previamente seleccionados con base en la literatura ademas de los
niveles para cada factor que se muestran en la Tabla 6. El disefio de experimentos

se analizé mediante el Software Desing-Expert® 11.

Tabla 6. Factores y niveles del disefio Box-Behnken para la degradacion de la mezcla
de FQs mediante EF.

Nivel
+1 0 -1

Factor
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Densidad de corriente (mA cm?) 250 166.6 83.3

[Fe?*] (mmol L) 0.5 0.3 0.1
[FQ's mezcla] (mg L") 90 55 20
+1 = nivel alto
-1= nivel bajo

0 = nivel central

2.3.2.3. Determinaciéon y cuantificacion de acidos carboxilicos y iones
inorganicos

Para la cuantificacion de los acidos carboxilicos de cadena corta, se utilizd una
columna de exclusion ionica Animex® HPX-87H (300 x 7.8 mm) con una fase movil
compuesta por 4 mmol L™ de H,SO,. Los acidos detectados incluyeron acido
oxalico, oxamico, maleico, férmico y fumarico. Las muestras fueron recolectadas a
diferentes intervalos, tomando alicuotas de 1.5 mL que fueron filtradas utilizando
filtros de jeringa de nylon de 0.45 um (Phenex). Estas muestras se inyectaron en el
cromatografo HPLC System, serie YL900, con un tiempo de andlisis total de 16
minutos a un flujo de 0.8 mL min~". La deteccion de los acidos se llevé a cabo a una

longitud de onda de 210 nm.

La cuantificacion de los iones F~ y NOs™ se realizd utilizando el cromatografo de
iones Thermo Scientific Dionex (Dionex ICS-110 system), que incluye un supresor
de conductividad (Dionex ASRD 300 de 4 mm) y una columna de intercambio i6nico
Dionex lonPac AS23 (4 x 250 mm). La fase movil consistié en una mezcla de 4.5
mmol L™ de Na,CO; y 0.8 mmol L™" de NaHCOs;. El flujo se ajusté a 1 mL min™",
manteniendo la temperatura en 30 °C y la corriente en 25 mA. La toma de muestras
se realiz6 en diferentes intervalos, recolectando alicuotas de 5 mL que fueron

posteriormente filtradas con filtros de jeringa de nylon de 0.45 pm.

2.3.2.4. Identificacion de intermediarios de degradacion por cromatografia de
liquidos acoplada con espectrometria de masas en tandem (LC-MS/MS)
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La identificacion de los intermediarios de degradacion se realizd6 con un cambio en
las condiciones optimizadas; principalmente la concentracion inicial de las FQs, ya
que el limite de deteccion del LC-MS/MS fue 10-2000 ng L'. Por su parte la
degradacion mediante EF se realizO6 de manera individual para lograr la
identificacion pertinente correspondiente de cada compuesto. En la Tabla 7 se

muestran las condiciones nuevas implementadas para este analisis.

Se realizaron alicuotas de 1.0 mL de la muestra, que luego se transfirieron a viales
de 1.5 mL con 6 gotas de una solucién de NaOH a 0.02 mol L-'. Después de filtrar
las muestras utilizando filtros de Nylon de 0.22 um, se agregé 1 gota de una solucién
de H2S04 a 4 mmol L' para ajustar el pH a 3, que es el valor necesario para las
condiciones cromatograficas. Cada muestra fue llevada a analizar en el equipo de
cromatografia de liquidos Agilent 1920 Infinity |I UHPLC acoplado con el
espectrometro con triple cuadrupolo Agilent 6470 LC/MS System. La columna
utilizada fue C18 Agilent ZORBAX Eclipse (50 x 2.1 mm, 1.8 ym, tamafo de poro).
La fase movil consistio en una combinacion de agua ultrapura y ACN (50:50 v/v).
Finalmente, el rango de concentraciones para la calibracion externa fue de 10-1500

ng L' para cada compuesto.

Para mas informacion acerca de la operacién del equipo LC-MS/MS favor de

consultar Apéndice 1.

Tabla 7. Condiciones en la degradacion individual de las FQs para la identificacién de
intermediarios de degradacion mediante LC-MS/MS.

Parametro OFL NOR CIP
Concentracion inicial

[FQ] (ng L) 1000 1000 1000
Densidad de corriente j 83.3 83.3 83.3
(mA cm™) ' ' '
Concentracion de hierro [Fe?']

(mmol L) 0.05 0.05 0.05
Concentracion de electrolito soporte 0.005 0.005 0.005
[N82804] (moI L'1)

Vol. de la celda (mL) 250 250 250
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pH 2.8 2.8 2.8

2.3.3 Evaluacién de la toxicidad mediante los bioensayos con Vibrio fisheri

Los analisis de toxicidad se realizaron al finalizar el tratamiento con
electrocoagulacion (EF), utilizando el microorganismo Vibrio fisheri. Para llevar a
cabo estas mediciones, se utilizé un kit de bioluminiscencia Delta Tox || de Modern
Water.

Se colectaron muestras de 2 mL en diferentes intervalos de tiempo, a las que se les
afiadié 0.5 y 0.2 mL de una solucion de NaOH 0.065 mol L™ y 0.1 mol L™ de
Na,SOs;, respectivamente. A continuacion, se reconstituyé la bacteria liofilizada en
viales de 6 mL afadiendo 0.3 mL de NaCl (2% w/v), y se ajusté la presién osmaotica
con NaCl (20% wi/v).

Finalmente, se incorpord la bacteria reconstituida a 0.9 mL de cada muestra. La
medicidon de bioluminiscencia se realizé al inicio y luego de una exposicion de 10
minutos utilizando el iluminédmetro Delta Tox Il (Modern Water). La inhibicién de la
bioluminiscencia se reportd como porcentaje de inhibicion de bioluminiscencia
(%IB).

2.4. Metodologia experimental de la segunda parte: tratamiento biolégico
2.4.1. Preparacion y caracterizacion del soporte microbiano

La roca volcanica tezontle fue utilizada como empaque y como soporte microbiano.
Previo al empaque de los reactores se llevd a cabo una caracterizacion
fisicoquimica y estructural; la caracterizacién estructural se realiz6 mediante la
técnica de fisisorcion de N2 utilizando el equipo Micromeritic TriStarr II+. Una vez
caracterizada, fue lavada hasta retirar todo tipo de impurezas y llevada a
esterilizacion a 15 libras/pulgada? de presidon durante 1 h. Los resultados de la

caracterizacion se muestran y discuten en el Capitulo 3.
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2.4.2. Instalacion y operacion de los reactores de lecho empacado

La Figura 6 muestra la configuracién de los tres reactores de lecho empacado:
constituidos por una columna de vidrio de 36.6 cm de largo; diametro interno y
externo de 5.08 y 5.35 cm respectivamente; dividido en 5 segmentos (L) con 6

puertos de muestreo incluyendo influente y efluente. La distancia de cada puerto es

de 5.35 cm.
Unidn de salida — — — »
Puerta 2 &
= Empaque de
tezontle
@ - | o l

Puertos 1y 4 Puerto 3

Puertos de

Columna de vidrio L3 muestreo

pozem | L .|
#17 _____ —

Bomba
peristiltica

4= == Union de entrada

Influnte (MNR) Efluente

Vilvula check

Fig. 6. Configuracion esquematica de los reactores de lecho empacado.

Cada uno de los reactores fue cargado con ~ 700 g de piedra previamente
esterilizada. El reactor utilizado en la degradacion biolégica ser rotul6 como RE-1;
RE-2 para el reactor utilizado en el acoplamiento de los procesos, y RE-0 para el

reactor de referencia.

El consorcio bacteriano utilizado como inéculo fue obtenido de una PTAR ubicada
en la refineria de Cadereyta Jiménez, Nuevo Ledn, México (2535.1333,
N,09956.3428,W). El consorcio fue depositado en un reactor madre de 2 L con
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aireacion y posteriormente se acondicion¢ llevandolo a centrifugacion a 2000 RPM
durante 5 min. La inoculacion a los reactores RE-1 y RE-2, se realizé con 200 mL
del consorcio en 1 L de medio de cultivo mineral nitrato reductor (MNR) a un TRH
de 6 h.

La alimentacidn de los reactores RE-1 y RE-2 se llevo a cabo con 1 L de MNR con
una frecuencia de 2 veces a la semana durante 4 meses hasta observar la
maduracion de la biopelicula. La composicion y la preparacién del MNR se muestra

en la Tabla 8.

Tabla 8. Composicion del medio de cultivo nitrato reductor.

Compuesto Cantidad (g) Dilucion (mL)
NH4NOs3 0.5
C2H3NaO2 1.5
Extracto de levadura 3
Triptona 2 800
MgCl2 0.5
NaNOs 1
KH2PO4 2
100
KoHPO4 3.5
Glicerol 0.2 100

Para completar la preparacién del MNR, se afadié 1 mL de la solucion de Stock

nutrientes, y se esterilizdé a 150°C a 15 psi de presién durante 20 min.

El monitoreo de los parametros ambientales como OD, POR, pH se mantuvo
durante la maduracion de la biopelicula y posteriormente durante la aclimatacion
con el CIP, el cual fue el primer compuesto afiadido como sustrato limitante. Las
mediciones se hicieron tomando alicuotas de 10 mL provenientes del influente y
efluente depositandolas en vasos de precipitados.

2.4.3. Aclimatacion de la biopelicula a los sustratos limitantes en el RE-1
2.4.3.1. Metodologia de dispersion de OFL, NOR, y CIP en el MNR
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Con el objetivo de lograr la homogeneizacion de cada compuesto en el medio de
reaccion nutritivo (MRN), cada farmaco fue sometido a un tratamiento previo. Este
tratamiento consistié en pesar una cantidad conocida de cada farmaco y anadir 1
gota de una solucion de H;PO, a 8 mmol L™" hasta conseguir la completa solubilidad
del compuesto en agua. Para evitar la precipitacion, se mantuvo el pH de la solucién

en 4 mediante la adicion de KOH a 0.6 mol L™".

Una vez obtenida la solucion homogénea, se afiadid a un volumen conocido de
MRN. Posteriormente, se suministraron 500 mL de MRN con la fluoroquinolona (FQ)
afiadida a una concentracion conocida (MNR-FQs) al reactor de tratamiento (RE-1)

a un flujo constante de 6 mL min~ durante un periodo de 4 meses.

2.4.4. Evaluacion de la biodegradacion del OFL, CIP y NOR en el RE-1

Se realizaron pruebas iniciales de biodegradacién para evaluar la efectividad del
reactor (RE-1) en la eliminacién de ciprofloxacino (CIP). Para esto, se incorpor¢ al
influente una concentracion de CIP de 42 mg L™, manteniendo un tiempo de
retenciéon hidraulica (TRH) constante de 1.15 horas. Para monitorear la
degradacion, se tomaron alicuotas de cada uno de los puertos en secuencia
ascendente al finalizar el tiempo de alimentacion. Las muestras se filtraron con filtros
de jeringa de polipropileno Whatman GD/X de 0.45 ym y se almacenaron en viales
de 1.5 mL para su analisis posterior en el cromatdégrafo HPLC System YL900. A
continuacion, se evaluaron seis concentraciones diferentes de cada compuesto: 5,
15, 30, 50, 70 y 90 mg L™". Para cada cinética de degradacion, se aplicd la misma
metodologia descrita anteriormente. Ademas, se llevé a cabo la degradacién de la
mezcla de compuestos utilizando las mismas concentraciones, en una relacion de
1:1:1 para cada uno. Esto significa que, para una concentracion de 5mg L™ en la
mezcla, la concentracion total ascenderia a 15 mg L™'. Asi, las concentraciones
totales en el influente fueron de 45, 90, 150, 210 y 270 mg L™, de acuerdo con el

orden de concentracién establecido. Para fines practicos, se utilizé el orden inicial
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de 5, 15, 30, 50, 70 y 90 mg L™, asumiendo que la mezcla de los tres compuestos

actia como un solo sustrato.

2.4.5. Determinacion de la masa celular volatil y grosor de la biopelicula por
segmento

El reactor biolégico RE-1 fue desmontado y dividido en 5 segmentos para
determinar la masa celular volatil expresada en soélidos suspendidos volatiles (SSV
g). De cada segmento se obtuvo una cantidad de soporte bacteriano de la cual fue
registrada su peso humedo y posteriormente fue llevado a peso constante. El

proceso se muestra en el siguiente esquema de la Figura 7:

— =+ Efluente

| Radlatiodalbeso Calentamiento a Registro de peso
g ; P 105°C durante 60 después de estufa:
humedo =

min peso seco

L1l

2 Soporte
bacteriano de cada

T segmento

Calcinaciona
550°C durante 25
min

Registro del peso

-1
Influente después de mufla

Fig. 7. Determinacion del grosor de biopelicula y la masa celular volatil por segmento en el RE-1.

Para llevar a peso constante fue necesario calentar el soporte bacteriano obtenido
de cada segmento del reactor a 105°C durante 60 min registrando peso posterior a
ser calentado en la estufa. El proceso de calentamiento se realizé hasta que el peso
resultante no cambiara a razon de 0.1 g. El peso restante corresponde a la humedad
total del soporte. Posteriormente se registro el peso de la piedra seca luego de ser
calcinada a 550°C en mufla. El proceso fue repetido las veces que fueron necesarias

hasta llevar a peso constante. La diferencia del peso seco de la piedra con respecto
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al peso de calcinacion después de mufla corresponde al total de los sdlidos

suspendidos en SSV g.

El calculo del grosor de la biopelicula se obtuvo con la ecuacion 30:

(Phl 5 51 5)
[As@®)]

Donde L, 5 es el grosor de la biopelicula en cada uno de los segmentos del reactor

Lyis = (30)

(cm); Pr1s Y Ps1 5 s el peso humedo y seco del soporte por segmento (g); 4;5 €s

el area superficial del soporte por segmento (cm); y & es la densidad del agua (1

cm3 g™).

El area superficial total de la piedra segun el resultado BET es de 2.15 m? g™'; por
lo tanto, cada segmento tiene el valor correspondiente del area superficial en cm?
considerando el numero de piedras de cada segmento. Este parametro se muestra

en la Ecuacion 31:

A= (Psy5 )(NP15) (31)
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Donde Np, 5 es el numero de piedras por segmento.

2.4.6. Metodologia experimental de la tercera parte: Acoplamiento de los
procesos

La combinacién del proceso electroquimico (EF) y el proceso biolégico en los
reactores se llevd a cabo de manera discontinua, utilizando dos trenes de
tratamiento: electro-Fenton/reactor biolégico 2 (EF/RE-2) como tren 1, y reactor

bioldgico 1-electro-Fenton (RE-1/EF) como tren 2.

2.4.6.1 Tren 1: RE-1/EF

Este tren consistido en evaluar la cinética de degradaciéon de 30 mg L™ (en una

relacion 1:1:1) de la mezcla de fluoroquinolonas (FQs) en el reactor RE-1, bajo las
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condiciones previamente establecidas. Para obtener una muestra representativa, se
tomaron los segundos 250 mL del efluente, lo que corresponde a la mitad del
volumen de trabajo del reactor (500 mL). El efluente resultante fue esterilizado a 15
psi durante 20 minutos y filtrado con una membrana S-pack Millipore de 0.22 ym de
diametro (47 mm). Posteriormente, el efluente fue acidificado con H,SO, (4 mmol

L™") hasta alcanzar un pH de 2.8-3.

En la segunda fase del tratamiento (EF), se mantuvieron las condiciones
optimizadas de corriente de j = 250 mA cm™2y [Fe?*] = 0.31 mmol L™ durante 360
minutos. Finalmente, se tomaron muestras para analisis por HPLC y COT,de 1y 5
mL, respectivamente. Cabe resaltar que tanto el muestreo como la preparacion de
la muestra para los analisis se llevaron a cabo siguiendo el procedimiento descrito

anteriormente.

2.4.6.2 Tren 2: EF/RE-2

Este tren consistié en utilizar el EF como primer tratamiento. Las condiciones de
degradacion optimizadas se implementaron para el tratamiento electroquimico, con
una duracion de 90 minutos. La toma de muestras se realizé al inicio y al final del
tratamiento, asi como cada 5, 10, 30, 60 y 90 minutos, recogiendo 5 mL y 1 mL,
respectivamente, para analisis de COT y HPLC. A través del HPLC, se cuantificaron

los acidos carboxilicos de cadena corta.

Al efluente resultante se le afadié 0.1 mol L™" de NaOH hasta ajustar el pH entre 6
y 8. Luego, se filtré mediante un sistema de filtracion al vacio utilizando una
membrana de celulosa S-pack Millipore de 0.22 ym de didmetro (47 mm) para
eliminar el precipitado de hierro generado por el incremento del pH. El siguiente
paso consistié en afiadir 2 mL de una solucion de 0.1 mol L™" de Na,SO; para oxidar

el H,0, residual.

Finalmente, la solucion pretratada con EF se pasd a través del reactor RE-2,
manteniendo un tiempo de retencion hidraulica (TRH) de 2.05 horas. Se tomaron
nuevamente muestras de 1 mL para analisis por HPLC, con el objetivo de cuantificar
los acidos carboxilicos consumidos por las bacterias en el RE-1. Estas muestras
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fueron filtradas dos veces: primero con filtros de nylon de 1.0 ym Phenex y luego
con filtros de 0.45 ym de la misma marca. Esta doble filtracion se realizé para
eliminar el exceso de materia indeseada, como sodlidos suspendidos y células
bacterianas de menos de 1.0 um. En esta segunda fase, también se tomaron
muestras de 4 mL para el analisis de COT al inicio y al final (influente y efluente) del
postratamiento en el RE-2. Cada una de estas muestras fue filtrada dos veces,
utilizando ambos filtros (1.0 y 0.45 pm), y diluidas en el siguiente orden: de 4 a 25

mL y de 1 a 15 mL. La dilucién final de 15 mL fue la utilizada para el analisis.
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CAPITULO 3

RESULTADOS Y DISCUSION

PRIMERA PARTE: TRATAMIENTO ELECTROQUIMICO

3.1. Implementaciéon del método cromatografico por HPLC

A partir del analisis mediante espectrofotometria de UV-Vis, fueron seleccionadas
las longitudes de onda de 275 y 290 nm para la deteccidn de las FQs en el equipo
HPLC. En la Figura 8 se muestra el cromatograma final obtenido después de la
separacion de los tres analitos estudiados con tiempos de retencion de 8.37,9.45 y

10.27 min para el OFL, NOR y CIP respectivamente.

Dadas la similitud de la estructura quimica de las moléculas, algunas combinaciones
en distinta relacion fueron probadas con poco éxito (ACN: H20 50/50; H20:CH3sOH
70:30; ACN:CHsOH 90:10 v/v, entre otras), obteniéndose picos con buena
fisonomia, pero presentando co-elucion al final del analisis y/o tiempos de retencion
muy prolongados. Un caso especial es el de CIP y NOR, quienes fueron los
compuestos que presentaron mayor problema de elucién debido a la gran similitud

que exhiben sus respectivas moléculas (Fig. 1).

600 +

500 +

400 -

300 -

(mV)

200 -

2 3456 7 8 91011 12 13 14 15
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Fig. 8. Cromatograma de OFL, NOR y CIP en columna C18; fase mévil 30 mmol L™’
KH2PO4: ACN: THF (86:10:4 v/v) a A = 275y 290 nm. Flujo 1 mL min™.

La eleccion de la fase movil se realizé basandose en lo reportado por Espinosa-
Mansilla et al (2005) [114]. La variacion de las condiciones en la fase movil y en el
caudal evidentemente favorecieron la retencion de las moléculas de CIP y NOR,
obteniéndose un pico con co-elucion al final de cada analisis. Sin embargo, la
presencia de solventes de polaridad intermedia como el THF y ACN, permitio lograr
la separacion correcta de estos dos compuestos en un tiempo de analisis de 15 min
con una resolucion de Rs = 2.6. El tiempo de retencion de cada compuesto y otros

parametros cromatograficos se reportan en la Tabla 9.

