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Resumen

Resumen

El presente estudio evalud el efecto del proceso Fenton como pretratamiento para
la eliminacion de Metronidazol (MNZ) acoplado a un sistema de fitorremediacion
utilizando Scirpus lacustris como macrodfita. Se realizaron estudios donde se
evaluaron ambos procesos de tratamiento por separado y determinar asi, su
potencial individual en la remocion del MNZ. Primeramente, se evalud la
degradacion del MNZ utilizando el proceso Fenton con agitacién en estudios por
lotes. Cinco concentraciones iniciales de MNZ (0.5, 5, 10, 15 y 20 mg/L), tres
concentraciones de Fe?* (2.94, 588 y 11.76 uM), tres pH (3.5, 5y 7) y una
concentracion de H>O2 de 29.4 uM fueron evaluados a un tiempo de reaccién de 5
min. Las mejores condiciones experimentales para degradar 0.5 mg MNZ/L al 99%
fueron 2.94 uM de Fe?* y un pH de 3.5. El pH 6ptimo para la degradacién del MNZ
fue de 3.5, independientemente de la relacion molar Fe?*/H,0, evaluada. Por otro
lado, se evaluo6 la degradacion del MNZ en agua residual doméstica simulada con
concentraciones altas y bajas de amonio, alcanzando eficiencias de degradacion
del MNZ inferiores al 40% y 63% respectivamente, en las cinco concentraciones de
MNZ. Se utilizaron tres modelos cinéticos para estudiar los perfiles de degradacion
de MNZ, como el modelo cinético de primer orden, segundo orden y BMG
(Behnajady-Modirshahla-Ghanbary). EI modelo cinético de BMG fue el mejor
modelo para describir la degradacion de MNZ por el proceso Fenton. Los resultados
experimentales en agua domeéstica simulada mostraron una competencia de los
radicales hidroxilos entre la DQO, amonio y MNZ, teniendo mayor afinidad por el
MNZ. Posteriormente, se evalué la remocion del MNZ en sistemas de
fitoremediacién utilizando la macroéfita Scirpus lacustris, en las 5 concentraciones
evaluadas mostro la capacidad de remover el MNZ en un periodo de 28 dias, siendo
de un 81-93%. El tratamiento Fenton-fitorremediacidn mejoré la remocion del
contaminante emergente en un 15-20% en las concentraciones de 5 a 20 mg
MNZ/L, con remociones de 94-99%. Se observo que el MNZ no presentd un efecto
toxico sobre el crecimiento de las macrdfitas. Por ultimo, el sistema de tratamiento

hibrido Fenton-Humedal subsuperficial mostré una mejor capacidad de remocion



Resumen

que el humedal subsuperficial con una concentracion inicial de 5 mg MNZ/L y un
TRH de 7 dias, obteniendo eficiencias de 89 y 41% respectivamente. En ambos
sistemas se obtuvieron eficiencias de remocién de la DQO cercanas al 90%. El
tratamiento Fenton afecté la actividad nitrificante del humedal subsuperficial,
disminuyendo las eficiencias de remocion de amonio de 70 a 53%. Finalmente, el
sistema hibrido a mostrado tener la capacidad de remover de manera simultanea el

MNZ, la DQO y el amonio de un agua residual doméstica simulada.
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ABSTRACT