Tabla 9. Parametros de separacion del OFL, NOR y CIP.

Analito Tr (mMin) Eficacia (N) Factor de capacidad (K)
OFL 8.45 178506 1.82
NOR 9.45 291600 2.15
CIP 10.27 75003 2.42

En comparacion el THF posee una constante dieléctrica menor a la del ACN (7.58
y 38.38, respectivamente), favoreciendo con ello la elucion del NOR en un tiempo
de retencion menor al CIP. La ligera diferencia en la polaridad de estos dos
compuestos se le atribuye a la presencia del ciclopropano en la molécula del CIP
[115]. Otro factor importante involucrado en la elucion fue la utilizacion del buffer de
fosfatos ajustado a pH 3. El ajuste del pH mantuvo a los analitos en su forma mas
apolar con la protonacién en el atomo de nitrégeno en la posicion 2 del anillo de
piperazina presente en las tres moléculas. Al mantener el pH en 3 se favorece la
interaccién con la fase estacionaria mejorando la fisonomia de los picos y por ende
la eficacia cromatografica (N). Si, por el contrario, las moléculas se mantuvieran en
su forma polar, la elucion tendria lugar justo antes del frente de eluciéon o tiempo

muerto, debido a la débil interaccién con la fase estacionaria. Esto conduciria a
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errores en el analisis de degradacion por la posible interferencia causada por la

deteccion de subproductos de degradacion [116,117].

La Tabla 10 muestra los parametros analiticos obtenidos de la curva de calibracion
de las FQs obtenidas de manera simultanea. Para mas informacion de la curva de

calibracion de los tres analitos revisar el Apéndice 1.

Tabla 10. Parametros analiticos de las curvas de calibracion del OFL, NOR y CIP

. Compuesto
Parametros
OFL NOR CIP
Rango lineal (mg L") 0.8-60 08-60 0.8-60
Tiempo de retencion (min) 8.37 9.45 10.27
Limite de deteccion LOD (mg L") 0.33 0.075 0.08
Limite de cuantificaciéon LOQ (mg L) 1.12 0.25 0.29
RSD punto minimo (%) 4.11 4.17 4.15
RSD punto maximo (%) 3.33 3.08 3.47

3.2. Cuantificaciéon de H202 electrogenerado

La cuantificacion del H,O, corresponde al analisis previo a los experimentos de
degradacion, ya que es el reactivo fundamental para el inicio de la reaccion de
Fenton (Ecuacién 7). Por lo tanto, la produccién continua de este oxidante garantiza
la generacion constante de los radicales *OH, que, como se establecio

anteriormente, son los encargados de llevar a cabo la degradacion de las moléculas.

Los catodos de difusidén de aire al estar elaborados de tela de grafito (material de
naturaleza carbonacea), fueron capaces de generar H202 en concentraciones en el
orden de mmol L', mismo orden de concentracion reportado por Brillas et al., en
numerosas publicaciones [20,46,118,119]. En la Figura 9-a) se muestra la

generacion del oxidante durante 180 min de electrdlisis.
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Fig. 9. a) Produccion de H>O- por los CDA y b) eficiencia corriente en la produccion de
H.05; en 0.05 mol L-1 Na,SOq, pH 3, j = 83.3, 166.6 y 250 mA cm.

La electrogeneracion del H202 tuvo lugar cuando el oxigeno suministrado paso a
través de los sitios activos de la tela. En general, esta produccion mantiene una
tendencia lineal al inicio de la reaccién que esta en funcion de la densidad de
corriente aplicada (j) y por el transcurso del tiempo de la electrélisis. Cuando la
densidad de corriente aumenté a 250 mA cm-2 la produccion maxima alcanzada fue
de 33.15 mmol L'; sin embargo, la pendiente de la curva tiende a disminuir cuando

la produccion rebasa los 20 mmol L-'. Esta misma tendencia se presenté cuando la
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produccion del H202 rebaso los 17 mmol L' a 166.6 mA cm™. En esa zona la
concentracion de H202 se vuelve independiente de la concentracion de oxigeno
(concentracion desconocida) debido a que la rapidez de su generacién alcanza la

tasa de su oxidacién en el anodo [120], como lo expresa la Ecuacién 32:

H,0, - 0, + 2e” + 2H* , (32)
Debido a que la electrolisis se lleva a cabo a corriente constante, el sistema
electroquimico se vuelve no selectivo y diferentes reacciones tienen lugar en
paralelo con la RRO: la primera reaccion corresponde a la evolucién de hidrogeno
con un potencial de E° = 0 V/ EEH que compite directamente con la RRO (E° = +
0.68 V/ EEH) (Ecuacion 33). A su vez, la segunda reaccién corresponde a la
reduccion catddica del H202 via 2 e-(E° = + 1.77 V/ ENH) (Ecuacién 34) generando
H20 como producto final, de acuerdo con lo reportado por Brillas et al. (2020). La
acumulacién de estas dos reacciones tiene un efecto en la eficiencia de corriente
(n) que se muestra en la Figura 9-b), en donde se observa una tendencia de

disminucién con respecto al tiempo y en funcion de la densidad corriente.

2H* + 2¢e” - H, (33)
H,0, + 2H* 4+ 2e~ - 2H,0 (29)
No obstante, la produccion se mantiene constante y en una concentracion adecuada

para la generacion de radicales "OH segun lo reportado por diversos autores [121—

124]. En la Tabla 11 se muestra el resumen de la produccion de H202 acumulado.

Tabla 11. Resumen de la produccién de H20:2 por los CDA de tela de grafito.

j (MA cm2) n(%) promedio H202 (mmol L)
83.3 86.76 16.99 = 1.51
166.6 75.51 29.40+4.0
250 65.92 33.151£0.26
n=3,+SD

Por otro lado, la densidad de corriente mas baja de 83.3 mA cm™, es la que reporta

la eficiencia promedio mas alta, 86.76% (considerando las eficiencias por unidad de
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tiempo), y aunque se sugeriria que a densidades menores se acercara al 100% de
la eficiencia; cabe destacar, que el objetivo principal es la obtencién del oxidante en
cantidades altas para la mayor generacion de radicales *OH. De esta manera se
aplica una corriente impuesta que acelere y aumente la produccién de H202

sacrificando un poco la eficiencia.

3.3. Evaluacion de la degradacién en mezcla de OFL, NOR y CIP mediante EF

La degradacion de la mezcla de FQs se llevd a cabo una vez comprobada la
viabilidad de los catodos CDA en la generacion de H202. Previo a la ejecucion del
proceso EF, se realizaron las pruebas control de adsorcion y oxidacion anddica con
H202 (OA-H202). Posteriormente se implementd un disefio de experimentos de
superficie de respuesta Box-Benkhen (BB) para la optimizacion de las condiciones

de degradacion y mineralizacion de las FQs.

3.3.1. Pruebas control de degradacion

La primer prueba control consistié en determinar el grado de adsorcién de las FQs
en la tela de carbon y de la celda electroquimica en general. Esta prueba se realizod
con todos los elementos experimentales de EF durante 180 min, pero sin la
aplicacién de corriente. En la Figura 10 se muestran los resultados. Al no presentar
un cambio en la concentracidn inicial de la mezcla, se concluye que la adsorcion es
despreciable, por lo que no causaria una diferencia importante en la degradacion
de las FQs. Adicionalmente, con esta prueba se comprob6é que ninguno de los
compuestos se descompone por hidrdlisis. Por el contrario, la efectividad de los
radicales queddé demostrada en el proceso electroquimico OA- H202, que se
muestra en la Figura 11. Dicho proceso consistio en la generacion de radicales
DDB("OH) y en el aprovechamiento del H202 in situ generado por los CDA,; el cual
logré el 64.0, 52.1 y 51.2% de degradacién del OFL, NOR y CIP respectivamente

en 180 min de electrdlisis. La cinética de degradacion corresponde a una cinética
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de pseudo-primer orden con constantes de velocidad (k app) de 0.0054 min-! (R? =
0.9912), 0.004 min~' (R? = 0.9902) y 0.003 min-! (R? = 0.995) para OFL, NOR y CIP.
Resulta evidente que, al menos en este proceso inicial, el OFL es la FQ que
presenta la degradaciéon mas rapida; mientras que el CIP y NOR se degradan lenta

y practicamente a la misma velocidad.
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Fig. 10. Prueba de adsorcion de OFL, NOR y CIP (30 mg L) en la tela de carbon
utilizando el CDA; en 0.05 mol L' Na,SOsa pH 3.
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Fig. 11. Degradacién de OFL, NOR y CIP (30 mg L' c/u) mediante OA-H.O,; en 0.05 mol
L' Na;SO4 pH 3, aplicando j = 83.3 mA cm™. Inserto: cinética de pseudo primer orden del
OFL, NOR y CIP, mismas condiciones.
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Sin embargo, en el proceso de EF mostrado a continuacion en la Figura 12, el orden
de la degradacion presenta un cambio, ademas de mostrar una notoria diferencia
de velocidad con respecto al proceso anterior; completando el 100% de la

degradacion en practicamente 60 min.
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Fig. 12. Degradacion de OFL, NOR y CIP (30 mg L' ¢/u) mediante EF; en 0.05 mol L™
Na,SQO4 pH 3, [Fe?*] = 0.3 mmol L, aplicando j = 83.3 mA cm?, . Inserto: cinética de
pseudo primer orden del OFL, NOR y CIP, mismas condiciones.

La cinética de degradacion presentd el mismo comportamiento de pseudo-primer
orden con Kapp de 0.054 min~' (R? = 0.9847), 0.039 min-! (R?2=0.9751) y 0.041 min""'
(R2=0.9707) para OFL, NOR y CIP. La misma tendencia se mantiene, pero a mayor
velocidad de degradacion. Este aumento de la velocidad de degradacion se da tras
la adicion de Fe?* (0.3 mmol L") y en consecuencia a la generaciéon de radicales
"OH en el seno de la disolucion. Asi mismo, la generacion de los radicales DDB(*OH)
en el anodo también tienen contribucién en la degradacién, ya que OA-H202 se lleva

en paralelo con EF.

Otro aspecto importante para considerar es que el proceso OA-H202 depende
directamente del transporte de materia hacia el anodo por conveccion forzada,
debido a la inmovilidad de los radicales DDB(*OH) [125,126], por tal motivo la

eficiencia de degradacion EF es mayor a la del proceso OA-H20:2.
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No obstante, la efectividad del proceso EF también se ve reflejada en el analisis del
abatimiento del COT, al lograr 27.2% de mineralizacion con respecto a un 15.03%
obtenido en la OA-H20:2. Por tal motivo, la OA-H202 es un proceso utilizado como
control, aunque ha sido demostrada su efectividad para lograr el 100% de
mineralizacion de diversos compuestos; sin embargo, para lograr dicho objetivo se
requieren tiempos muy prolongados de alrededor 6-8 h de electrdlisis, ademas de

altas intensidades o densidades de corriente [127-129].

Cabe mencionar que este analisis del COT indica la cantidad de materia organica
que ha sido transformada a COz, por lo que se considera la concentracion de COT
inicial de las FQs en mezcla, es decir 54.44 mg L-'. Otros factores que influyen en
el proceso son la densidad de corriente (j), la concentracién del [Fe?*], pH y tiempo
de electrdlisis [130,131]. Por tal motivo se recomienda la utilizacién de herramientas
estadisticas como lo son los disefos de superficie de respuesta, los cuales permiten
determinar las mejores condiciones para una respuesta en especifico.

3.4. Evaluacion del diseino Box-Behnken para la optimizacion de la
degradacion de OFL, NOR, CIP en mezcla mediante EF

El objetivo de este proyecto demanda la combinacion secuencial de EF con un
tratamiento microbioldgico, por lo que fue necesario la implementacion de un disefo
de experimentos que permitiera determinar las mejores condiciones de degradacion
y mineralizacién de EF previo a su acoplamiento con el tratamiento biolégico. Para
ello, se optd por el disefio Box-Behnken (BB) seleccionando como factores:
densidad de corriente (j) (mA cm), concentracion de hierro [Fe?*] (mmol L) y
concentracion inicial de las FQs en mezcla [FQs] (mg L'). Las respuestas
seleccionadas de acuerdo con lo deseado fueron: constante de velocidad de
degradacion individual (kapp) Y mineralizacién (%). La matriz de experimentos se

muestra a continuacion en la Tabla 12.
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Tabla 12. Matriz de experimentos del disefio Box-Behnken para la optimizacién de la
degradacion y mineralizacion de OFL, NOR y CIP mediante EF.

Densidad Concentracion

[Fe?*] de inicial de la Respuestas
corriente, j mezcla
Exp. Porcentaje de
(%COT)
1 0 1 1 0.09 0.09 0.11 41.75
2 1 1 0 0.08 0.14 0.14 38.70
3 0 -1 1 0.14 0.14 0.10 26.83
4 1 0 -1 0.02 0.03 0.03 20.61
5 -1 -1 0 0.06 0.12 0.12 16.22
6 0 0 0 0.10 0.10 0.10 37.20
7 0 1 -1 0.05 0.04 0.05 27.57
8 1 -1 0 0.12 0.11 0.12 32.98
9 -1 0 1 0.05 0.12 0.06 52.68
10 1 0 1 0.07 0.22 0.24 43.39
11 0 0 0 0.05 0.10 0.08 24.08
12 0 0 0 0.18 0.14 0.14 33.30
13 0 -1 -1 0.04 0.04 0.04 42.40
14 -1 0 -1 0.02 0.02 0.03 10.95
15 -1 1 0 0.02 0.02 0.02 29.77

Basado en los resultados mostrados de la Tabla 12 fueron construidas las graficas
de superficie de respuesta con el analisis estadistico correspondiente. EI modelo
cuadratico mostrado en las Ecuaciones 35-38 fue determinado para la mejor
prediccidn de la velocidad de reaccion (kapp) de las tres FQs, asi como el porcentaje
de mineralizacién en mezcla (% COT).

OFL k app == —0.156275 + 1.26836 A — 0.0268 B + 0.0555 C — 0.0726 A2
—0.0486 (2 (30)

NOR k app = 0.1124 + 0.02704 — 0.0157B + 0.0555C + 0.03324B + 0.0260AC
— 0.0143BC + 0.00394% — 0.0185B% — 0.0181(? (36)

CIP k app = 0.1090 + 0.03654 — 0.0063B + 0.0458C + 0.0326AB + 0.0444AC
—0.0022BC + 0.00364% — 0.0113B% — 0.0251C? (37)
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%COT = 31.53 + 3.264 — 2.42B + 7.89C — 1.96AB — 4.74AC + 7.44BC — 2.42A%
+0.3104B2 + 2.80C2 (38)

Los modelos de las Ecuaciones 35-38 fueron seleccionados en funcion de su
significancia de acuerdo con el valor de p menor a 0.05. El Anadlisis de la Varianza
(ANOVA) se llevo a cabo para evaluar la precision y la significancia de los modelos
propuestos; los resultados del ANOVA se presentan en las Tablas 13 a 16. Los
valores de p para las tres kapp resultaron menor que 0.05 lo que indica que el modelo
es significativo. Por otro lado, el modelo que representa el porcentaje de
mineralizacion en mezcla (% COT) resulté no significativo con un valor de p mayor
a 0.05. Adicionalmente, las cuatro respuestas obtuvieron un valor de p para falta de
ajuste también mayor 0.05, lo que indicé que no fue necesario el ajuste a un modelo
estadistico de mayor precision. Los coeficientes de determinacion (R?) y R?-ajustada
demostraron ser satisfactorios y consistentes entre los valores observados y los
predichos. Al no ser significativo el modelo para la respuesta % COT se obtuvieron
valores de R? y R2-ajustada no satisfactorios de 0.38 y 0.28 respectivamente. La
proximidad de R? y R2-ajustada indican la significancia de los modelos. La gréfica

13 muestra los valores predichos vs. los actuales.

Tabla 13. ANOVA para modelo cuadratico de la respuesta 1: kapp OFL

E Sum. de Cuadrados p-
uente gl ) F-valores
cuadrados medios valores
Modelo 0.0673 5 0.0135 3.83 0.0387 Significativo
A-[Fe?] 0.0103 1 0.0103 2.94 0.1207
B-[FQs] 0.0058 1 0.0058 1.64 0.2321
C+ 0.0246 1 0.0246 7.01 0.0266
A? 0.0196 1 0.0196 5.58 0.0425
Cz 0.0088 1 0.0088 2.50 0.1483
Residual 0.0316 9 0.0035
Faltade ) 5143 7 0.0016  3.83  0.9730
ajuste
Error puro  0.0203 2 0.0102
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Cor. Total 0.0989

14

Tabla 14. ANOVA para modelo cuadratico de la respuesta 2: kapp NOR

Sum. de

Cuadrados

Fuente gl : F-valores  p-valores
cuadrados medios
Modelo 0.0427909 6 0.0047545 6.9973464 0.0226533 significativo
A-[Fe?*] 0.0058158 1 0.0058158 8.5592236 0.0327992
B-[FQs] 0.0019751 1 0.0019751 2.9067296 0.1489305
C+ 0.0246 1 0.024642 36.26603 0.001816
AB 0.0044 1 0.0044 8.19 0.0211
AC 0.0027 1 0.0027 5.03 0.0552
BC 0.0008 1 0.0008 1.52 0.2528
Residual 0.0033974 5 0.0006795
Falta de No
ajuste 0.0025715 3 0.0008572 2.07562213 0.34150474 significativo
Eror 50008259 2 0.00041296
puro
Cor
Total 0.0461883 14

Tabla 15. ANOVA para modelo cuadratico de la respuesta 3: Kapp CIP

Sum. de Cuadrados
Fuente gl ) F-valores p-valores
cuadrados medios
Modelo 0.0427 9 0.0047 4.85 0.0484 significativo
A-[Fe?*] 0.0107 1 0.0107 10.92 0.0214
B-[FQs] 0.0003 1 0.0003 0.3257 0.5929
C+ 0.0168 1 0.0168 17.14 0.0090
AC 0.0079 1 0.0079 11.19  0.0362
% 0.0023 1 0.0023 2.37 0.1840
Residual 0.0049 5 0.0010
Faltade )34 3 0.0011 136 0.4508
ajuste
Errorpuro  0.0016 2 0.0008
Cor Total 0.0476 14
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Tabla 16. ANOVA para modelo cuadratico de la respuesta 4: %COT

Sum de

Cuadrados

Fuente cuadrados medios F-valores p-valores
No
Modelo 1011.1718 9 112.35242 0.7393967 0.6736489 significativo
A-Hierro 84.89045 1 84.89045 0.5586682 0.4884367
B-FQs 46.8512 1 46.8512 0.30833 0.6026327
C-j 498.0168 1 498.0168 3.2774727 0.1300089
AB 15.327225 1 15.327225 0.1008692 0.7636239
AC 89.775625 1 89.775625 0.5908177 0.4768202
BC 221.26563 1 221.26563 1.4561598 0.2815142
A2 21.616185 1 21.616185 0'14225723 0'7215252
B? 0.3557853 1 0.3557853 0'0023412 0'963280g
c? 28.956308 1 28.956308 0'1905623 0'6806552
Residual  759.75737 5 151'9514;
Falta de 222.99103 4.9125479 0.1737706 No
ajuste 668.9731 3 3 9 8 significativo
90.784266 45.392133
Error puro 7 2 3
1770.9291 1
Cor Total 7 4
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Fig. 13. Valores predichos vs actuales de las respuestas a) kapp OFL, b) kapp NOR,
C) Kapp CIP y d) %COT de la mezcla FQs.

En la Figura 14 se muestra el grafico de superficie de respuesta con las mejores
condiciones para las cuatro respuestas. La velocidad de degradacion para NOR y
CIP presentan valores maximizados similares de kap = 0.21 y 0.26 min-’
respectivamente (Fig. 14-a y b); mientras que el OFL presenta una velocidad de
degradacion kapp = 0.03 min' (Fig. 14-c) cuando la densidad de corriente, la
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concentracion de Fe?* y la concentracion inicial de las FQs en mezcla permanecen
en los valores de 244.7 mA cm, 0.31 mmol L' y 87.0 mg L', respectivamente. Asi
mismo, bajo las mismas condiciones, se predice un %COT de 50.0% con una
deseabilidad de 0.1 (Fig 14-d).

El OFL aparentemente es la molécula mas recalcitrante en comparacion del NOR y
CIP, lo cual puede atribuirse a la complejidad de la molécula que, a pesar de
presentar similitudes en su estructura quimica, es la que posee un grupo adicional
de oxazina (Fig.1-a), lo que confiere mayor estabilidad [132]. Por otro lado, la
degradacion del NOR y CIP practicamente se lleva a la misma velocidad en todas
las condiciones evaluadas, atribuido principalmente a la similitud de ambas
moléculas (Fig. 1-b y c). Sin embargo, esto es sélo una posible explicacion que
requiere un analisis mas detallado. Para esto, este tema sera tratado mas adelante
mediante la elucidacion del mecanismo de degradacion de las tres moléculas en la

seccion 3.6.1.

Cabe destacar que el objetivo principal de este disefio de experimentos fue
encontrar las condiciones ideales para obtener un porcentaje de mineralizacion
satisfactorio (50-60%) y una rapida degradacion de los compuestos dentro del
tiempo de los 180 min. Este tiempo se considerd en funcidn del consumo energético

que conlleva implementar un tiempo mas prolongado [24,108,133].
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Fig. 14. Superficie de respuesta para a) kapp OFL, b) kapp NOR, C) kapp CIP y d)

%COT de la mezcla FQs.
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3.5. Evaluacion del grado de mineralizacion de la mezcla de FQs

Las mejores condiciones de operacion fueron evaluadas por cuadruplicado para
evaluar la eficiencia de mineralizacion del sistema electroquimico. Dicha eficiencia
se expresd como porcentaje de remocion de carbdn organico total (%COT) y se

obtuvo mediante la Ecuacion 39:

x100 (31)

Donde COT, y COT; corresponde al carbon organico inicial y final respectivamente

enmg L.

La Figura 15-a muestra el cambio del COT con respecto al tiempo luego de 180 min
de electrdlisis. El poder oxidativo del proceso EF logré remover el 60.74 + 2.17%
del COT proveniente de la mezcla de FQs. Por su parte en la Figura 15-b, se
muestra el calculo de la eficiencia de corriente de mineralizacién (%ECM), que se

obtuvo mediante la Ecuacion 40.

ECM = EVSACOT 100 (40)

4.32x107mIt

Donde, ACOT corresponde al cambio del COT (mg L") con respecto al tiempo (t)
en h; n es el numero de electrones promedio intercambiados por las tres moléculas
en cuestion (95); m es el numero de atomos promedio por cada molécula (17); F es
la constante de Faraday (96500 C mol"); / es la intensidad de corriente aplicada y
Vs es volumen de la solucién en L. Tanto el numero de electrones (n), asi como el
numero de atomos de carbono (m), se obtienen de las tres reacciones de

mineralizaciéon representadas en las Ecuaciones 41 a 43.

OFL Cy;HygFN305 + 40H,0 —» 17C0, + 3NO3 + F~ + 98H* + 94 ¢~ (32)
NOR C,,H,,FN305 + 41H,0 — 17C0, + 3NO5 + F~ + 102H* + 99 e~ (33)
CIP CysHyoFN305 + 38H,0 — 16C0, + 3NO3 + F~ + 94H* + 91e~ (34)
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En los primeros minutos de electrdlisis la transformacion de las moléculas a COz2 se
presenta de manera acelerada alcanzado 13.95% en 60 min, como su valor maximo.
Con respecto en los minutos finales, a partir de 120 min la velocidad de
mineralizacién presenta una disminucion, para culminaren 10.43% a los 180 min.
Este comportamiento refleja la estabilidad de los subproductos de degradacion,
haciendo mas lenta la mineralizacién. Este comportamiento se relaciona con la

formacion de complejos Fe-carboxilato.

La formacién de complejos tiene lugar luego de las rupturas de las moléculas,
generando acidos carboxilicos de cadena corta. Estos acidos forman complejos con
los iones de Fe3* presentes en la solucion, y son muy estables a la oxidacién por
parte de los radicales "OH [20,118]. La formacidn de estos complejos es muy comun
en los procesos electro-Fenton en los cuales se reporta una mineralizacién parcial

entre el 40-60% dependiendo de las moléculas degradadas.

En contraparte, la Figura 15-c muestra el costo energético por kg de COT (ECOT).
ECOT representa el gasto energético efectuado en la mineralizacion de la mezcla

de FQs y se expresa en kWh. Este calculo se obtuvo mediante la Ecuacion 44.

Vit

Ecor = ——e 44

Donde V es el voltaje promedio de la celda (V).

En el grafico se muestra una tendencia que es inversamente proporcional a ECM,;
por lo tanto, a medida que la ECM alcanza su valor maximo (13.95%) ECOT alcanza
su valor minimo acumulado de ~0.096 kWh en 60 min de electrdlisis. Asi mismo, el
calculo ECOT indic6 que el consumo total acumulado por mineralizacion de las tres
moléculas es de ~0.14 kWh en 180 min. Al ser este ultimo valor acumulado, existe
una gran diferencia considerando el consumo logrado en la primera hora de

tratamiento.

Por otro lado, es importante conocer si el remanente pretratado con EF presenta un
grado de toxicidad que permita dar paso al postratamiento microbiolégico. Al

considerar el grado de mineralizacién como parcial (60.74%), se realizé el analisis
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de toxicidad mediante ensayos biolégicos con V. fisheri. La Figura 15-d muestra los
resultados obtenidos en funcion del tiempo de electrdlisis, los cuales se expresan
como porcentaje de inhibicién de bioluminiscencia (%IB). El tiempo inicial (t = 0)
presenta una IB cercana al 100% debido a la naturaleza antibiética de los
contaminantes; sin embargo, durante los 20 a 60 min hay un aumento estable de
140% de IB. Interesantemente, a los 90 min de electrélisis se presenta una
disminucién drastica del 14.0 = 9.8% manteniéndose practicamente estable hasta
alcanzar 16.0 = 4.24 % de IB en 180 min. Este comportamiento inicial se le atribuyo
a la presencia de compuestos altamente toxicos que evidentemente son mas toxicos
que las moléculas iniciales; sin embargo, fueron rapidamente oxidados por los

radicales "OH apenas a los 90 min.

Shi et al. (2015) y Lopez-Velazquez et al. (2021), reportaron que efluentes con
valores de IB < 10% son considerados de toxicidad baja. Con base en estos estudios
se concluye que a partir de los 90 min de tratamiento con EF el remanente de la
mezcla de FQs se considera de toxicidad baja. Adicionalmente, estos resultados
también son consistentes con lo establecido por la norma mexicana NMX-AA-112-
SCFI-2017, la cual establece que una muestra es téxica cuando rebasa el 10% de

IB respecto al blanco.
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Fig. 15. a) Mineralizacion de la mezcla de FQs mediante EF, b) eficiencia de corriente de
mineralizacién (%ECM), c) costo energético por kg de COT (ECOT) y d) ensayos de
toxicidad con V. fisheri expresado como inhibicién de la bioluminiscencia (%IB).

Tomando en cuenta lo anterior, es posible llevar el efluente pretratado al
postratamiento microbiolégico con el objetivo de terminar el proceso de
mineralizaciéon. Sin embargo, es importante considerar otro aspecto significativo:
debido a que la menor inhibicién se logra a los 90 min (14%), es posible dar por
terminado el experimento justo a la mitad, teniendo en cuenta que en esta etapa de
tratamiento la ECM y la ECOT fueron 13.23% y ~0.1 kWh respectivamente, evitando
prolongar el tiempo de tratamiento, que a su vez conlleva una baja taza de

mineralizacién con un incremento del consumo energético acumulado.

El siguiente paso es identificar los compuestos intermedios de degradacion durante

los primeros minutos de electrolisis, como se explicara a continuacion.
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3.6. Determinacién y cuantificaciéon de intermediarios de degradacion
3.6.1. Elucidacién del mecanismo de degradacion

La elucidacion del mecanismo de degradacion de cada FQ se realiz6 el siguiente
orden: NOR — CIP — OFL. A cada intermediario se le asigno la letra inicial
correspondiente de cada compuesto, por ejemplo: N para norfloxacino, C para
ciprofloxacino y O para ofloxacino. La numeracion de los intermediarios sigue el
orden en que fueron detectados. Asi mismo los intermediarios detectados en este

trabajo aparecen resaltados en el texto para facilitar la lectura.

Para el NOR, se identificaron 9 intermediarios. La Figura 16 ilustra el mecanismo
de degradacion del NOR. La defluorinacion via (A) implicé la sustitucion de un atomo
de fldor con un grupo hidroxilo en la posicién C-6, resultando en el producto N1 (m/z
318) [134-137]. Después del ataque continuo por *OH, N1 puede originar N4 (m/z
332) [135] y N6 (m/z 292.3) [134] La hidroxilacién de N6 conduce a la formacion de
N7 (m/z 308) [134]. Después de la desmetilacion en la posicion C-3', la via (B)
experimenta la apertura del grupo piperazina, resultando en la formacion de N2 (m/z
294) y N5 (m/z 236) [136]. En un estudio realizado por Wang et al. (2021), se sugirié
que N2 podria formarse mediante la desoxidacion de un subproducto no detectado
en este trabajo. Ademas, los autores propusieron dos nuevos intermediarios
después de la formacion de N5 a través de reacciones de desmetilacion y
desaminacion, que tampoco fueron detectados. En la via (C), ocurre una
transformacion del anillo de quinolona resultando en la formacién del subproducto
N3 (m/z 278) en los dobles enlaces de carbono-carbono de la posicién C-6 debido
al rapido ataque del radical "OH. Los autores citados anteriormente informaron sobre
la formacion del subproducto m/z 352. Ademas, Yu et al. (2021) han informado
sobre la formacion del subproducto m/z 336 por esta via. Ninguno de estos
subproductos fue detectado en este trabajo. Finalmente, todos estos compuestos
se oxidan aun mas para producir iones inorganicos (NO3,NO;,F~,NHJ), agua,

acidos carboxilicos de cadena corta 'y COs2.
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Las tres vias propuestas para la degradacién del CIP resultaron en la deteccion de
11 intermediarios. La Figura 17 ilustra la via de degradacién propuesta. El
subproducto C1 [133,138,139] (m/z 330) se forma cuando OH sustituye a F en la
defluorinacion via (A). C1 luego experimentaria otra reaccion de hidroxilacion en las
posiciones C-2 y C-3, dando lugar a C5 [139,140] (m/z 262) y C8 (m/z 362) (Huang
et al., 2020). El proceso de la via (B) comenzaria con la apertura de un anillo de
piperazina en la posicion C-4’ por el ataque del radical de "OH en el enlace C-N, lo
cual generaria el subproducto C2 (m/z 306). Las reacciones de hidroxilacion
posteriores conducirian a la oxidacion del grupo amino, lo que resulté en la
formacion de C6 (m/z 263) [133,138], C7 (m/z 264) y C9 (m/z 296) [139]. De
manera similar, Huang et al. (2020) informaron que las reacciones de hidroxilacién
del subproducto C9 en las posiciones C-2 y C-3 podrian producir m/z 294; sin
embargo, ninguno de estos compuestos fue detectado en el presente estudio. La
transformacioén de la porciéon de quinolona a través de la via (C) es mas lenta en el
CIP que en el NOR. Esto se debe, probablemente, a que la apertura del anillo ocurre
después de la hidroxilacién en la posicion C-2, lo que llevaria a la liberacion de los
subproductos C3 (m/z 348.9) y C4 (m/z 364 A través del ataque de "OH en la
posicion C-6, C4 forma C8 (m/z 362). De manera similar, C9 (m/z 296) puede
formarse mediante el ataque de "OH en la posicion C-7. Segun un informe de Huang
et al. (2020), un intermediario no detectado inicia la transicién de C9 a C10 (m/z
310). Sugerimos una via en la que C10 se forma como subproducto a través de la
oxidacion de C9. Esto podria ocurrir mediante la ruptura en el enlace C-2 y C-3, lo
que conduciria a una apertura del anillo. En las posiciones C-1y C-4, C10 podrian
romperse los enlaces C-N y C-O para oxidarse y formar C11 (m/z 143) [139].
Finalmente, este intermediario podria oxidarse en iones inorganicos, CO2, agua y

acidos carboxilicos de cadena corta.
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El mecanismo de degradacion de OFL se ilustra en la Figura 18, que comienza con
la ruptura del anillo de piperazina via (A). EI OFL podria transformarse en O1 (m/z
278) [141,142] mediante la eliminacion completa del anillo de piperazina en la
posicion C-1". O1 seria generado por el subproducto no detectado m/z 304
reportado por Liu et al.(2019) y Aseman-Bashiz y Sayyaf et al. (2021), que resultaria
de la oxidacion del grupo amino en la posicion C-6’. A través de reacciones
adicionales de oxidacion, O1 experimenta la ruptura del anillo de oxazina y
produciria O3 (m/z 262). Por otro lado, OFL puede transformarse en 02 (m/z 317)
mediante la descarboxilacién, via (B) en la posicion C-3. Durante el estudio, se
observo que 02 experimenté una transformaciéon en 04 (m/z 315) [141,142] debido
al ataque radical de "*OH. Sin embargo, se formd un intermediario m/z 333 debido a
la adicién de OH en la posicion C-3’ en el grupo de piperazina en O3, que no fue
detectado en este trabajo. Este intermediario también fue sugerido por Liu et al.
(2019). En la posicion C-4’, ocurrié una reacciéon de desmetilacion, dando lugar a la
formacion de O5 (m/z 274) y 06 (m/z 260). La adiciéon de un enlace etileno a 06
formé O7 (m/z 232) [141,142]. Este estudio detectd un subproducto O8 (m/z 247),
reportado previamente por Weng et al. (2020) [143]. O8 se habria formado debido
a reacciones adicionales de oxidacién por radicales "OH, lo que habria llevado a la
ruptura de la porcion de ciclopropano en 03. Como resultado, se propone la
oxidacion completa en iones inorganicos, COz2, agua y acido carboxilico de cadena

corta.
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Tanto NOR y CIP comparten las tres rutas de degradacion reportadas por los
autores previamente citados en el texto. En las rutas (A) y (B) existen grupos
funcionales altamente susceptibles a la oxidacion por parte de los radicales *OH
como el atomo de F en la posicion C-6 y en anillo de piperazina, posicion C-1’ en
las tres moléculas. Esta susceptibilidad se establece segun el calculo de la densidad
de electrones frontera (DEF). Dado que el valor resultante de DEFZ oo + 2DEFymo
es alto para estos dos sitios, se establece que son facilmente atacados por los
radicales "OH. Sin embargo, la velocidad de degradacién del CIP es menor a la del
NOR, que puede atribuirse a la presencia del grupo de ciclopropano presente en la
posicion C-1 del anillo de quinolona. A diferencia, el NOR posee sdlo un grupo etilo
que eventualmente se oxida con mayor facilidad. Por otro lado, la ruta de (A) en
OFL corresponde a la descarboxilaciéon. A pesar de que esta molécula también
posee una estructura quimica similar, la degradacién inicia con el desprendimiento
del grupo carboxilo en la posicion C-3 del anillo de quinolona. ElI OFL se diferencia
del NOR y CIP por la presencia del anillo de oxazina en la posicién C-1. Este grupo
adicional le puede atribuir cierta estabilidad al F, posiblemente debido a la
resonancia o al efecto electro atractor que proporciona el anillo de oxazina, por lo
que su degradacién se vuelve mas lenta. Esta podria ser una explicacion

aproximada de la recalcitrancia del OFL.

Otro aspecto importante es la formacion de acidos carboxilicos de cadena corta
como precursor de la mineralizacion completa. Estos acidos fueron detectados

mediante exclusién idnica, lo cual se abordara en la siguiente seccion.

Cabe resaltar que estos resultados fueron obtenidos llevandose a cabo los
experimentos en concentraciones a nivel real (1000 ng L-"); sin embargo, el orden
de degradacién como sigue: NOR — CIP — OFL, habia sido reportado
anteriormente en los experimentos con concentraciones en mg L', bajo las mejores

condiciones de degradacion [144].

3.6.2. Acidos carboxilicos y iones inorganicos
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Como se mencion6 anteriormente, los complejos Fe(lll)-carboxilato, expresados
como Fe(OOCR)?*, son los principales responsables de la inhibicién de la
mineralizacion completa de la mezcla de las FQs, como ha sido reportado en
diversos estudios [20,37,62,145]. Dichos complejos son acidos carboxilicos de
cadena corta (ACC) y dan paso a la conversion de la materia organica a CO2, agua
y iones inorganicos. Dentro de los diversos intermediarios de degradacion, los ACC
son facilmente detectables mediante cromatografia de exclusion ionica y brindan
informacion importante que complementa el mecanismo de degradacion propuesto.
En este proyecto de investigacion se detectaron 5 ACC: OXL (C2H204), OXM
(C2H3NO3) MAL (C4H40), FOR (CH202) y FUM (C4H404), en concentraciones en el
orden mg L. La eleccion de los acidos se realizd de acuerdo con lo reportado en
literatura reciente [108,126,133,146]. Las estructuras correspondientes a cada acido

se muestran en la Figura 19.

La Figura 19-a muestra la evolucion de los 5 acidos en funcién del tiempo de
electrolisis. Tanto el acido FOR como el FUM se liberan lentamente en todo el
proceso y eventualmente son eliminados por la accion de los radicales *OH. No
obstante, se presenté mayor liberacion de los acidos MAL y OXL, alcanzando una
concentracion maxima de 11.93 y 60.13 mg L' en 90 y 120 min respectivamente,
con un remanente final de 20.55y 21.91 mg L. Por su parte el acido OXM presentd
una lenta evolucidn en los primeros minutos de tratamiento hasta mantenerse
constante iniciando los 90 min de electrdlisis, y con un remanente final de 4.69 mg

L-'en 180 min.

En este trabajo, la presencia de los complejos Fe (lll)-oxalato, oxamato, y malato en
la solucidn limitaron el proceso de mineralizacién de la mezcla de FQs debido a su
resistencia a la oxidacion de los radicales "OH. Para solucionar este inconveniente
es habitual recurrir al uso de la UV-Vis, en un proceso ampliamente conocido
denominado foto electro-Fenton (FEF) [24,46,147] . La accion de la radiacion mejora
el proceso oxidativo al ejercer una fotdlisis de los Fe(OOCR)?*, y promover la

liberacidn de los iones Fe?* como se describe en la Ecuacion 45:

Fe(0OCR)?* + hv > Fe?* + CO, + R* (35)
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Sin embargo, en este proyecto no se optd por el proceso foto asistido, ya que se
espera que la presencia de estos acidos en forma de complejos, sean

potencialmente biodegradados por los microorganismos.

El balance general de contribucion del COT se muestra en la Tabla 17. En ella se
expresa la contribucién total de estos acidos al COT, con un total de 37.06% que,
sumado al 61.12% de mineralizacion, se obtiene un total de 98.18% del COT. El
1.82% del COT restante posiblemente esté presente en diversos intermediarios que
no lograron ser detectados mediante la cromatografia de fase reversa, o bien, como

ACC no detectados por la cromatografia de exclusion iénica.