The present study evaluated the effect of the Fenton process as pretreatment for
metronidazole (MNZ) removal coupled with a phytoremediation system using
Scirpus lacustris as macrophyte. Studies were performed where both treatment
processes were evaluated separately and their individual potential in MNZ removal
was determined. Firstly, MNZ degradation was evaluated using the Fenton process
with agitation in batch studies. Five initial concentrations of MNZ (0.5, 5, 10, 15 and
20 mg/L), three concentrations of Fe?* (2.94, 5.88 and 11.76 uM), three pH (3.5, 5
and 7) and a H202 concentration of 29.4 uM was evaluated at a reaction time of 5
min. The best experimental conditions to degrade 0.5 mg MNZ/L to 99% were 2.94
UM of Fe?* and a pH of 3.5. The optimal pH for MNZ degradation was 3.5, regardless
of the molar ratio Fe?*/H.O; evaluated. On the other hand, MNZ degradation in
simulated domestic wastewater with high and low ammonium concentrations was
evaluated, reaching MNZ degradation efficiencies of less than 40% and 63%
respectively, in the five MNZ concentrations. Three kinetic models were used to
study MNZ degradation profiles, such as the first-order kinetic model, second-order
and BMG (Behnajady-Modirshahla-Ghanbary). The BMG kinetic model was the best
model to describe the degradation of MNZ by the Fenton process. Experimental
results in simulated domestic water showed a competition of hydroxyl radicals
between COD, ammonium and MNZ, having higher affinity for MNZ. Subsequently,
MNZ removal was evaluated in phytoremediation systems using the macrophyte
Scirpus lacustris, in the 5 concentrations evaluated showed the ability to remove
MNZ within 28 days, being 81-93%. Fenton-phytoremediation treatment improved
the removal of the emerging contaminant by 15-20% at concentrations of 5 to 20 mg
MNZ/L, with removals of 94-99%. MNZ was found to have no toxic effect on
macrophyte growth. Finally, the Fenton-Wetland subsurface hybrid treatment
system showed better removal capacity than the subsurface wetland with an initial
concentration of 5 mg MNZ/L and a 7-day HRT, getting efficiencies of 89% and 41%
respectively. COD removal efficiencies of close to 90 per cent were achieved in both
systems. Fenton treatment affected the nitrifying activity of the subsurface wetland,
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reducing ammonium removal efficiencies from 70% to 53%. Finally, the hybrid
system has shown the ability to simultaneously remove MNZ, COD and ammonium

from a simulated domestic wastewater.
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Introduccion

Introduccion

En la ultima década se han encontrado compuestos farmacéuticos en los afluentes
y efluentes de las Plantas de Tratamiento de Aguas Residuales (PTARs) (Wang &
Wang, 2016). La presencia de estos contaminantes en los efluentes de las PTARs
se debe a que los métodos convencionales no tienen la capacidad de eliminarlos,
ademas de que no existen regulaciones federales y/o limites maximos permisibles

para su descarga (Angali & Shanthakumar, 2019).

EI MNZ es un antibiotico de baja biodegradabilidad y alta solubilidad en agua, lo que
hace que su degradacién sea dificil y a veces imposible. Se sospecha que el MNZ,
junto con otros farmacos antibacterianos, son cancerigenos y mutagénicos
(Aboudalle et al., 2018; Nasseh et al., 2019). Por otro lado, este contaminante ha
sido detectado en aguas superficiales y residuales, por ejemplo, en un lago de
Nigeria se encontraron altos niveles de MNZ de hasta 34 mg/L (Yakubu, 2017). Es
comun encontrar concentraciones bajas, por ejemplo, en algunos paises de
América y Europa se han reportado concentraciones de 0.006 a 24.5 ug/L en aguas
residuales municipales, hospitales y fabricas de produccién de farmacos (Ramos,
20009).

En la literatura, existe informacidon centrada en la eliminacion de MNZ mediante
procesos de oxidacidon avanzada (POA), que reportan altas eficiencias de
eliminacion. El proceso Fenton, que forma parte de los POA, se utiliza para la
oxidacion total o parcial de los contaminantes refractarios, que posteriormente se
pueden acoplar a procesos bioldgicos para lograr una degradacion total; de este
modo, se reducen los costos de operacion. El Fenton es un excelente tratamiento
quimico para la ruptura de estructuras quimicas complejas, en el que el radical
hidroxilo ("OH), responsable de la oxidacién de la materia organica, se genera a
partir de la reaccion quimica entre sales de hierro y peréxido de hidrégeno (Nasseh
et al., 2019; Shemer et al., 2006). Por otro lado, un humedal subsuperficial es un
sistema de fitodepuracién de aguas residuales, estos eliminan los contaminantes

presentes en el agua mediante varios procesos que incluyen sedimentacion,

1
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degradacion microbiana, accién de plantas, absorcién y reacciones quimicas
(Delgadillo et al., 2010). Sin embargo, son escasos los trabajos que han realizado
estudios optimizando el proceso Fenton para la degradacion de productos
farmacéuticos como el MNZ y su acoplamiento con un proceso biolégico para

realizar un tratamiento mas completo.