Por otro lado, en la Figura 19-b se muestra la evolucion de los iones F-y NO3. Ambos
iones se encuentran como heteroatomos en las moléculas de las tres FQs. La
liberacion de estos iones respalda el proceso de mineralizacidon efectiva, ya que
confirman el rompimiento de las moléculas. La grafica muestra la rapida evolucién
del F- que se vuelve practicamente constante a los 60 min, hasta alcanzar una
concentracion maxima de 8.07 mg L' en 180 min. Esta concentracion final
representa el 100% de flior es estequiométrico (5.08 mg L) presente en las tres
moléculas. Este resultado evidencia el rapido y efectivo rompimiento del enlace C-
F del anillo de quinolona (defluorinacién). Asi mismo, el rompimiento de los enlaces
C-N de manera simultanea, promovié la liberacion de los iones NO3 ., cuya evolucién
se da mas rapido, y tiende a mantenerse en incremento durante los 180 min. La
maxima concentracién acumulada del NO; fue de 13.51 mg L' que representa tan
solo el 27.16% del N total en las tres moléculas. Adicionalmente el acido OXM
contribuye con 6.56% del N total; considerando ambas contribuciones, se obtiene
un total de 33.72% del N total (Tabla 17). Posiblemente el 66.28% esté en forma
principalmente de NH}, N2, éxidos u otras especies volatiles de N. Cabe mencionar
que se descarté la formacion de los iones NO3, debido a las altas condiciones

oxidantes del sistema.
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Tabla 17. Balance total por molécula mineralizada

Especie Total, residual Aportacion al COT Aportacion al N total (%)
(mg L) (mg L) (mg L) COT N
MAL 20.55 8.50 NA 16.72 NA
OXM 4.69 1.26 0.73 249 6.56
OXL 34.02 5.84 NA 17.85 NA
NO3 13.51 NA 3.05 NA 27.16
Totales 37.06 33.72
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Fig. 19. Evolucién en el tiempo de a) 4cido oxalico, maleico, oxamico, formico y fumarico, y b)
iones F-y NO3; provenientes de las moléculas de OFL, NOR y CIP en el proceso de mineralizacién
mediante EF, bajo condiciones 6ptimas: [FQs] = 87.0 mg L™, [Fe?*] = 0.31 mmol L', j = 244.7 mA
cm2; en 0.05 mol L' de Na2SQO4 pH 3.
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Fig. 20. Estructura quimica de los acidos a) OXL (C2H204), b) MAL(C4H4O) c) OXM (C2HsNOs), d) FOR
(CH202) y d) FUM (C4H404).

3.7. Inhibiciéon de las especies reactivas de oxigeno (prueba de scavanger)

Las pruebas de scavanger se realizaron después de conocer las condicionas
Optimas de operacioén del pretratamiento EF. La Figura 21, muestra el efecto de los
secuestradores con 0.2 mmol L' de 1,4-benzoquinona (BQ). Cuando BQ esta
presente, la velocidad de degradacién de las tres moléculas se ve afectada,
provocando un decremento en la velocidad de degradacion (kapp) individual de las
FQs en el siguiente orden: 0.0367, 0.0406, 0.0409 min-' para OFL, NOR y CIP. No
obstante, a pesar de este efecto negativo, la degradacion de las FQs se completa
en 180 min; tiempo mayor comparado con EF sin inhibicion (inserto, Fig. 21).
Resultados similares a los reportados por Teymori et al. (2020) en la degradacion
del verde de malaquita (1000 mg L-') mediante EP; obteniendo una ligera inhibicion
del 94.0% contra el 100% logrado con EF sin inhibicion. Este comportamiento se
debe a que BQ reacciona directamente con el radical superéxido (057), dejando

actuar a los radicales "OH que terminan completando la degradacion.
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Fig. 21. Prueba de inhibicién con 1,4-benzoquinona para el radical 05~ en la degradacion
de OFL, NOR y CIP en mezcla (87.0mg L") mediante EF, bajo condiciones optimas: [Fe?']
= 0.31 mmol L, j = 244.7 mA cm?; en 0.05 mol L' a pH 3. Inserto: degradacion de OFL,
NOR, y CIP mediante EF sin inhibicion, mismas condiciones.

El radical 05~ esta presente en la solucion en equilibrio con la especie hidroperoxil
(HO3), el cual es producto de una reaccion de menos predominancia conocida como
Fenton-like. Las Ecuaciones 46 y 47 describen el proceso de formacion del radical
05

H,0, + Fe3* > Fe?t* + HO; + H* (36)
HO; S 05 +H* 47)
Asu vez la BQ reacciona con el radical 05~ ejerciendo un ciclo de éxido-reduccion.

Dicha interaccion induce la formacion de la especie radical semiquinona, mostrada
en la Ecuacion 48 [148—-150]:

BQ + 0, —= BQ*™ + 0, (37)
Otros estudios, como los reportados por Fénagy et al. (2021) [148], mencionan que
BQ puede interaccionar con los radicales "OH en una serie de reacciones que
desencadena la generacion del aducto BQ — HO® debido al ataque directo del anillo
de benzol (Ecuacién 48). Subsecuentemente, después de una serie de reacciones

intermedias, la especie radical semiquinona es producida BQ*~, como sigue en la
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Ecuacioén 49. Sin embargo, esta ultima reaccidn se considera despreciable en medio

acido, siendo la reaccion de Fenton mucho mas predominante.

BQ + HO®* - BQ — HO® (38)
BQ — HO® — varios pasos = BQ*~ (50)
No obstante, la adicion de ter-butanol (5%) retrasa aun mas la degradacién de la
mezcla de FQs, como se muestra en la Figura 22. Las velocidades de degradacién
siguen el orden siguiente: 0.0029, 0.0029 y 0.0032 min-! para NOR, CIP y OFL
respectivamente. Comparado con el proceso OA bajo condiciones 6ptimas (inserto,
Fig. 22), la degradacién en presencia del inhibidor sigue siendo mas lenta;
confirmandose que la mayor contribucion en la oxidacion de los antibioticos se da
por la oxidacién de los radicales *OH. El TBT inhibe directamente al radical "OH,

como sigue en la Ecuacion 51:

HO* + (CH3)3COH = H,0 + CH,(CH3),COH (39)
100‘
S
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Fig. 22. Prueba de inhibicion con ter-butanol (5%) para la inhibicion del radical *OH en la
degradacion de OFL, NOR y CIP en mezcla (87.0 mg L-') mediante EF, bajo condiciones éptimas:

[Fe2*] = 0.31 mmol L, j = 244.7 mA cmZ en 0.05 mol L' a pH 3. Inserto: degradacion de OFL,
NOR, y CIP mediante OA-H20: sin inhibicién, mismas condiciones.

Cabe resaltar, que la presencia de TBT como inhibidor, no inhibe completamente la
degradacion, ya que se obtuvo una degradacion parcial de 45.5, 40.79 y 41.76%
para OFL, NOR y CIP. Esta degradacion parcial es atribuida a dos eventos: 1) la
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presencia del H202 residual producto de la RRO (ver Ecuacion 1), y 2) la oxidacion

directa de las moléculas en el anodo.
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SEGUNDA PARTE: TRATAMIENTO MICROBIOLOGICO

En esta segunda parte se describen y discuten los resultados que engloban la parte
microbioldgica, como postratamiento, en los reactores de lecho empacado descritos
anteriormente en el Capitulo 2 de la metodologia. Se incluyen los resultados
obtenidos de la degradacion biologica en el reactor 1 (RE-1), asi como también los
obtenidos en el acoplamiento de los procesos utilizando el reactor 2 (RE-2).
Adicionalmente, se discuten los resultados correspondientes a la remocion abidtica

en el reactor de referencia (RE-0).

3.8. Caracterizacion del soporte microbiano

El soporte microbiano es una parte fundamental para el crecimiento de la biopelicula
bacteriana. En este caso, se seleccioné la piedra volcanica tezontle debido a su

porosidad, que permitié la correcta difusién del liquido a través del reactor, ademas

de su bajo costo de adquisicion. La Tabla 18 muestra las propiedades generales.

Tabla 18. Caracterizacion fisica de la piedra volcanica tezontle.

Propiedad Valor
Diametro (cm) 0.44 £ 0.48
Masa unitaria (g) ~0.0349
Densidad (g mL") 222+1.10
Radio (cm) 0.216
Volumen unitario (cm?3) 0.0423
Retencion de agua % pe(sg(])) seco 0.3‘:1371;:.37
Solidos suspendidos volatiles (g SSV) 0.022

n=5+8D

El tamafo de particula del soporte utilizado es un parametro involucrado en el
transporte de materia, que es una de las principales desventajas en este tipo de
reactores. Para solventar este inconveniente es necesario contar con un tamafo de
particula lo suficientemente pequefio para facilitar el transporte de materia hacia la
biopelicula. La teoria propuesta por Thiele (1939), menciona que el tamano ideal
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para un transporte cercano a la unidad debe ser infinitamente pequefio; es decir, el
tamafio ideal para tener un transporte de materia efectivo del 100% debera ser
infinitamente pequefio, lo cual es imposible en condiciones reales. Sin embargo,
algunos autores como Sonwani et al. (2018) [151], Acuna-Askar et al. (2015),
Campos-Pineda et al. (2012) y Zilouei et al. (2006) [152], reportan buenas
eficiencias de degradacion utilizando tamanos de particula del soporte de 0.5, 0.45,
0.42, 0.5y 0.7 cm de diametro respectivamente. Por lo que se puede anticipar que
el diametro de las piedras (0.44) elegido en este proyecto tendra buen desempefio

en la degradacion de los compuestos.

Otro aspecto importante para considerar son los sdlidos suspendidos volatiles
(SSV), que corresponde a presencia de materia organica dentro de los poros de la
piedra. En este caso 0.022 g corresponden solamente al ~0.63% del peso seco
unitario de la piedra. El bajo contenido de SSV confirma la baja cantidad de materia
organica suspendida. Por otro lado, el 37% de la piedra esta ocupado por agua, que
eventualmente sera desplazada por la presencia de la biopelicula. Ambas
propiedades fueron consideradas en los calculos de la biomasa, los cuales se

discutiran mas adelante.

En la Figura 23 se muestra la isoterma de adsorcién y desorcién de N2 sobre la
piedra considerando el diametro promedio de la misma. Dicha isoterma presento un
comportamiento acelerado a presiones relativas bajas, con una desorcion tipica por
condensacion capilar, regularmente reportado en materiales mesoporosos (2-50
nm). Este tipo de isotermas entran en la categoria tipo IV (IUAPAC). Adicionalmente,
mediante la distribucion del tamafio de poro promedio se confirma la mesoporosidad

de la piedra tezontle (Inserto, Fig.23).

Los métodos de BET y BJH se emplearon para el calculo de las propiedades

texturales, obteniendo un area superficial de 2.15 m2 g, un tamafio promedio de
poro de 9.79 nm, y volumen de poro promedio de 0.0085 cm? g'; caracteristico de
materiales de naturaleza ignea de acuerdo con lo reportado Ponce-Lira et al(2013)
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[153], quienes analizaron el mismo material, pero con diferente tamafo de particula

(297 y 495 pm).
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Fig. 23. Isoterma de adsorcion y desorcion con N2 a 77K para la caracterizacion textural
de la piedra tezontle. Inserto: distribucion del tamafio de poro.

Hasta el momento no se ha reportado el tamano y/o el area superficial éptima para

el desarrollo de la biopelicula; sin embargo, las superficies porosas, como es el

caso, le permiten a la bacteria desplazarse mediante la liberacion de los

exopolisacaridos [154].

3.9. Instalacién y operacion de los reactores de lecho empacado

Paralelamente a la caracterizacion del tezontle, se procedié a la instalacion y al

empaquetamiento de los tres reactores de lecho empacado (REM). La Figura 24

muestra las fotografias de los tres reactores bioldgicos, cuya caracterizacion se

presentan en la Tabla 19.
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Tabla 19. Caracterizaciéon de los reactores de lecho empacado.

RE-0 RE -1 RE-2
Altura (cm) 36.8 36.8 36.8
Distancia entre puertos (cm) 7.62 7.62 7.62
Diametro interno (cm) 5.06 5.06 5.06
Diametro externo (cm) 8.02 8.02 8.02
Vol. de alimentacion (mL) 500 500 500
Vol. muerto (mL) 400 400 400
Numero de piedras ~22031 ~22229 ~22289

Fig. 24. Reactores bioldgicos de lecho empacado: a) Reactor de referencia (RE-0), b)
reactor de acoplamiento de procesos (RE-2), y c) reactor de degradacién bioldgica (RE-1).

3.10. Aclimatacion de la biopelicula con OFL, NOR, y CIP y medicién de los
parametros ambientales
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El CIP fue el primer sustrato limitante utilizado para la aclimatacién de la biopelicula
en el RE-1. La aclimatacion se llevd a cabo después de los primeros cuatro meses
de alimentacion constante con medio de cultivo nitrato reductor (MNR). EI MNR
contiene fuente de carbono facilmente asimilable (extracto de levadura, acetato de
sodio, triptona y glicerol) que estimulan el crecimiento del consorcio bacteriano
previamente inoculado. El CIP y las demas FQs en cuestion formaron parte de la
fuente de carbono, pero al estar presentes en una concentracion menor se
convierten en un sustrato limitante (ver seccion 1.1.3.3, Capitulo 1.1). Para lograr
esto es necesario una previa aclimatacién, que consiste en la adicion en aumento
del contaminante objetivo. Con el tiempo, se da paso a la expresion génica que
deriva en la produccidon de enzimas capaces de utilizar a estos compuestos como
fuente de carbono y energia. La actividad bacteriana en un principio puede verse
afectada debido a la inherente propiedad antimicrobiana de los antibiéticos; para
esto, el monitoreo de los parametros ambientales como oxigeno disuelto (OD),
potencial 6xido reduccion (POR) y pH, brindan la evidencia necesaria del estado
actual de la comunidad bacteriana que desarroll6 la biopelicula. En La Tabla 20 se
resumen los resultados los parametros ambientales.

Tabla 20 Monitoreo de los parametros ambientales antes y después de la aclimatacion con
CIP.

Después de 4 meses de Después de aclimatacion
Reactor Parametro alimentacion con MNR sin CIP con CIP
Influente Efluente Influente Efluente
pH 7 +0.005 7 +0.05 8.2 +0.002 8.1+0.03
RE-1 OD (ppm) 6.4 £ 0.38 0.12+0.23 3.6+0.1 0
POR (mV) 1745 +5.6 -85.1+24 176.6 £+2.8 -205.1+4.3
pH 7 +0.005 7 +0.02
RE-2 OD (mg L™ 6.4 +0.38 0.17 £0.02 NA
POR (mV) 1745+ 5.6 -101.4 + 3.3
n=3+SD
TRH= 2.5
h
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La presencia del CIP en el influente provocoé un cambio en el OD, al disminuir de
6.4 a 3.6 mg L, y eventualmente su concentracion disminuyé a 0 mg L' en el

efluente, debido a la toma de oxigeno por parte de las bacterias presentes.

El POR presenté una disminucion de +174.5 a -85.1 mV. Esta disminucién a valores
negativos en el efluente se considera propia de la desnitrificacion [106]. La misma
tendencia se presentd después de la aclimatacion, pero ahora de +176 a -208 mV;
lo que confirma que la nitrato-reduccion no fue afectada ante la presencia del
antibidtico.

Como analisis general, partiendo del analisis del pH, permitié elucidar que la activad
bacteriana dentro del RE-1 se mantiene constante aun con la presencia del CIP. El
pH del influente sufre ligeramente un cambio de 7 a 8.2 debido a la liberacién de
iones OH- producto de la reaccion de la desnitrificacion. No obstante, se mantiene

sin cambio en el efluente respaldando la informacién de los otros parametros.

El RE-2 presentd el mismo comportamiento que el RE-1, pero unicamente se
reporta hasta el momento el analisis de los parametros después de la maduracién
de la biopelicula. La aclimatacion del RE-2 se realizara con los subproductos de la

degradacion de la mezcla de FQs en el tratamiento electroquimico.

Cabe destacar que tanto NOR y OFL fueron anadidos a la misma concentracién (10,
30, 60, 100 mg L") para la correspondiente aclimatacion de la biopelicula previo a
la evaluacién de la cinética de degradacién bioldgica, cuyos resultados se discuten
a continuacion.

3.11. Evaluacién de la degradacién biolégica del ciprofloxacino, ofloxacino y
norfloxacino

3.11.1. Cinética bifasica de primer orden: degradacion individual

La cinética bifasica de primer orden (CBPO) fue evaluada a seis concentraciones
conocidas en el influente: 5, 15, 30, 50, 70, 90 mg L-'. La Ecuacién 52 describe el

modelo utilizado:

S¢ = Sy exp(Kot) + S, exp(Ky,t) (40)
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Donde S, es la concentracién de sustrato final por puerto del reactor (mg L"), S, es
la concentracion del sustrato a t = 0 (mg L"), S, es la concentracion del sustrato de
la fase lenta de degradacion (mg L"), K, y K,,, es la constante cinética en las dos
fases, lenta y rapida respectivamente (h-'); y t corresponde a cualquier tiempo de
monitoreo. En este proyecto al ser un tiempo de retencion hidraulico (TRH)
constante (1.15 h), t fue reemplazado por la altura del reactor (cm) dividido en 6

segmentos.

La Figura 25 muestra la aplicacion del modelo en la degradacion biolégica del CIP.
En el grafico se muestra una aparente remocion biolégica en funcion del aumento
de la concentracion; sin embargo, este cambio no se muestra hasta aumentar la
concentracion de 5 a 15 mg L™'. Posteriormente, cuando la concentracién aumenta
de 30 a 90 mg L', se muestra un ligero cambio en la velocidad de remocion,
obteniendo constantes de (K; =0.0622), (K; =0.0548), (K; =0.0539) y (K; =
0.0604) para 30, 50, 70 y 90 mg L' respectivamente. Interesantemente, cuando la
concentracion del CIP se encuentra en su valor mas bajo, menor es el intercambio,
asi como el porcentaje de remocion (48.12%); y al presentarse en su concentracion
mas alta, el intercambio tiene el mismo efecto, con el mayor porcentaje de remocion
(90.75%) a 90 mg L. Este comportamiento es atribuido a la transferencia de masa,
la cual se ve afectada a bajas concentraciones de sustrato, de acuerdo con lo
reportado por Bergen et al. (2021) quienes obtuvieron resultados similares en la
evaluacion de la degradacion biologica de una mezcla de compuestos

farmacéuticos.
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Fig. 25. Cinética bifasica de primer orden de la degradacion biolégica del
ciprofloxacino en reactor biolégico de lecho empacado RE-1, TRH =1.15 h.

Por otro lado, los parametros ambientales fueron evaluados en funcion de la
concentracion del CIP. Dichos resultados se muestran en la Tabla 21. La misma
tendencia se mantiene en todas las concentraciones evaluadas. El pH no presenta
un cambio aparente tanto en el influente como el efluente; no obstante, el POR es
el parametro que tiende a cambiar significativamente de influente a efluente, debido
a la remocion de la materia organica facilmente oxidable, que incluye al CIP.
Adicionalmente, el OD tiende a disminuirse a 0 mg L-! debido a las condiciones
microaerofilicas en el RE-1. En conclusion, los parametros ambientales confirmaron
condiciones microbianas estables en presencia del CIP como sustrato limitante. La
grafica de la Figura 26 muestra el comportamiento del OD y POR en funcién de la

concentracion del CIP.

Tabla 21.Condiciones del reactor de lecho empacado RE-1 en la biodegradacién del CIP.

Concentraciones utilizadas (mg L'1)

Parametro
5 15 30 50 70 a0
oD (mg L)
Influente 3.3 3.2 3.6 3.2 4.31 3.86
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Efluente 0.5
POR (mV)
Influente 126.3
Efluente -52
pH
Influente 7.2
Efluente 6.86

Biodegradacion (%) 48.12

CIBPO ko(h')*  0.0180
R’ (0.9933)

0.5

135.2
-70.6

8.2
7.2
79.59

0.0427
(0.9976)

0 0.4
176.6 135.1
-75.1 -60.8

7.0 7.41
7.0 7.78
88.84 86.6

0.0622  0.0542
(0.9976) (0.9997)

0.55

152.1
-61.2

7.39
7.78
86.51

0.0539
(0.9983)

120.3
-80.6

6.86
6.98
90.75

0.0604
(0.9991)

*cinética de degradacion bioloégica de primer orden, TRH =1.15h

ORP (mV)

oD (mg L™
(]

200 4

150

100

50

-50

-100
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Fig. 26. Monitoreo de a) OD y b) POR, en funcién de la concentracién del CIP en el RE-1.
TRH =1.15 h.