Con base a lo anterior, el presente trabajo tuvo como objetivo general evaluar un
sistema hibrido Fenton-Humedal subsuperficial para la degradacion del
metronidazol presente en agua contaminada. Los objetivos especificos fueron:
evaluar la oxidacién del metronidazol en solucidén acuosa por el proceso Fenton en
cultivos por lote; evaluar la oxidacion por el proceso Fenton en cultivos por lote del
metronidazol en un agua residual doméstica simulada; evaluar la oxidacion del
metronidazol en un agua residual doméstica real por el proceso Fenton en cultivos
por lotes; instalar un humedal subsuperficial de flujo horizontal con Scirpus lacustris
y grava; determinar el efecto del metronidazol sobre el crecimiento de Scirpus
lacustris; y por ultimo evaluar el efecto del metronidazol presente en un agua
residual doméstica simulada en el sistema hibrido Fenton-Humedal subsuperficial,
a un TRH de 7 dias. La hipdtesis planteada para el presente trabajo fue: “En un
sistema hibrido Fenton-Humedal subsuperficial se mejorara la degradacion del
metronidazol”. Teniendo como alcance del proyecto, el establecer una alternativa
de tratamiento para la degradacién del metronidazol presente en agua contaminada
mediante un sistema hibrido Fenton-Humedal subsuperficial con el fin de poder
eliminar este y otros compuestos de caracteristicas similares, evitando su presencia
en el agua dulce y asi frenar los efectos negativos que pueden generar en seres

Vivos.
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1. Fundamentos
1.1. Aguas residuales

Las aguas residuales, son aquellas son aguas de composicion variada, proveniente
de las descargas de usos municipales, industriales, comerciales, de servicios
agricolas, pecuarios, domésticos, incluyendo fraccionamientos y de cualquier otro
uso, asi como la mezcla de ellas (NOM-002-SEMARNAT-1996). Es importante
conocer las caracteristicas fisicas, quimicas y bioldgicas de las aguas residuales
para el disefio de la PTAR y su buen funcionamiento. Por otro lado, aun no se tiene
contemplado dentro de estas caracteristicas la presencia de contaminantes
emergentes (CE); los cuales estan siendo una fuente mas de contaminacion del

agua y del medio ambiente.

1.2. Composicion de las aguas residuales

Entre los contaminantes de mayor interés en el tratamiento de las aguas residuales
y de mayor importancia en su remocion se encuentran los solidos suspendidos,
materia organica biodegradable (determinado por la DBOs y DQO),
microorganismos patogenos, nutrientes (como nitrégeno y fésforo), compuestos
toxicos (compuestos organicos o inorganicos que puedan generar carcinogenicidad,
mutagenicidad, teratogenicidad o elevada toxicidad), materia organica recalcitrante
(detergentes, fenoles, pesticidas, farmacos, etc.), metales pesados y solidos
inorganicos disueltos (como calcio, sodio y sulfato). Su remocion es vital debido a
que se convierten en potenciales transportadores de muchas enfermedades y

pueden trastornar el medioambiente (Delgadillo et al., 2010).
1.3. Demanda Bioquimica de Oxigeno (DBO)

La DBOs es la estimacion de la cantidad de oxigeno que requiere una poblacion
microbiana heterogénea para oxidar la materia organica de una muestra de agua
en un periodo de 5 dias (NMX-AA-028-SCFI-2001; Vashisht et al., 2020). Este
parametro proporciona informacion sobre la fraccién biodegradable de la carga
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organica presente en el agua (Jouanneau et al., 2014). La DBOs tiene tres

aplicaciones principales:

» Es un indicador de la descarga de aguas residuales y el procedimiento de
tratamiento de residuos con las regulaciones actuales.

» En las plantas de tratamiento de aguas residuales, la relacién entre DBOs y
DQO (demanda quimica de oxigeno) nos proporciona el incide de
biodegradabilidad del agua residual.

» La relacion DBOs/DQO es un indicador del tamafo de una planta de

tratamiento de aguas residuales requerida para una ubicacion especifica.
1.4. Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

La demanda quimica de oxigeno (DQO) se define como la oxidacion quimica de
sustancias susceptibles de origen inorganico y organico presentes en un agua
contaminada (UINC, 2006). La determinacion de este parametro se realiza mediante
métodos empiricos, el cual lo hace eficiente gracias a la capacidad de analizar las
aguas residuales en un par de horas, en lugar de los cinco dias requeridos para la
DBOs. Esta caracteristica hace que la evaluacién analitica de la DQO sea mas
popular y util a pesar de que también involucra la oxidacion de la materia inorganica
(Viana et al., 2011). Los valores de la DQO se usan comunmente para monitorear
las aguas residuales antes (afluente) y después (efluente) de su tratamiento, por lo
tanto, la confiabilidad de este parametro es de suma importancia para proteger el
medio ambiente y sobre todo reducir gastos en el disefio e instalacion de las plantas

de tratamiento.