El OFL fue el segundo sustrato evaluado para la degradacién biolégica agregado a
las mismas concentraciones que el CIP. Los resultados del modelo bifasico para
OFL se muestran en la Figura 27. El mismo comportamiento se muestra a la
concentracion de 5 mg L', obteniéndose la menor tasa de remocién (K; = 0.0622)
con la menor eficiencia de remocion (61%). Sin embargo, el sistema microbioldgico
mostrd un aumento en la remocién al elevar la concentracion del OFL de 15 a 50
mg L', con las siguientes tasas de remocion (K; = 0.0435), (K; = 0.0412), (K; = -
0.0662), para 15, 30, y 50 mg L. Se puede notar un cambio lento en la degradacion
de 5 a 30 mg L, y al aumentar la concentracién a 50 mg L un incremento
acelerado en la tasa de remociéon se produce, logrando la mayor eficiencia del
91.20%. Posteriormente una disminucién en la remociéon se presenta cuando la
concentracion de OFL en el influente es de 70 mg L' y, alin mas, a 90 mg L. Esto
se le atribuye a una posible inhibicidon por saturacion, provocado por la aparente

recalcitrancia del OFL a altas concentraciones.

0.5 9

LN St

-2.5 A

90mgL" Tiempo (min)

Fig. 27. Cinética bifasica de primer orden de la degradacion bioldgica del ofloxacino en
reactor bioldgico de lecho empacado RE-1, TRH = 1.15 h.
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Aunque en apariencia las velocidades de remocidén son mas altas que las del CIP,
el sistema es capaz de remover al CIP incluso a la mas alta concentracion evaluada
en esta investigacion. Por tal motivo, este comportamiento es atribuido a una

aclimataciéon mas efectiva al CIP con respecto al OFL.

Los mismos parametros ambientales fueron evaluados en funcion de las cinéticas

de degradacion bioldgica. Tales resultados se muestran a continuacion en la Tabla
22.

Tabla 22.Condiciones del reactor de lecho empacado RE-1 en la biodegradacion del OFL.

Concentraciones utilizadas (mg L'1)

Parametro
5 15 30 50 70 90
oD (mg L)
Influente 5.24 3.18 3.6 4.48 5.12 5.61
Efluente 0.18 0 0 0.32 0.78 0.88
POR (mV)
Influente 126.6 121.2 125.5 126.7 151.7 138.1
Efluente -47.5 -31.9 -60.4 -65.1 -50.5 -71.1
pH
Influente 5.81 6.0 7.44 7.19 6.22 6.29
Efluente 7.21 6.19 7.15 7.21 6.15 7.0
Biodegradacion (%) 64.11 80.73 76.76 91.04 77.41 80.0
CIBPO ko (h'1) * 0.0284 0.0435 0.0412  0.0662 0.0539  0.0412
R’ (0.9983) (0.9962)  (0.9973) (0.9970) (0.9993) (0.9994)

Existe un cambio aparente en el caso del POR, ya que este parametro se mantuvo
con un promedio de 54.51 + 14.13 mV en el efluente, el cual es diferente a lo
reportado en las cinéticas con el CIP, cuyo promedio es de 66.71 + 10.58 mV. Cabe
destacar que lo reportado con OFL como sustrato es lo mas cercano a una
respiracion por desnitrificacion (50 a -50 mV). Posiblemente la comunidad

bacteriana haya presentado mayor estabilidad en presencia del OFL a diferencia

90



del CIP, aunque esta quiza no dependa del tipo de sustrato, sino mas bien del
tiempo de aclimatacion a los dos sustratos. No se puede saber, hasta el momento,
los detalles de este comportamiento, por lo que se requiere mayor investigacion.
Por su parte, la toma de oxigeno se mantiene en la misma tendencia al reducirse
practicamente a 0 mg L' en todas las concentraciones evaluadas. De la misma
manera, en la Figura 28 se muestra el comportamiento de estos dos parametros en
funcién de la concentracién del OFL. Adicionalmente, el pH no presenta cambio
significativo tanto en el influente como en el efluente, manteniéndose siempre las

condiciones de neutralidad en el RE-1.
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Fig. 28. Monitoreo de a) OD y b) POR, en funcion de la concentracién del OFL el RE-1.
TRH =1.15 h.
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La siguiente cinética de remocion biolégica corresponde al NOR, cuyos resultados
se muestran en la Figura 29. En este tercer caso, se presenta la misma tendencia
al aumentar la concentraciéon a 30 mg L*'; sin embargo, la degradacién es
ligeramente mas lenta en promedio que en los dos casos anteriores, sin alcanzar
una eficiencia de remocion cercana al 90%. Posiblemente, esto puede ser atribuido

a una mayor recalcitrancia que limita el intercambio sustrato-biopelicula.

-

S5mglL
15mgL’
30mgL”
50mgL”
70mgL’
90 mglL”’

BOE] >4

4 Altura del reactor (cm)

Fig. 29. Cinética bifasica de primer orden de la degradacién biolégica del norfloxacino en
reactor bioldgico de lecho empacado RE-1, TRH = 1.15 h.

Un efecto interesante ocurrio justo al incrementar la concentracién de 50 a 90 mg L-
', en donde se presenta una caida en la remocion desde 87.06% a 80.03% con las
siguientes tasas de remocion de (K; =0.0498), (K, =0.0385), (K; =0.0447). A
partir de este rango de concentraciones (50-90 mg L") las velocidades de remocion
tienden a disminuirse aun mas. En comparacion con OFL, el NOR presenta mayor
recalcitrancia. Es complicado determinar la razén principal de este efecto, ya que
puede deberse a diversos factores tales como mayor tiempo de aclimatacion,
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efectos fisicos en el reactor (turbulencia), metabolitos toxicos, entre otros. La Tabla

23 muestra el resumen de los datos cinéticos.

Tabla 23. Condiciones del reactor de lecho empacado RE-1 en la biodegradacion del NOR.

Concentraciones utilizadas (mg L_1)

Parametro
5 15 30 50 70 90
oD (mg L")
Influente 0.28 1.57 3.6 1.68 1.80 0.48
Efluente 0 0 0 0 0 0
POR (mV)
Influente 128.0 166.1 176.6 112 124.2 114.6
Efluente -73 -72.2 -75.1 -85.5 -82.7 -81.4
pH
Influente 6.90 71 7.0 6.55 6.70 6.59
Efluente 6.49 6.9 7.0 8.85 7.27 7.22
Biodegradacion (%)  31.33 56.38 87.21 84.17 74.61 80.81
CIBPO ko (h'1)* 0.0101 0.0225 0.0531  0.0498 0.0385 0.0447
R’ (0.9962) (0.9987)  (0.9930) (0.9982) (0.9965) (0.9963)

La muy estrecha similitud de los tres antibiéticos refleja la baja variacion en los
parametros ambientales, en donde se presentd el mismo comportamiento
anteriormente discutido, para las seis cinéticas evaluadas. En la Figura 30 se
muestran nuevamente los parametros ambientales evaluados en la degradacion
biolégica del NOR. Una disminucién del OD en el influente se presentd con un
promedio de 1.82 mg L a diferencia de lo observado en las cinéticas con los dos
antibidticos anteriores. Con base en esto, se puede inferir que, otra de las posibles
razones por las cuales la degradacion del NOR es mas lenta que los antibioticos
anteriores sean por causa de esta disminucion en el OD. Aunque se desconozca
con certeza el porqué de esta disminucion, no se descarta que la degradacién

biologica de las FQs puede estarse llevando a cabo no sélo por una comunidad

93



bacteriana anaerobia, sino con una contribuciéon por parte de otra comunidad

aerobia.
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Fig. 30. Monitoreo de a) OD y b) POR, en funcién de la concentracion del OFL el RE-1.
TRH=1.15h.

3.11.2. Cinética bifasica de primer orden: degradacién en mezcla

Como parte de las pruebas control, la evaluacion de la degradacion biolégica en
mezcla se realizd con las mismas condiciones que los experimentos anteriores. La

concentracion inicial en el influente mantuvo en la proporcion 1:1:1 para cada
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compuesto. La Figura 31 muestra los resultados obtenidos en la CBPO para la
mezcla de FQs. La degradacion mas lenta le corresponde al NOR cuando la
concentracion se mantiene en el rango de 5 a 30 mg L™'; sin embargo, la tasa de
degradacion de este compuesto tiende a aumentar cuando la concentracion inicial
de la mezcla alcanza los 50 mg L' hasta llegar a los 90 mg L-". Hasta este punto la
tasa de degradacion de las tres FQs no presenta un cambio significativo, logrando
eficiencias de 83.49, 85.66, 84.88% para NOR, OFL y CIP, respectivamente. Esta
capacidad del tratamiento biolégico para adaptarse rapidamente a estos tres
compuestos se le atribuye principalmente a la estrecha similitud de las moléculas
(Shu et al., 2021).

El CIP fue el compuesto con la mayor tasa de degradacién promedio de ko = 0.0455
h-'; mientras que para el OFL y NOR se obtuvo ko = 0.0385 y 0.034 h-'
respectivamente. En esta etapa los resultados son consistentes con los obtenidos

en la degradacion individual.
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Fig. 31. Cinética bifasica de primer orden de la degradacion biolégica de norfloxacino, ofloxacino y
ciprofloxacino en mezcla (1:1:1) a diferentes concentraciones en el influente de a) 5mg L™*; b) 15 mg L; ¢) 30
mg L'; d) 50 mg L'; e) 70 mg L™'; y f) 90 mg L' en reactor bioldgico de lecho empacado RE-1, TRH = 1.15 h.
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Por otro lado, los parametros ambientales no mostraron cambios significativos con
la adicion de los compuestos en mezcla, lo que indica que la comunidad bacteriana
presente en el RE-1 no se vio afectada por la presencia de las tres FQs como
sustrato limitante. Los resultados de la evaluacion de los parametros ambientales,
asi como los resultados de la biodegradacion de las FQs en mezcla, se resumen en

mas adelante en la Tabla 25.

Los resultados experimentales indicaron que el NOR tuvo la tasa de degradacion
mas baja tanto cuando se degradd de manera individual como en mezcla con otros
compuestos. Sin embargo, su eficiencia de degradacion fue mayor cuando la
concentracion en el influente alcanzé los 90 mg L. Es decir, la supuesta resistencia
a la degradacion solo se observo a concentraciones inferiores a 90 mg L-'. Estudios
anteriores, como el de de Souza Santos at al. (2014) [156] también han informado
una alta resistencia del NOR (15 mg L") en tratamientos bioldgicos aerdbicos, con
solo un 13% de biodegradacion. Dado que el NOR es un antibiético de amplio
espectro contra bacterias aerdbicas, puede resultar dificil para la comunidad
bacteriana adaptarse rapidamente. Aunque no se conoce con certeza la proporcion
de bacterias aerdbicas en el reactor biolégico, no se descarta la posibilidad de que
estas bacterias se vean mas afectadas por la presencia del NOR en comparacion
con los otros dos antibioticos. Los autores Shu et al. (2021) también observaron la
resistencia del NOR (10 mg L"), con una degradacion del 29.7%, en comparacion
con el 56.7% de biodegradacion del CIP (10 mg L"). Es importante sefialar que
estos autores también informaron sobre la biodegradacion del levofloxacino (LEV,
10 mg L") y del OFL (10 mg L"), observando la mayor eficiencia de remocion en el
siguiente orden: CIP > LEV > OFL > NOR, resultados que concuerdan con los

obtenidos en este proyecto.

Los resultados obtenidos en este estudio superan los informados por Hou et al.
(2021), quienes reportaron una biodegradacion del 36.5% del gatifloxacino (GAT,
10 mg L") después de 10 dias de incubacion en un cultivo en lote. Asimismo, los

resultados son mas altos que los reportados por Shu et al. (2021), quienes lograron
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una biodegradacion del 63.9%, 59.1%, 56.7% del OFL, NOR y CIP (10 mg L"),
respectivamente. Es relevante destacar que estos trabajos se llevaron a cabo con
cultivos en lote y las concentraciones de contaminantes utilizadas fueron menores
en comparacién con este proyecto. La implementacion del reactor biolégico en este
estudio ha demostrado una mayor eficiencia de degradacion bioldgica, incluso a una
concentracion maxima de 90 mg L. No obstante, en comparacién con los
tratamientos en reactores biologicos, los resultados también son favorables.
Carneiro et al. (2021) observaron que el 86% de la degradacion del CIP se logro
partiendo de una concentracion inicial bastante alta de 500 mg L' en el influente,
con un tiempo de retencion hidraulica (TRH) de 12 h. Es importante destacar que la
concentracion utilizada por estos autores es mas del doble de la empleada en este
proyecto. Sin embargo, con un TRH mas corto de 1.15 h, el sistema demostrd ser
capaz de eliminar mas del 80% de los compuestos. Esta diferencia significativa
puede atribuirse a las dimensiones de los reactores bioldgicos; el volumen de
trabajo del RE-1 es de 430 mL, mientras que en el estudio mencionado
anteriormente es de 2.7 L. En un reactor de menor volumen como el RE-1, el TRH
se reduce vy, por lo tanto, el tiempo de eliminacién de los contaminantes también
puede ser mas corto, especialmente teniendo en cuenta la concentracion del
contaminante. Sin embargo, esto dependera de otros factores, como el tipo de
cultivo y la aclimataciéon bacteriana, ademas de la especie y la cantidad de

microorganismo, lo que dificulta una comparacién precisa entre ambos estudios.

En otra comparativa general entre ambos tratamientos; es evidente que el
tratamiento electroquimico mostro la mayor eficiencia en la degradacién en menor
tiempo. No obstante, EF fue llevado a cabo en agua pura, es decir, sin la presencia
de otras especies en la matriz. Por otro lado, en el tratamiento bioldgico la muestra
inicial (influente) es una mezcla de fuentes organica facilmente asimilables, ademas
varias especies inorganicas. En este caso, el sistema suele ser no selectivo ante la
presencia de mas fuentes organicas, lo cual se le atribuye al cometabolismo.
Entonces, la tasa de descomposicién es mayor en el proceso electroquimico (k app).
El término "app" en EF se utiliza porque, aunque la reaccion de descomposicién es

de primer orden, en realidad es una reaccién de segundo orden que se ve obligada
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a adoptar un orden de 1 debido al exceso de concentracion del reactivo limitante en
este tratamiento. Este reactivo desempefia un papel crucial en la descomposicion
de las FQs. En contraste, en el proceso bioldgico, la descomposicion es mas lenta
ya que principalmente se lleva a cabo mediante enzimas, que actuan como
catalizadores bioldgicos. Estas enzimas realizan la descomposicion a través de un
conjunto de reacciones de 6xido-reduccion. La descomposicion ocurre debido a la
presencia de un reactivo limitante, que en este caso es la mezcla de FQs. Esto

resulta en que la reaccién bioldgica tenga un orden de reaccién de 1.

Por otro lado, las enzimas encargadas de la descomposicién biolégica, como se
indica en la Figura 4, son nitrato reductasas. Estas enzimas realizan la
desnitrificacion mediante multiples reacciones, lo que implica la reduccion del
NO3. Al mismo tiempo, ocurre la oxidacion de las FQs. Esta oxidacién puede ocurrir
de tres maneras: 1) mediante la adicion de moléculas de oxigeno a la estructura de
la FQ en cuestion; 2) a través de la eliminacion de atomos de hidrogeno; 3) mediante
la adicion de dobles o triples enlaces. Ademas, Shaker et al. (2022) [157] han
observado la participacion de enzimas como la 6’-N-acetiltransferasa y el citocromo
P450 (CYP450) en el proceso de biodegradacion del CIP y LEV en condiciones
aerobicas. Dado que el reactor RE-1 presenta condiciones facultativas anaerobias,

no se puede descartar la posible presencia de estas enzimas.

3.11.3. Evaluacién del modelo cinético de Arvin (1991)

En la ecuacion 53 se describe el modelo cinético de Arvin:

_si
=@

(53)

Donde Se, representa la concentracion en influente (mg L") para cada FQ; S,
corresponde a la concentracién en cada punto de muestreo de cada FQ (mg L™); A,
es el area superficial por puerto de reactor (cm?); y Q corresponde al flujo

volumétrico o caudal (cm3 h™")
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La constante de velocidad global de biodegradacién de primer orden K, se relaciona
con las constantes cinéticas intrinsecas dentro de la biopelicula. Expresado de la

siguiente manera en la Ecuacion 54

K = [ky/Ks1X; L & (41)

Donde:

Kx, representa la tasa de utilizacion maxima de la mezcla de antibidticos (g de
sustrato/g de células); Ks, es la constante de Monod ( g cm3); Xf, es la biomasa
activa en la biopelicula (g cm); L, es el grosor de la biopelicula (cm); y ¢, es igual

al factor de eficiencia.

El factor de eficiencia representa la relacion entre la tasa de reaccion por difusion y
la tasa de reaccién en el caudal del flujo. Lo anterior se representa de la siguiente

manera en la Ecuacion 55.

tana (K)(L)
- y“i/(e)(D) (42)

Donde:

D, corresponde al coeficiente de difusion de la mezcla de FQs en la biopelicula.
Finalmente, el valor de ¢ fue establecido como 0.8 de acuerdo con lo reportado por
Willamson y McCarty, (1971) [95], considerando al soporte unitario bacteriano como

una esfera perfecta.

Los valores de A, Xry L por segmento del reactor se reportan a continuacion en la
Tabla 24.

Tabla 24. Masa celular por segmento del reactor y su relacion con el area superficial.

Area Masa celular

e Masa celular . Grosor de
Segmento Altura del superficial por por area . g
acumulada X; e biopelicula, L
del reactor reactor (cm) segmento, A (g SSV) superficial (um)
(cm?) g (g SSV cm?) H
S1 7.34 4730000.00 8.00 0.0062 188.70
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S2 14.70 2580000.00 28.00 0.0142 345.95

S3 22.04 3053000.00 40.00 0.0044 292.35
S4 29.37 2236000.00 49.80 0.0039 399.17
S5 36.71 2085500.00 53.84 0.0040 427.98

Graficando (SI/Se)-1 versus (A/Q) se obtienen los siguientes graficos con una
tendencia al crecimiento exponencial. El incremento de las pendientes se presento
en funcién del aumento de la concentracién. El grafico correspondiente se muestra
en la Figura 32. Para fines practicos, el modelo sélo fue evaluado en la degradacion

biolégica de la mezcla de antibidticos.

101



[FQs] (5 mg L) (Si/Se)-1

3.5 1

3.0
2.5 A
2.0 1
1:5
1.0/

[FQs] (15 mg L-1) (Si/Se)-1

100 200 300 400 500

A/Q (h/cm)
b)
Y.
® OFL
v NOR 5// p
= CP o
%
o
P -1
28 o
> o
55 o
0.5 _‘ﬁé://
0.0 = ‘ r - T r
0 100 200 300 400 500
A/Q (h/em)
10
® OFL
v NOR
m CIP

[FQs] (30 mg L) (Si/Se)-1

0 100 200 300 400 500

A/Q (h/cm)

[FQs] (70 mg L™1) (Si/Se)-1 [FQs] (50 mg L-1) (Si/Se)-1

[FQs] (90mg L") (Si/Se)-1

0= . T

0 100 200 300 400 500

A/Q (h/cm)
6 - o) ,
*| w & //i
[]
| ¥ NOR ~/
4 m CIP 74 i
3 -

2

2 e
o
1 _////

0 ' L] T T T T
0 100 200 300 400 500

A/Q (h/cm)

0 100 200 300 400 500
A/Q (h/cm)

Fig. 32. Modelo cinético de Arvin para las seis concentraciones en el influente de la degradacion

biolégica de norfloxacino, ofloxacino y ciprofloxacino en mezcla (1:1:1) a diferentes

concentraciones en el influente de a) 5 mg L'; b) 15 mg L-'; ¢) 30 mg L'; d) 50 mg L-'; ) 70 mg L*';
y ) 90 mg L-! en reactor biolégico de lecho empacado RE-1, TRH =1.15 h.
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El aumento en la concentracion provoca que la pendiente que, esta en funcion del
aumento de la relacién (A/Q), vaya en aumento hasta alcanzar velocidades de
biodegradacién similares. La maxima tasa de remocion bioldgica se obtuvo cuando
la concentracion alcanzé la maxima concentracion en influente de 90 mg L,
obteniendo los siguientes valores cinéticos de K = 0.56 (0.990), 0.72 (0.994), y 0.76
(0.929) h-' para NOR, OFL y CIP. En este caso particular se establece que no existe
una diferencia en las velocidades de degradacion. Misma tendencia que se presenté

con el modelo cinético pasado.

Es importante considerar que los altos valores en el eje abscisas se debe al alto
valor en el area de contacto, producto de la amplia area superficial de la piedra
volcanica (2.15 g m?); sin embargo, no refleja un comportamiento en relacién con
la biomasa soportada en dicha zona de contacto. Para esto fue evaluado el modelo
de la maxima utilizacion del sustrato por la biopelicula (TMU). Para este modelo se
grafico el intercambio (Si/Se) versus los Xf, que como bien se observa en la Tabla
24 corresponde a la biomasa acumulada por segmento del reactor, representada
como sélidos suspendidos volatiles (SSV g). En este grafico las pendientes son mas
pronunciadas que en el modelo de Arvin inicial, debido a que el intercambio del
sustrato esta en funcion de la biomasa, y en este caso, se presenta una inhibicién
aparente cuando las pendientes individuales alcanzan una pendiente maxima. Este

modelo se observa en la Figura 33.

Al trazar una recta secante en la pendiente maxima de cada cinética se obtiene el
valor de la constante, Kmax Ya que representa la maxima utilizaciéon de los sustratos
por la biopelicula. Estos valores van incrementados de igual manera en funcién del
aumento de la concentracion; sin embargo, cuando la concentracion rebasa los 50
mg L' el valor de Kmaxya no presenta cambio. Para una mejor apreciacion de estos
valores, se sugiere consultar la Tabla 25 en donde se resumen los datos cinéticos,

de estos dos modelos.
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Fig. 33. Modelo cinético de maxima utilizacion del sustrato por la biopelicula (TMU) de la
degradacion biolégica de norfloxacino, ofloxacino y ciprofloxacino en mezcla (1:1:1) a diferentes
concentraciones en el influente de a) 5mg L'; b) 15 mg L-'; ¢) 30 mg L"; d) 50 mg L'; ) 70 mg L";
y f) 90 mg L' en reactor biolégico de lecho empacado RE-1, TRH =1.15 h.
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Tabla 25. Condiciones de la remocion biolégica de la mezcla de FQs en reactor biolégico RE-1 a un TRH = 1.5 h.

Parametro* Datos cinéticos
Tasa de
L Tasa maxima
Concgntramon OD, (mgL™) pH POR (mV) Biodegradacién _Tasa de global de  utilizacién de
en el influente primer orden .
Arvin sustrato
(TMU)
(") Ky K QSSY
(mg L™ FQs Influente Efluente Influente Efluente Influente Efluente (%) 2 2 )]
0.032 0.13 0.02
OFL 5.7 (0.993) (0.934) (0.976)
+ + + + +
5 o 3.06 + 0.05 0 66+013  7+039  765+210  100+3.05 e 0.023 0.057 0.08
: (0.993) (0.889) (0.971)
0.037 0.16 0.03
cip 45.6 (0.992) (0.883) (0.968)
0.03 0.38 0.85
OFL 0.7 (0.926) (0.934) (0.978)
0.02 0.28 0.06
15 NOR 2.46+0.15 0 644031 694005 563+1.18  125+125 58.6 (©505) (050%) (0665)
0.07 0.46 0.076
cip 75.5 (0.979) (0.939) (0.984)
0.04 0.56 0.15
OFL 82.6 (0.915) (0.956) (0.979)
0.03 0.47 0.09
30 NOR 2.97 +0.32 0 686002 66+027 706+331 103320 74.2 (©555) 0o4) (056)
0.04 0.72 0.15
cip 84.3 (0.941) (0.943) (0.993)
0.03 0.57 0.19
OFL 76.5 (0.904) (0.910) (0.982)
0.04 0.52 0.12
50 NOR 2.33+0.25 0 66+027 7+010 503515 10650 76.2 ©558) 0o16) (0580)
0.04 0.64 0.25
. 81.7 (0.895) (0.823) (0.985)
0.04 0.71 0.15
S 803 (0.901) (0.925) (0.972)
0.04 0.7 0.28
70 NOR 252 +0.53 0 68+034 67+013 655:412  756+3.78 80.6 ©560) ©50) 0o
0.048 0.94 0.28
. 83.6 (0.932) (0.888) (0.982)
0.047 0.56 0.25
OFL 83.4 (0.995) (0.990) (0.983)
0.051 0.72 0.15
90 NOR 2.89+ 0.34 0 70£010 68+005 643+430  895:6.6 85.6 0504) ©504) 0567
0.052 0.76 0.28
cip 84.8 (0.992) (0.929) (0.993)
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En comparativa los tres modelos describen el comportamiento del sistema en la
degradacion de la mezcla de antibiéticos; no obstante, el modelo bifasico de primer
orden presenta ligeramente un mayor ajuste de acuerdo con los valores de R?
ajustada reportadas en la tabla anterior para las seis cinéticas evaluadas. El modelo
TMU, por su parte, presenta ligeramente un mayor ajuste que el modelo de Arvin,
considerando que estos dos modelos son mas especificos al incluir la biomasa y el
grosor de la biopelicula en las ecuaciones. Este aspecto es importante, ya que en
el modelo bifasico solo se toma en cuenta el cambio en la concentracion inicial de
cada FQ con respecto a la altura del reactor, dejando menos informacion del
fendmeno intrinseco en el RE-1. Por lo tanto, el modelo que mejor describe el

proceso de biodegradacion es el modelo TMU.

La aparente saturacion del sistema se presenta a partir de la concentracion inicial
de 70 mg L' hasta alcanzar la maxima de 90 mg L', con los siguientes valores:
Kumax=0.25y 0.25 g SSV h', respectivamente para OFL; 0.15y 0.15 g SSV h™' para
NOR; 0.28 y 0.28 g SSV h' para CIP. Es decir, que en este rango de
concentraciones en el influente la tasa de conversién de sustrato por la biopelicula
ya no presenta un cambio. Notese que las constantes mas bajas, corresponden al
NOR, reflejando nuevamente la recalcitrancia, respecto al OFL y CIP.
Adicionalmente las tasas de conversién maxima corresponden al CIP, de acuerdo
con lo observado en los otros modelos. La saturacion del sistema se aprecia de

mejor manera en el siguiente modelo cinético.

3.11.4. Evaluacion del modelo cinético de Monod (1949)

El modelo cinético de Monod se expresa en la ecuacion 56:

Cs

43
K, +C, (43)

U= Umax

Donde u es el crecimiento especifico, u,., €s la tasa de crecimiento maximo
especifica, C, corresponde a la concentracion de las FQs, y K, es la constante de
saturacién de Monod que es numéricamente igual a la concentracién de las FQs

cuando U = Umax-
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En este caso u,,4, Se graficaria tomando los valores de Kmax que se obtuvieron del
modelo cinético TMU, graficados contra las concentraciones iniciales de la mezcla
en el influente. EI modelo de Monod tiene un comportamiento hiperbélico, como se

muestra a continuacion en la Figura 34.
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0.20

0.15

0.10

Constantes de saturacion (h'1)

0.05 4

0.00

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 55 60 65 70 75 80 85 90
[FQs] (mg L")

Fig. 34. Modelo cinético de Monod aplicado a la degradacion bioldgica de la mezcla de FQs en RE-1, TRH =
1.15 h.

La constante de saturacion media K; se obtiene mediante extrapolacion a la mitad
de la tasa de saturacion maxima pu,,., para las tres FQs. Los valores de K, se
muestran en la Tabla 26. La menor tasa de saturacion corresponde al NOR con
36.20 mg L', mientras que el CIP y OFL se presentan con un valor similar: 68.0 y
60.0 mg L', respectivamente. Este valor es el indicador de la inhibicién del sistema
a una concentracion dada; en otras palabras, es una prediccion teérica en donde el
sistema bioldgico comienza un proceso de saturacion donde la reaccion cambia de
orden 1 a orden 0. El orden 0 de la reaccion en este sistema, representa la zona
(punto asintético de la grafica) en donde la reaccidn ya no depende de la
concentracion del sustrato (en este caso la concentracion inicial de la mezcla de
FQs); por lo tanto, la velocidad de degradacién ya no cambia respecto a los
parametros intrinsecos en el RE-1 expresados en los modelos cinéticos anterior:

altura del reactor, area superficial y cantidad de biomasa.
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Tabla 26. Constantes de saturacion de Monod para la mezcla de FQs.

Tasa de maxima Constante de saturacion
Sustrato saturacion (umax) (h_1) media K. _(mg L_1)
OFL 0.43 59.9
NOR 0.25 36.2
CIP 0.52 68.06

Es interesante notar que, debido a su K, el sistema biolégico alcanza mas rapido
un estado estacionario con la presencia del NOR. Es evidente que la recalcitrancia
de este compuesto promueve una degradacion mas efectiva con OFL y CIP. Sin

embargo, el sistema no es selectivo.

Otro aspecto importante para considerar en esta fase es que los K; del OFL y CIP
sugieren que la degradacién bioldgica de estos compuestos podria llevarse a cabo
a concentraciones mas altas que 90 mg L. Tedricamente es posible observarlo en
el grafico, ya que la zona asintética de la grafica para estos dos compuestos tiene

un incremento aparente.

La suma de los tres K, equivale a un total de 164.16 mg L' que en promedio es. A
partir del aumento de este nivel de concentracion las tasas de biodegradacion ya no

presentaron cambio, tal como se observé en el modelo TMU.

3.12. Cinética abidtica en reactor de referencia (RE-0)

El reactor RE-O fue utilizado como reactor blanco para determinar el grado de
adsorcion que puedan presentar las moléculas en contacto con el lecho poroso
utilizado como soporte bacteriano. Considerando la porosidad de la piedra tezontle

(Tabla 7), no es descartable un fenbmeno de adsorcién.

Los resultados mostrados en la Figura 35-a confirmaron la adsorcion del CIP en la
piedra al observarse una caida abrupta justo en el puerto 2 del RE-0. Esta caida se
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ve mas evidente en funcion del aumento de concentracion manteniéndose estable

por cada puerto y hasta su salida en el efluente. Asi mismo un experimento a flujo

continuo fue realizado durante

250 h a la concentracion mas alta de CIP (90 mg L-

). Los resultados se muestran en la Figura 35-b. La grafica muestra que la

concentracion del CIP en el efluente no cambié durante el tiempo; lo que confirma

la distribucién del CIP en la piedra tezontle. Por ultimo, la Figura 35-c confirmé que

la pérdida del CIP se debe unicamente a un fendmeno de adsorcién y no a una

hidrdlisis por parte del HCI 4

bacterias en el RE-0.
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Fig. 35. Cinética abidtica en RE-0: a) TRH 1.15 h a diferentes concentraciones de CIP en
el influente; b) TRH 250 h, flujo continuo; c) hidrolisis en batch con 4 mmol L' de HCI en
140 h.

Para describir mejor la adsorcion ejercida por la piedra fueron evaluados 4 modelos
de adsorcion: Thomas (Thomas, 1944), Adams-Bohart y Yoon-Nelson (Yoon y

Nelson, 1984). El modelo de Thomas se describe en la Ecuacion 57:

C K w
ln(§—1)=%—1{m Cot (44)
L
donde, K, es la constante de Thomas (mL min-' mg™); q, es la concentracién del
soluto (mg g™'), W es la masa del adsorbente en la columna (g); Q es el flujo aplicado
(mL min"); C; es la concentracién del CIP en el efluente; C, es la concentracién del

CIP en el influente; y t es el tiempo (min).

Este modelo describe que la adsorcién esta influencia por una distribucion
longitudinal; es decir, sin dispersion axial en la columna. Los resultados se muestran

a continuacioén en la Figura 36.
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Fig. 36. Modelo de adsorcion de Thomas (1944), en RE-0, a TRH = 1.15 h.
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En el grafico se expresa que cuando mayor es la cantidad del CIP mayor es su
adsorcion por la piedra, como sigue: 0.0293 (5 mg L"), 0.0216 (15 mg L"), 0.0239
(30 mg L"), 0.0070 (50 mg L"), 0.0005 (70 mg L") y 0.0004 (50 mg L") mL min-’

mg".

El modelo de Adam-Bohart se describe como sigue en la ecuacion 58:

Z
ln (_ - 1) = KAB NO a - KABCtt (45)

Donde, C, y C; es la concentracion del CIP en el influente y efluente respectivamente
(mg L"); K,z es la constante cinética de adsorcion (L mg™! min'); N, es la capacidad
de adsorcion (mg L"); z es la profundidad del lecho; u la velocidad linear (mmh'); y

t es el tiempo (min).

La tendencia de la adsorcion es muy similar a los mostrado con el modelo de
Thomas; sin embargo, en el modelo de Adam-Bohart las graficas adquirieron una
forma de sigmoide, tal como se muestra en la Figura 37. En este modelo se sugiere
que la adsorcion esta gobernada por la capacidad residual de la piedra, y ademas

por la concentraciéon de las especies adsorbidas, en este caso el CIP.
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Fig. 37. Modelo de adsorcion de Adam y Bohart en RE-0, a TRH = 1.15 h.

Cuando la concentracion del CIP rebasa los 30 mg L' las curvas comienzan a tomar
forma de sigmoide, debido a la lenta adsorcion producto de la concentracion del
CIP. Dicho analisis puede expresarse mejo mediante el parametro de la capacidad
de adsorcion N,, que en este caso fue de 11.16 (5 mg L"), 25.0 (15 mg L") 32.5 (30
mg L"), 3.51 (50mgL"),4.5(70mgL")y7.71 (90 mg L") mg L-'. En este escenario,
el parametro N, refleja que la tasa de adsorcidn es mas lenta en funcion del aumento

de la concentracion.

Por ultimo, se evalud el modelo de Yoon-Nelson (1984), que se describe con la

Ecuacion 59:

Ce
= Kyt — T KYN 4
In (Co—Ct) Nt —T (46)

Donde, Kyn es la constante de cambio (min''); T es el tiempo requerido para

adsorber el 50% del adsorbato inicial (min); t es el tiempo (min).

El modelo de Yoon-Nelson tiene en cuenta tanto la difusion en la fase fluida como
en la fase sélida, asi como la interaccidén entre la fase fluida y la fase sdlida. Se
utiliza para predecir como cambian las concentraciones del CIP en la piedra durante
el proceso de adsorcidén y como influyen factores como la temperatura y la presion
en este proceso. Los resultados se muestran en la Figura 38. En este caso, los

factores como temperatura y la presién no fueron controlados en el proceso.

El grafico muestra lineas con una caida exponencial con la misma tendencia
observada en los medelos anteriores. Los valores de Kynfueron los siguientes: 1.40
(5 mgL™"),2.50(15mgL"),3.45(30mgL"),3.91 (50 mgL"),3.98 (70 mg L"), 4.51

(90 mg L") min-'. Adicionalmente, 7 fue obtenido mediante el intercepto de cada
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gréafica individual con los siguientes valores: 0.08 (5 mg L"), 0.04 (15 mg L"), 0.03
(30 mg L"), 0.04 (50 mg L"), 0.02 (70 mg L"), 0.04 (90 mg L") min.

LN (Ci/Cp-Cj)
[\

4 Time (min)

Fig. 38. Modelo de adsorcién de Yoon-Nelson (1984) en RE-0, a TRH = 1.15 h.

A pesar de que t no presenté diferencias notorias entre cada concentracion de CIP
en el influente, proporciond el tiempo en el cual ocurrioé la saturacion del adsorbato,
que en este caso corresponde al soporte de tezontle, con un promedio de 0.042
min. En otras palabras, 0.042 min es el tiempo en el cual el soporte de tezontle
alcanza el 50% de la saturacion. No obstante, se necesita mayor investigacion para

poder establecer una conclusion concreta acerca de este parametro.

Considerando este grado de adsorcion, se podria asumir que la remocion de las
FQs se debe practicamente a un fendmeno de adsorcion; sin embargo, las cinéticas
de degradacion biolégica adquieren una forma comun en procesos de degradaciéon
bioldgica, es decir una cinética de primer orden. No obstante, para poder determinar
si la remocion de compuesto en el RE-1 esta gobernada por una biodegradacion y
no por el proceso de adsorcién, es necesario medir subproductos de degradacion.
Uno de estos subproductos el ion fluoruro, ya que esta presente como heteroatomo

en las moléculas de las FQs.
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3.13. Determinacion de F-residual en RE-1

La cuantificacidén del F- se realizé siguiendo la metodologia para la cuantificacion de
iones inorganicos descrita en la seccion 2.3.2.3. Los resultados de la deteccion de
ion F-, asi como otros iones presentes en el RE-1 se presentan en la Figura 39.
Ademas del F-, fueron detectados iones como CIO;, CI7,PO;~ . La presencia de los
iones clorados son producto de la sal MgClz, mientras que el ion PO}~ se debe a las
sales fosfatadas utilizadas como buffer en el MNR. Asi mismo, iones como NO3,NO3
no fueron detectados, a pesar de las cantidades nitrogenadas afiadidas en el MNR.
La ausencia de estos ultimos iones confirma que la respiracion bacteriana en el RE-

1 esta mediada por una nitrato reduccion.
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Fig. 39. Cromatograma de iones inorganicos presentes en RE-1 posterior a cinética con 30 mg L™’

de la mezcla de FQs (1:1:1) en influente a TRH = 1.15 h. En columna de intercambio idnico; fase
movil de 4.5 mmol L' Na2CO3/0.8 mmol L-* NaHCO2, 1 mL min-', 25 mA, 35°C.

A continuacién, se muestran los resultados de la cuantificacién del F- en la Figura
40. Ninguna fuente de este ion fue afadida al MNR, lo que confirma que su
liberacion en el efluente del reactor se debe unicamente a la fragmentacion de las
moléculas de las FQs, producto de una defluorinacién [157]. Por lo tanto, se asume
que la remocién de las FQs en el RE-1 se debe a una biodegradacion bacteriana.
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La cantidad de F- acumulado fue de 0.30 + 0.05 mg L' en el efluente, lo que

representa aproximadamente el 6.0% del F- estequiométrico total por molécula. Por

otro lado, el analisis del carbono organico total (COT) podria ofrecer informacién

sobre la mineralizaciéon de la mezcla de FQs; no obstante, en la eliminacion del COT

esta involucrada la materia organica proveniente del contenido microbioldgico,

ademas del contenido de las FQs; por lo tanto, en este caso, medir la remocién de

TOC atribuible tnicamente a la mineralizacion de las FQs no es factible. El COT fue

analizado en este proyecto y se discutira mas adelante en la seccion del

acoplamiento de los procesos.
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Fig. 40. Liberacion de F- residual en RE-1 posterior a cinética de degradacion con 30 mg L' de la

mezcla FQs (1:1:1) aun TRH=1.15 h.
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TERCERA PARTE: ACOPLAMIENTO DE LOS PROCESOS

3.14. Acoplamiento de los procesos

En las fases anteriores se determinaron las mejores condiciones de degradacion
para cada proceso de manera individual y se evalud la degradacién de los farmacos
con cada uno de estos procesos. Por lo tanto, en esta tercera etapa, se centr6 en la
combinacion de ambos procesos. Para ello, se estudié la degradacion de los

farmacos en dos secuencias diferentes:
1. Tren de tratamientos: reactor biolégico RE-1/EF
2. Tren de tratamientos: electro-Fenton/reactor biolégico 2 (EF/RE-2)

Ambos enfoques resultaron viables y con resultados prometedores, como se explica

y discute a continuacion.

3.14.1. Tren de tratamientos reactor biolégico RE-1/EF

Como se describié anteriormente en la seccion 2.4.6, el tren RE-1/EF se llevo a
cabo implementando el tratamiento biolégico en el reactor RE-1, seguido del
tratamiento EF. Los resultados de la degradacion combinada aparecen en la grafica
de la Fig. 41. La barra paralela indica la separacion de los tratamientos. El descenso
de la concentracion inicial de la mezcla de los compuestos adquirid un
comportamiento tipico de primer orden; resultados consistentes con los observados
previamente en la cinética de 30 mg L' (Fig. 31-c). Sin embargo, la degradacion en
el postratamiento (EF) se vuelve atipica, mostrandose significativamente lenta. Para
aumentar la eficiencia de degradacion se decidio extender el tiempo del tratamiento
por 360 min; sin embargo, el proceso EF no fue capaz de degradar el 100% del
remanente de 9.39 + 0.70, 8.30 + 1.23, 7.20 + 0.80 mg L' del OFL, NOR y CIP,
respectivamente, proveniente del RE-1. Considerando la eficiencia el proceso EF a
altas concentraciones, se esperaria que el nivel de concentraciones iniciales fuera

facilmente degradado por el sistema. El remanente final después de 420 min de
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tiempo acumulado fue de 1.37 £ 0.46, 1.66 + 0.26, 1.70 £ 0.40% para OFL, NOR, y
CIP, respectivamente. Por su parte las velocidades de degradacion con EF para
cada compuesto fueron k app = 0.006, 0.004, 0.004 min~' para OFL, NOR, y CIP,
respectivamente, teniendo nuevamente el OFL la mayor recalcitrancia. Esto se
puede ver de mejor manera con el comportamiento de las pendientes (inserto, Fig.
41). De esta misma manera, la cinética de la degradacion electroquimica adquiere
un comportamiento de pseudo primer orden, ya que la velocidad de degradacion
sigue estando en funcién de la concentracion de un reactivo limitante, quedandose
en exceso el segundo reactivo que tiene participacion, que en este caso

corresponde en mayor proporcion al radical "*OH.

Este drastico descenso en la velocidad de degradacion es atribuido a la gran
cantidad de materia organica presente en el medio de cultivo MNR (2800 + 13.7 mg
L"), ademas a la cantidad de iones inorganicos, principalmente Cl-, Cl0; presentes
en el MNR. Esta materia organica también se va degradando en el proceso debido
a la no selectividad de los radicales "OH. Por su parte, se ha reportado que la
presencia de los iones Cl"y ClO; en solucion pueden actuar como secuestradores
de radicales libres, disminuyendo la eficiencia de la degradacion del sistema
[158,159]. Puntualmente los iones Cl~ actuan reaccionando con el radical "OH
produciendo la especie HOCI'~, como sigue en la reaccion 60. Por su parte la
especie HOCI™ puede disociarse nuevamente en CI~ y H,0 como sigue en la
reaccion 61 [160]

HO + Cl~ = HOCl~ (47)
HOCI~ + H* 2 Cl' + H,0 (61)
En el caso del ion CIO; , éste actlia reaccionando directamente con los iones Fe?*.
En la reaccion, descrita en la ecuacion 62, el ion CIO; es reducido a Cl'y Fe(OH)s)
[161]. Esta reaccion indeseada afecta tanto a la disponibilidad de los iones Fe?* en

solucion para la produccién de radicales *OH, ademas de promover la formacion de
iones CI- que actuan como secuestradores de los radicales "OH.

Fe?* + ClO7 + H,0 = Fe(OH)3() + Cl™ + H* (48)
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Fig. 41. Degradacion combinada de 30 mg L' (1:1:1) de mezcla de FQs, en reactor biolégico RE-1
(primer tratamiento) y EF (segundo tratamiento). TRH = 1.5 h; [Fe2*] = 0.31 mmol L''; j = 250 mA
cm=2en 0.05 mol L' de Na2S04 a pH 3. Inserto: cinética de degradacion en reactor bioldgico RE-1
de la mezcla de FQs (30 mg L) (1:1:1).

3.14.1.1. Analisis del carbén organico total

La eficiencia de EF con segundo tratamiento fue evaluada mediante el analisis del
carbon organico total. Los resultados se muestran en la Figura 42-a. En el grafico
se muestra como el proceso bioldgico removié aproximadamente el 17.5 + 12 % del
COT en el TRH establecido de 1.15 h (69 min). Parte de esta materia organica
pertenece a las fuentes organicas presentes en MNR, asi como también a otras
posibles fuentes organicas provenientes de las bacterias como proteinas, lipidos,
células muertas, entre otros. Al inicio del proceso EF, el descenso del COT se vuelve
mas lento a través del transcurso del tiempo hasta alcanzar el 63.15 + 2.0% de la
remocion del COT en 420 min de tiempo acumulado, lo que equivale a un descenso
de 2800 + 13.7 a 1768 + 22.3 mg L-'. Es dificil atribuir cuanta de esta materia
organica le corresponde a las FQs, ya que el sistema electroquimico, al ser no
selectivo, oxida toda la materia organica proveniente del reactor RE-1. Por otro lado,

es importante considerar que, a pesar del lento abatimiento de la materia organica,
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se mantiene relativamente constante durante el tiempo. Posiblemente al aumentar
el tiempo de electrdlisis es posible lograr la remocién con mayor eficiencia; sin
embargo, no se debe prescindir de analisis de biodegradabilidad y/o toxicidad
pertinente para determinar si el efluente tratado por ambos procesos es inocuo para

el medio ambiente.

Al tratarse de un proceso electroquimico, la baja eficiencia de remocién del COT,
aunado al tiempo prolongado de electrdlisis, provocan un gasto energético
importante. Para esbozar una idea de gasto energético, se realizé el calculo de la
eficiencia corriente de mineralizaciéon (%ECM) y el costo energético por molécula
mineralizada (Ecot), asumiendo que la remocién del COT en proceso combinado
sea soblo de las FQs. Los resultados se muestran en la Figura 42-b y c. Es evidente
que la lenta disminucion del COT provocé consecuentemente una disminucion en
la ECM (Fig. 42-b). Adicionalmente, se observaquelaE CM continua
disminuyendo en funcion del tiempo alcanzando un valor final de ~2.64%,
significativamente menor a lo reportado anteriormente en el proceso de EF como
tratamiento unico (~ 12.50%) (Fig. 15-c) [144]. Por lo tanto, el gasto energético
acumulado asciende a ~ 2.25 kWh, que equivale a ~ 0.021 MXN. No obstante, al ser
este parametro so6lo una aproximacion, no se debe descartar que fuese aun mayor,

si se consideran todas las especies que fueron oxidadas en el proceso EF.

118



2800 SN

2600 4 O (@)
2400 O -

2200 o

2000 e
1800 o

1600 - 63.15 %
1400 —
1200 —
1000 —

COT residual (mg L'1)

600 —
400 —
200 —

0 L) L 1 L L Ll L L L L L) T T 1
2 )
a0 Q
38 |
364 \
3a-{ \

3.2 \

30 - O

28 O—-o- "X
el 0= o

24 1 Ll T L T T T T T L 1 1
0.44 (c)
0.42

%ECM

L
O

040
0.38
0.36
0.34 /
0.32
0.30

0.28 4 (5

0.26 I ' 1 I I 1 1
60 120 180 240 300 360 420 480

Tiempo (min)

‘O\
%
S
5
d
N

|
~

ECor(KWh)(Kg COT)"
|

Fig. 42. a) Mineralizacion de 30 mg L' (1:1:1) de la mezcla de FQs en RE-1 (primer tratamiento) y
EF (segundo tratamiento); b) Eficiencia corriente de mineralizaciéon (%MCE); y ¢) costo energético
por kg de COT (ECOT). TRH = 1.5 h; [Fe?*] =0.31 mmol L-'; j = 250 mA cm?2 en 0.05 mol L' de
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3.14.2. Tren de tratamientos electro-Fenton/reactor biolégico 2 (EF/RE-2)

Los acidos carboxilicos de cadena corta (ACC) son los subproductos que dan paso
a la conversiéon de la materia organica a COg2; y en este proyecto fueron
cuantificados previamente mediante cromatografia de exclusion idnica en EF como
tratamiento unico. En el caso particular de este experimento combinado fueron
cuantificados al inicio y al final del tratamiento combinado. En la Figura 43 se
muestra la evolucion de los acidos OXL (C2H204), OXM (C2H3NO3) MAL (C4H40),
FOR (CH202) y FUM (C4H40a4) (Fig. 20). La zona sombreada del grafico marca el
inicio y el final del primer tratamiento. La mayor produccion corresponde al acido
OXL, alcanzando una concentracion maxima acumulada de 71.4 £ 7.3 mg L' en 90
min del pretratamiento con EF (Fig. 43-a). Interesantemente se presenta una
disminucion significativa al caer a una concentracion acumulada de 17.1 mg L™,
equivalente a una disminucion del 76.0% apenas el inicio del tratamiento bioldgico
en el RE-2 (correspondiente a puerto 2 del reactor). De acuerdo con lo esperado,
en esta zona la actividad biolégica es mucho mayor debido al contacto inicial de la
biopelicula con el medio de cultivo, en consecuencia, de la direccién del flujo
ascendente. No obstante, la concentracion del acido OXL se mantiene
relativamente en funcion de los puertos posteriores hasta llegar al efluente del RE-
2. La caida en la concentracién del acido OXL se le atribuye principalmente a la

toma por parte de las bacterias presentes en el RE-2.

Por otro lado, se sabe con anterioridad que el acido OXL puede ser usado como
fuente de carbono en condiciones anaerobias [162-164], generalmente
produciendo fumarato y CO2 en la via metabdlica establecida por los autores
Karamad et al. (2022). Sin embargo, no se descarta que la produccion del 16.0%
del acido OXM en el primer segmento del reactor (en este caso en forma de
oxamato), se de a través de una ruta alternativa inducida por la expresién del gen
fdrA ligado a la degradacion del acido OXL. En otras palabras, es posible que se
esté dando la conversion de oxalato a oxamato y CO2, como una ruta alternativa.
Esta ruta ha sido reportada por los autores Yeun et al. (2021). Esto solo se aprecia

en la parte inicial del tratamiento biolégico, ya que se presentd una remocion del
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acido OXM del 53.0% al final del tratamiento biologico, dejando un remanente de

1.22 + 0.4 mg L' en 190 min de tiempo acumulado.

Otros acidos como FOR, MAL, y FUM, fueron liberados en el primer tratamiento con
una concentracion maxima de 1.9 + 26, 141 + 436, y 1.2 + 0.2 mg L
respectivamente (Fig. 43-c, d, y e). Eventualmente, no se detecté mas la presencia
de estos acidos a partir del puerto 4 del reactor, siendo rapidamente eliminados por

parte del tratamiento biolégico en el RE-2.

En resumen, el RE-2 logr6 remover 75.55% del total de los &cidos, con un
remanente total final de ~ 19.87 mg L' de acidos OXL y OXM. Es evidente que
estos dos compuestos presentan cierto grado de recalcitrancia, atribuida
principalmente al estar presentes en forma de quelatos con el Fe(lll). A diferencia,
de los otros compuestos (acidos MAL, FOR y FUM), el oxalato y el oxamato-Fe(lll),
son mas estables incluso en la oxidacion electroquimica [118,166]. En este caso en
particular, es posible que el complejo de coordinacidon con el Fe(lll) sea mas estable
en la degradacion bioldgica, producto de una aparente toxicidad; sin embargo, se
necesita mas informacion al respecto. Otras posibles explicaciones pueden ser la
saturacioén del sistema por la carga organica, o bien el TRH no es lo suficientemente

prolongado para mejorar el intercambio sustrato-biopelicula.

No obstante, el uso del software ECOSAR application 2.2 (Ecological Structure
Activity Realtionship), por sus siglas en inglés, desarrollado por la US EPA (Agencia
de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos), fue utilizado para consultar la
posible toxicidad de los acidos OXL y OXM. Se ha informado los acidos OXL y OXM
presentan baja toxicidad en especies de importancia ecoldgica, tales como
Leuciscus icus (orfe dorado) y Dapnia magna. La toxicidad se reportd segun el valor
de CL50, que se refiere a la concentracion letal que causa el 50% de la muerte de
la especie en cuestion. Para Leuciscus icus, la CL50 de acido OXL es de 168 mg L-
' a una exposicion de 48 h (168 mg/L-48 h); mientras que para Daphia magna es de
137.0 mg/L-48 h. En el caso del acido OXM se reporté una CL50 de 563.0 mg/L-96

h para peces de agua dulce en general, y 247.0 mg/L-96 h para Daphia magna.
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Para otras especies como algas verdes se reportaron CL50 de 343.0 mg/L-96 h y

121.0 mg/L-96 h de acido OXM y OXL respectivamente.

Las concentraciones maximas generadas y las concentraciones remanentes son
de uno a dos 6rdenes de magnitud inferiores a los niveles que podrian tener un
efecto adverso. Por lo tanto, la concentracién final liberada como remanente no

presenta un riesgo aparente para la biota acuatica y, ademas, es biodegradable.

Otros compuestos fueron detectados en tiempos de retencion de Tr = 9.2y 11.8
min, posiblemente correspondientes a los acidos propionico y levulinico,
respectivamente [167]. Estos acidos no lograron ser cuantificados; sin embargo, no

se descarta que sean producto del consumo del acido OXL en mayor medida.
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Fig. 43. Liberacién de los acidos, a) OXL, b) OXM, c) FOR, d) MAL e) FUM en la degradacién de
30 mg L' (1:1:1) de la mezcla de FQs mediante el proceso combinado de EF (primer tratamiento) y
tratamiento bioldgico en RE-2 (segundo tratamiento). [Fe2*] = 0.31 mmol L'; j = 250 mA cm=2 en
0.05 mol L' de Na2SOs a pH 3. TRH = 2.15 h.
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La actividad bacteriana se midid6 de acuerdo con los valores de los parametros
ambientales reportados en la Tabla 27. Dichos parametros fueron evaluados al final
del tratamiento EF, que corresponde al influente del RE-2. El valor de POR present6
un cambio habitual en el efluente al disminuir de 148 a -50 mV, lo cual evidencio la
gran cantidad de reacciones bioquimicas que se llevaron a cabo. Po su parte el OD
en el influente presenté un valor elevado, debido a la saturacion de oxigeno disuelto
en la solucion. EI OD de la solucién en EF se debe a la aireacion constante en el
sistema a través del electrodo de difusién. Al final del tratamiento se presentd una
disminucién del OD en su concentracion de 9 a 1 mg L™'. Adicionalmente, el pH se

mantuvo constante en toda la secuencia.

Tabla 27. Parametros ambientales reportados en el tren de tratamiento EF/RE-2

Parametro Influente* Efluente
pH 6.96 + 0.06 7.14 +£0.76
OD (mgL™) 9.43 + 0.11 149 +0.15
POR (mV) 148.65 + 0.23 -50.34 + 0.64

*Final del tratamiento EF a 90 min

3.14.2.1. Analisis del carbén organico total

Los resultados del analisis del COT para el tren de tratamientos EF-RE-2 se
muestran el grafico de barras de la Figura 44. En este caso, para fines practicos,
s6lo se tomo la lectura al inicio y al final del primero y segundo tratamiento. En el
primer tratamiento, mostrado en la Figura 44-a, se presenté una remocion en el COT
de 50.81 £ 0.81 a31.71 £ 1.24 mg L justo a los 90 min de tratamiento, equivalente
al 37.60% de la remocién del COT. Esta remocion equivale al total de la mezcla de
las FQs; es decir que esta mineralizacién parcial se debe principalmente a la

oxidacion de los antibidticos.
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Posteriormente, al inicio del segundo tratamiento se presenté un aumento
considerable en el COT de 37.71 = 1.24 a 1500 + 35.56 mg L' (Fig. 44-b). Dicho
aumento fue producto de la adicién del medio de cultivo MNR al efluente pretratado
con EF. Adicionalmente, el RE-2 fue capaz de remover de 1500 a 1194.65 + 31.71
mg L', equivalente a 29.36% del COT total residual en efluente. Como se menciono
anteriormente, debido a las grandes cantidades de materia organica es dificil atribuir

cuanta cantidad de COT les corresponde unicamente a los acidos carboxilicos.

Es importante aclarar, que las mediciones del COT fueron -cuantificadas
considerando el influente del RE-2 con el medio de cultivo MNR, enriquecido con el
remanente pretratado con EF. En tanto que las mediciones de los &cidos
carboxilicos se realizaron unicamente partiendo del influente pretratado; es decir sin
la adicién del medio de cultivo. Este procedimiento fue realizado para evitar las
interferencias debido a la produccion de &acidos organicos provenientes de las

fuentes organicas del MNR.

Los resultados hasta el momento no pueden ser comparados con los reportados por
Mansour et al.(2015) y Martinez-Pachon et al. (2019), ya que en ambos caso el COT
fue medido sin interferencia; sin embargo, no se reporté la metodologia para evaluar
este parametro sin considerar la interferencia de la materia organica proveniente de
los microorganismo y el medio de cultivoutilizado. Por su parte, estos autores
siguieron la misma secuencia EF/tratamiento bioldgico; y en este caso se reporto la
mineralizacion del 79.6% de la sulfametazina (0.2 mol L-') y 90% del valsartan (20

mg L), respectivamente en el proceso combinado.
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Fig. 44. a) Mineralizacion de la mezcla de 30 mg L' (1:1:1) de FQs en EF (primer tratamiento); y
b) en reactor biolégico RE-2 (segundo tratamiento). [Fe?*] = 0.31 mmol L-'; j = 250 mA cm2 en 0.05
mol L' de Na2SO4 a pH 3. TRH =2.15 h.

125



CAPITULO 4
CONCLUSIONES

La implementacion del proceso EF como tratamiento unico en la degradacion de
una mezcla de ofloxacino, norfloxacino y ciprofloxacino demostré una eficacia del
100% en la degradacion en tan solo 60 min. Ademas, se logré una mineralizacién
del 61.02 + 2.0% en 180 min de tratamiento, bajo las siguientes condiciones
optimizadas: [FQs] = 87.0 mg L, j = 244.0 mA cm? y [Fe?*] = 0.31 mmol L.

Utilizando la técnica de cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas
(LC-MS/MS), se logré identificar de forma individual los intermediarios de
degradacion del ofloxacino, norfloxacino y ciprofloxacino, lo que permitié esclarecer
el mecanismo de degradacion de estos compuestos. Las rutas de degradacion
identificadas sugieren procesos de defluorinacion, transformaciéon del anillo de

quinolona, descarboxilacion y ruptura del anillo de piperazina.

La recalcitrancia del ofloxacino fue principalmente atribuida a la presencia del anillo
de oxazina, el cual confiere una mayor estabilidad en comparacion con el grupo etilo
presente en el norfloxacino y la ciclopropano presente en el ciprofloxacino. Esto se

debe a la resonancia electrénica presente en el anillo de oxazina.

La liberacibn predominante de subproductos de degradacién durante Ila
mineralizacién de la mezcla de fluoroquinolonas consistid principalmente en acido
oxalico y acido oxamico, presentes en forma de oxalato y oxamato de hierro (lll)
respectivamente. Estos subproductos pudieron ser cuantificados utilizando la
técnica de cromatografia de exclusion idnica. La cuantificacion de los iones F-y NO3
a través de cromatografia de intercambio i6nico respaldé el proceso de

mineralizacién de la mezcla de fluoroquinolonas mediante el proceso EF.

La prueba de secuestradores con inhibidores utilizando un 5% de ter-butanol
demostrd que la mayor parte de la degradacién de la mezcla de fluoroquinolonas

se debe a los radicales "OH.

El tratamiento biolégico en el reactor RE-1 logré la remocion individual obteniendo

eficiencias de remocion del 91.04%, 90.75% y 87.21% para ofloxacino,
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ciprofloxacino y norfloxacino respectivamente, cuando se trataba una
concentracion de 90, 50 y 50 mg L. Asimismo, se lograron eficiencias de
degradacion en mezcla del 83.49%, 85.66% y 84.88% para ofloxacino,

ciprofloxacino y norfloxacino, respectivamente a una concentracion en 90 mg L.

La cuantificacién acumulada del ion F~ residual, confirmé la biodegradacién efectiva

de la mezcla de fluoroquinolonas.

El acoplamiento de los procesos en la secuencia del reactor biolégico 1 (primer
tratamiento) y electro-Fenton (segundo tratamiento) revelé que la eficacia del
electro-Fenton se ve afectada en condiciones reales. Se lograron eficiencias de
degradacion del 98.0 + 0.46%, 99.06 + 0.26% y 97.2 + 0.40% para la mezcla de
ofloxacino, norfloxacino y ciprofloxacino respectivamente, a una concentracion
combinada de 30 mg L', durante un tiempo de 90 min. Este descenso en la eficacia
se atribuyo a la alta carga de materia organica de aproximadamente 2500 mg L'y
la presencia de especies inorganicas que actuan como secuestradores de radicales

libres.

Al acoplar los procesos en la secuencia electro-Fenton (primer tratamiento) y
reactor biolégico 2 (segundo tratamiento), se logré degradar la mezcla de
fluoroquinolonas con una eficiencia del 100% en 60 min de tratamiento con EF,
seguido de un consumo posterior en el tratamiento biologico del 37.3% de
aproximadamente 63.69 mg L' de los acidos oxalico y oxamico en un tiempo

acumulado de 210 min.

La acumulacion de 42.5 mg L' de acido oxamico en el puerto 4 se atribuyo a la
transformacion del acido oxalico a acido oxamico en una ruta metabdlica

alternativa, posiblemente facilitada por la presencia de sales nitrogenadas.

Se ha demostrado que la combinacion secuencial EF/RE-2 puede implementarse
para reducir la toxicidad del influente previo a ser tratado mediante un el tratamiento
bioldgico convencional. De esta manera se reduce el impacto negativo mejorando
la eficiencia del tratamiento secundario, al consumir los subproductos finales de

degradacion. Asi mismo la combinacion secuencial RE-2/EF puede ser utilizado
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para tratar influentes cargados con alta materia organica que no representen un
riesgo para los microorganismos utilizados como tratamiento primario y, en
consecuencia, mejorar la eficiencia de EF como tratamiento secundario. Por lo
tanto, se confirmd que el enfoque secuencial de ambos tratamientos demostro ser
prometedor para la eliminacion eficiente de contaminantes emergentes en cuerpos

de agua y aguas residuales.
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APENDICE |

CURVAS DE CALIBRACION Y OPERACION DE LAS TECNICAS ANALITICAS

1.1. Espectrofotometria de UV-Vis

La técnica de espectrofotometria de UV-Vis fue utilizada para determinar las
longitudes de onda A de las FQs y del H202. Para todos los analitos se realiz6 un
barrido espectral desde 200 a 600 nm; en el caso del H20:2 la longitud de onda
maxima fue de 410 nm, mientras que para FQs se registré en 275 para NOR y CIP,
y 290 para OFL. La figura 45 muestra el espectro de absorcion del H202, y en la

Figura 46 se muestran los tres espectros de las FQs.
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Fig. 45. Espectro de absorcion del H202 a diferentes concentraciones.
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Fig. 46. Espectros de absorcion de OFL, CIP y NOR.

La Figura 47 muestra la curva de calibracion del H202 que se construyd en funcion
de las concentraciones utilizadas. A cada un cao de los estandares se les afiadio 1
mL de TiOSO4 y fue llevado a 10 mL para completar como factor de dilucion. Las
muestras tomadas de la celda para la cuantificacion del H202 siguen este mismo

procedimiento. Los parametros analiticos se muestran en la Tabla 28.
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Fig. 47.Curva de calibracion del H2O2, A =410 nm

Tabla 28. Parametros obtenidos de la curva de calibracion del H20x.
Rango lineal (mmol L) 0.38-52.2
Limite de deteccién (LOD) (mmol L) 0.01
Limite de cuantificacién (LOQ) (mmol L) 0.05
R? 0.9942
RSD punto minimo (%) 0.59
RSD punto maximo (%) 0.18

1.2. Cromatografia de liquidos de alta resolucién HPLC: fase reversa

La implementacion del método analitico de separacion se llevé a cabo utilizando la
cromatografia de fase reversa HPLC. En la seccion de la metodologia se describio
detalladamente el tipo y la composicién de la fase movil. Las curvas de calibracion
se construyeron en el rango de 0.8 a 60 mg L-'; en esta ocasion no se realizdé un
factor de dilucion, salvo la utilizacion de los filtros de jeringa para considerar la
posible pérdida del analito a la hora de cuantificar la concentraciéon en los

experimentos de degradacién. Las curvas de calibracién de los tres compuestos se
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muestran las figuras 48-a, b y ¢, siguiendo el mismo orden de la elucion: OFL, NOR
y CIP.
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Fig. 48.Curvas de calibracion de a) OFL, b) NOR y c¢) CIP. Fase movil: K:HPO4:ACN:THF
(90:5:5 v/iv) a 1.0 mL min™', A = 275y 290 nm.}

Tabla 29. Parametros analiticos obtenidos en las cuervas de calibraciéon del OFL, NOR y CIP.

Parametros Compuesto
OFL | CIP \ NOR
Rango lineal (mg L) * 0.8-60

Tiempo de retencion (min) 8.37 9.45 10.27
Limite de deteccion LOD (mg L) 0.33 0.075 0.08
R2 0.9962 0.9956 0.9953

Limite de cuantificacién LOQ (mg L) 1.12 0.25 0.29
RSD punto minimo (%) 4.11 4.17 4.15

RSD punto maximo (%) 3.33 3.08 3.47

*El rango de concentracion es igual
en los tres compuestos
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1.3. Cromatografia de exclusion iénica

La cromatografia de exclusion iénica se utilizé para deteccion y cuantificacion de

los acidos carboxilicos de cadena corta que fueron evaluados tanto en la parte final

del tratamiento EF como al final de tratamiento bioldgico en el reactor biolégico RE-

2. La deteccion de los 5 acidos seleccionados: oxalico, maleico, oxamico, férmico,

y fumarico se realizé a una longitud de onda A= 210 nm con la elucién asistida por

4 mmol L' de H2SO4 como fase movil. El cromatograma se muestra en la Figura 49.

La seleccion de los acidos se realizé de acuerdo con lo reportado por la literatura

en cuanto a la produccién mas recurrente después de la oxidacion de compuestos

organicos mediante EF.
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Fig. 49. Cromatograma de los acidos oxalico, maleico, oxamico, férmico y fumarico
detectados mediante cromatografia de exclusién idnica, empleando fase movil de 4 de
mmol L' a 0.8 mL min-1, A= 210 nm

Las curvas de calibracién de cada uno de los acidos se muestran en la Figura 50.

Los parametros analiticos se muestran en la Tabla 30.
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Fig. 50. Curvas de calibracién de los acidos a) OXL, b) MAL, ¢) OXM, d) FOR y d) FUM. Fase movil de 4
de mmol L' a 0.8 mL min-1, A= 210 nm

Tabla 30. Parametros analiticos obtenidos de las curvas de calibracién de los acidos carboxilicos

Parametros Compuesto
OXL MAL OXM FOR FUM
Rango lineal (mg L") 1.2-76 0.6-72 0.7-84 1.1-33 0.6-77
Tiempo de retencion 41 5.2 6.6 8.6 10.6
(min)
Limite de deteccidon
LOD (mg L") 0.04 0.01 0.01 2.11 0.02
R2 0.9995 0.9990 0.9987 0.9988 0.9989
Limite de
cuantificacion LOQ 0.12 0.03 0.04 7.22 0.05
(mg L")

1.4. Cromatografia de intercambio idnico

Este tipo de cromatografia se empled para la separacién de los iones F-y NO3. La
separacion de estos iones se llevd a cabo empleando una columna rellena de una

resina de intercambio idnico. La fase movil consisti® en una combinacion de 4.5
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mmol L' Na2C03/0.8 mmol L' NaHCOsa. El flujo se ajusté a 1 mL min™', mientras
que la temperatura y la corriente se mantuvieron a 30°C y 25 mA, respectivamente.
Para este método cromatografico no se muestra cromatograma; sin embargo, las
curvas de calibracion para cada anién se reportan en la Figura 51, mientras que en

la Tabla 31 se muestran los parametros analiticos.
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Fig. 51. Curvas de calibracion de los aniones a) NO5 y b) F- en cromatografia de
intercambio i6nico. Fase movil de 4.5 mmol L' Na,C0O3/0.8 mmol L' NaHCOg3 a un flujo de
1 mL min™.
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Tabla 31. Parametros analiticos obtenidos de las curvas de calibracion de los aniones
NO3 y F.

. Anioén
Parametros —
NO; F

Rango lineal (mg L") 1-15 1-45

Tiempo de retencion (min) 2.2 4.6

Limite de deteccion LOD (mg L) 0.8 1.5
R? 0.9991 0.9997

Limite de cuantificacion LOQ (mg L) 2.8 5.2

1.5. Cromatografia de liquidos acoplada a masas

La técnica LC-MS/MS se empled para la deteccion de los intermediarios de
degradacion en relacion con su masa carga (m/z). El fundamento de esta técnica
se describe en el Apéndice 2; en tanto que en esta seccion se resumen el método
de operacion del LC-MS/MS para las tres FQs. Las condiciones cromatograficas se
muestran en al Tabla 32.

Tabla 32. condiciones cromatograficas para la
deteccién de las FQs mediante LC-MS/MS.

0.05% acido férmico en ¢

Eluyente A: agua grado HPLC
. 0.05% acido formico
Eluyente B: en ACN
flujo o caudal (UL min™") 300
Volumen de inyeccion (L) 50
Post-tiempo (min) 2
Tiempo (min) Eluyente
A B
0 95 5
0.2 95 5
4.2 5 95
6 5 95
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APENDICE 2

TECNICAS ANALITICAS

2.1. Espectrofotometria de UV-Vis

La espectrofotometria o también llamada espectroscopia de UV-Vis es una técnica
cuantitativa utilizada para medir cantidad de luz que absorbe una sustancia en
especifico. Esto se hace midiendo la intensidad de la luz que pasa a través de una

muestra respecto a la intensidad absorbida por un blanco o referencia.

2.1.1. Fundamento

El principio de la espectrofotometria se basa en la absorcion de luz de una sustancia
en el rango del UV y de la luz visible, lo que resulta en la produccion de distintos
espectros. Basicamente espectroscopia se define como la interaccion de la luz con
la materia. Cuando la materia absorbe la luz, produce excitacién en los electrones
produciendo un espectro; es decir, los electrones viajan de un estado de menor a
mayor energia. Este proceso se le conoce como transicion. Las transiciones mas
comunes ocurren de electrones n o T a T* porque la energia requerida para esta
transicion lleva las bandas de absorcidn hacia longitudes que comprenden el rango
de (200-800 nm); sin embargo, algunas mas escasas ocurren en la region de UV de

vacio (A = <180 nm). El tipo de transicién que ocurre en esta regién es de n a o*.

Para las transiciones n - Tty m — n* se requiere un grupo funcional no saturado
que aporte los orbitales 11. A las moléculas que presentan este tipo de enlaces se
les denomina cromoforos, que en el caso de las FQs se presenta tanto en los anillos
aromaticos de la quinolona como en el grupo carboxilo. En el caso del complejo
TiOSO4=H202 presenta la misma transicion con una longitud de onda de deteccion

en el rango visible de 410 nm.

2.2, Cromatografia de liquidos en fase reversa
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Esta técnica fue implementada para la separacion de las tres FQs en mezcla y
para dar seguimiento a la degradaciéon mediante los procesos electroquimicos y
bioldgicos. La cromatografia en fase reversa (CFR) sigue el principio general de la
cromatografia con la caracteristica fundamental de poseer una fase estacionaria

no polar y una fase movil polar.

2.2.1. Fundamento

La CFR consta de una fase movil y una fase estacionaria. La fase movil consiste
en uno o una mezcla de solventes con diferente polaridad, siendo el agua el
solvente mas utilizado. La utilizacion de diferentes solventes organicos se aplica
para reducir la polaridad al agua (p. ej. Acetonitrilo, metanol, tetrahidrofurano, ente
otros). El objetivo de la fase mévil es empujar a los analitos de la fase estacionaria
no polar cuando se encuentran retenidos. La diferencia de afinidad causa una
competitividad entre los analitos, la fase estacionaria y la fase movil. Si los analitos
son mas afines a la fase movil, estos saldran hasta llegar al detector, que codifica
la sefial en forma de un pico, a esto se le conoce como elucion. La sefial es
interpretada por el analista que al final registra el resultado con base en la

respuesta numeérica conocida como area de pico.

Generalmente la fase estacionaria esta constituida por una resina polimérica,
siendo el octadecilsilano (C18) una de las mas comunes en CFR. En ella, la
interaccion de los analitos se dara en funcién de su polaridad; es decir, aquellos
analitos mas apolares tendran mas afinidad por la fase estacionaria. En caso
contrario, cuando el analito presente alta polaridad o polaridad media, la

interaccion analito-fase estacionaria sera débil.

2.3. Cromatografia de intercambio iénico

La cromatografia de intercambio o cromatografia iénica (Cl) es un tipo de
cromatografia utilizada para la separacién de especies idnicas (aniones, cationes,

proteinas, aminoacidos, nucleétidos etc,.) en funcién de su carga. En este proyecto
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se implementd para la evolucidn de los iones inorganicos desprendidos de las

moléculas de las FQs en el proceso de degradacion.

2.3.1. Fundamento

El principio basico de la Cl se basa en la retencién irreversible de los iones a una
resina intercambiadora. El proceso de separacién de los iones se da en dos fases:
en la primera, las especies cargadas se unen al intercambiador mediante union
electrostatica; en la segunda, los iones son separadas tras la adicién de buffers de
diferentes pH o diferente fuerza idnica que deriva en la competicion del buffer con
los sitios de unidn en la resina. La resina intercambiadora generalmente posee
grupos cargados positiva o negativamente segun sea el caso. Cuando estos
intercambiadores poseen grupos cargados positivamente se les denomina
intercambiador anionico; por el contrario, si posee grupos cargados negativamente

se le denomina intercambiador catiénico.

Por su parte, el principio de eluciéon depende generalmente del tipo de resina o de
otras propiedades (tamafio de ion). Comunmente la selectividad de los iones se
da en funcion del tamafo del ion cuando presentan cargas iguales, o bien,
dependiendo de la carga neutra; es decir los iones polivalentes tienen mas afinidad

por las resinas.

2.4. Cromatografia de exclusion idnica

La cromatografia de exclusién de iones (CEI) se utilizé en este proyecto para la
separacion de acidos carboxilicos sencillos que se forman como intermediarios en
la degradacion de los tres compuestos. Este tipo de cromatografia no es un tipo de
Cl, ya que los acidos carboxilicos son especies neutras; sin embargo, se utilizan

columnas con resinas intercambiadoras para realizar las separaciones.
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2.4.1. Fundamento

La fase movil en la CEIl consiste en soluciones diluidas de acidos, por ejemplo,
H2SO4; la fase estacionaria consiste en resinas de intercambio catidnico o anionico.
A la columna analitica le sigue una columna inhibidora que esta rellena con una
resina de intercambio catidnico generalmente de plata. En seguida los iones
hidrogeno presentes en el eluyente se intercambian con los iones plata que inducen
la precipitacidon de los iones sulfato, inhibiendo la contribucion idnica presente en el
eluyente. Finalmente, las formas no disociadas de los analitos se distribuyen entre
la fase movil y la columna. Generalmente la selectividad en CEI se da en funcién de

masa molar: aquellos analitos mas pesados se retendran mas tiempo en la columna.

2.5. Cromatografia de liquidos acoplada a masas

La espectrometria de masas se usa habitualmente en cromatografia como detector
ya que brinda informacion cualitativa y cuantitativa de las especies separadas en la
columna. El acoplamiento de un detector de masas a la cromatografia de liquidos
permite conocer con alta precision la identidad de cada analito separado; sin
embargo, la cromatografia de liquidos presenta una desventaja mayor a la de gases,
debido a la cantidad de gas generada tras la evaporacion de la fase movil. Gran
cantidad de este gas deber ser eliminado antes entrar al detector de masas. Los
métodos mas comunes para introducir el eluato al detector de masas son
electronebulizador potenciado neumaticamente y la ionizacion quimica a presion

atmosférica.

2.5.1. Fundamento

La cromatografia liquida se realiza de manera similar en la eleccién de la fase movil
que transporta los analitos a través de la columna (fase estacionaria), dirigidos luego
hacia un detector tipicamente UV-Vis. La sefal de absorbancia se convierte en una
sefal eléctrica mediante un tubo fotomultiplicador. Posteriormente, los analitos

pueden ser ionizados en una fuente de iones de un espectrometro de masas. En
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esta fuente de iones, las moléculas se ionizan mediante ionizacion electrénica

(formando iones moleculares M*) o quimica (formando iones MH*).

El espectrometro de masas de sector magnético separa los iones gaseosos segun
sus relaciones masa-carga (m/z), acelerandolos en un campo eléctrico y
dirigiéndolos a través de arcos de curvatura variable para su separacion. Al final del
arco, los iones se detectan mediante un multiplicador electronico. El espectro de

masas obtenido representa la respuesta del detector en funcion de los valores m/z.

2.6. Carbono organico total

El carbén organico total (COT) es la cantidad de carbon presente en su forma
organica presente en agua pura o sistema acuosos. En este proyecto de
investigacién se utilizé para medir el grado de mineralizacion de las tres moléculas

mediante el equipo correspondiente.

2.6.1. Fundamento

El equipo analizador COT acidifica la muestra para oxidar las moléculas de carbono
presentes y convertirlas en COz2. Otras técnicas realizan la medicién discriminando
entre las especies de carbono inorganico; como, COz2 disuelto y bicarbonato y el
CO2 generado tras la oxidacién de las moléculas de carbono. Finalmente, la
determinacion se hace mediante la resta de todas las especies de carbono

inorganico (CIT) con respecto al carbono total (CT).
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RECOMENDACIONES

Ampliar los tiempos de tratamiento de ambos procesos para aumentar la
eficiencia en la remocion de la materia organica

Activar previamente la tela da carbon grafito PTFE para aumentar la
produccion de H20:2

Deteccion previa de acidos carboxilicos considerando un tratamiento con un
analito nuevo.

Alimentacion previa con los analitos detectados considerando la

disponibilidad de estos en el laboratorio.
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DISPOSICION DE LOS RESIDUOS

La disposicion de los residuos se llevd a cabo de acuerdo con el reglamento del
departamento de Medio Ambiente y Seguridad de la Facultad de Ciencias vy
Quimicas y la Facultad de Medicina de la UANL.

Disposicion de los residuos de acuerdo con el reglamento de Medio Ambiente y

Seguridad de la
Facultad de Ciencias Quimicas.

Tipo de residuo Contenido Contenedor de disposicion
Residuo electro-Fenton  Sales inorganicas y oxidantes A
Residuo HPLC Solventes organicos E
Plasticos Pipetas y puntillas Plasticos
Otros Guantes, papel contaminado Industrial
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