1.5. Presencia de contaminantes emergentes en aguas residuales

Los contaminantes emergentes (CEs) son considerados como compuestos de
distinto origen y naturaleza quimica, cuya presencia en el medioambiente, han
pasado en gran medida inadvertidas. Estos compuestos se han detectado en el
ambiente, asi como en las fuentes de abastecimiento de agua. En comparacion con

los contaminantes convencionales, las concentraciones de los CE suelen ser bajas
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(ng/L a mg/L) y no existe una normativa ambiental ni estandares de vertimiento que
los regule (Vashisht et al., 2020; Lofrano et al., 2020; Li et al., 2017; Gil et al., 2012).

Los CEs comprenden una amplia gama de compuestos quimicos, productos
farmaceéuticos, productos de cuidado personal, agentes tensoactivos, plastificantes
y aditivos industriales. Las PTARs convencionales no estan disefiadas para
eliminarlos, motivo que se vuelve una preocupacion cientifica y ambiental, ademas
de que existe una limitada informacion sobre los posibles efectos que pueden
causar a la salud de las personas y al medio ambiente (Gil et al., 2012; Vashisht et
al., 2020).

La mayoria de los productos farmacéuticos presentes en aguas residuales
municipales provienen principalmente de efluentes de hospitales. Por ejemplo, en
el Hospital Universidad del Norte en Barranquilla, Colombia, detectaron que las
sustancias de mayor uso son los analgésicos y antinflamatorios (ibuprofeno y
diclofenaco, principalmente), asi mismo, otros medicamentos como la aspirina,
antisépticos como el triclosan, hormonas como el estriol y la estrona, estimulantes
como la cafeina, y otras drogas de uso licito en centros hospitalarios como la morfina
(Gil et al., 2012). Por otro lado, en diferentes hospitales de Europa se han detectado
ciprofloxacina y ampicilina en concentraciones de entre 0.7 a 124.5 pg/L y entre 20
a 80 ug/L, respectivamente. A pesar de que se llegan a diluir los efluentes
hospitalarios con las aguas residuales municipales, estos reducen moderadamente
la concentracion de antibidticos, ya que este tipo de agua residual también
contienen algunos farmacos y desinfectantes procedentes de hogares, veterinarias,
y en menor medida, del ganado; por lo que es importante identificar y evaluar
nuevos métodos de tratamiento de aguas residuales, con el fin de proponer
alternativas que permitan minimizar la presencia de CEs a un bajo costo de

operacion (Lofrano et al., 2020).

1.5.1. Metronidazol

El MNZ es un tipo de antibidtico que se usa ampliamente en toda Europa para el

tratamiento de infecciones causadas por bacterias anaerobias y protozoos.
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El MNZ tiene propiedades antiinflamatorias y antibacterianas, siendo uno de los
antibidticos mas utilizados en el mundo (Shemer et al., 2006; Nasseh et al., 2019).
Este antibidtico es utilizado principalmente en el tratamiento de enfermedades
infecciosas y como agente antiparasitario en alimentos de pollo y pescado. La mayor
parte de la dosis administrada de metronidazol se excreta a través de la orina,
alrededor del 6 al 18 % de la dosis se excreta como metronidazol no modificado, el
24 al 28 % como el metabolito principal 1-(2-hidroxietil)-2-hidroximetil-5-
nitroimidazol, el 12 al 20 % como acido 2-metil-5-nitroimidazol-l-acético y el 8 al 12
% se excreta como |-(hidroxietil)-2-carboxi-5 nitroimidazol. El 14% de la dosis se
excreta por las heces. Cuando el metronidazol y los metabolitos se excretan a través
de las heces, los microorganismos intestinales los activan a los intermedios
reactivos, siendo el metabolito 1-(2-hidroxietil)-2-hidroximetil-5-nitroimidazol, en
alguno de los casos, el mas activo que el compuesto original (Lanzky & Haning-
Snrensen, 1997; Nolasco-Gomez, 2014).

La Agencia Internacional para la Investigacién del Cancer (IARC) ha reportado
mutaciones letales, carcinogenicidad y genotoxicidad en animales, pero aun no se
ha demostrado su carcinogenicidad en seres humanos, sin embargo, se induce
dafo en el ADN en los linfocitos humanos (Nasseh et al., 2019; Ré et al., 1997). Asi
mismo, puede presentar problemas ambientales que incluyen efectos adversos
sobre bacterias nitrificantes del suelo, alteraciones en los procesos de plantas de
tratamiento que usan bacterias (por ejemplo, produccién de metano), efectos
toxicos en los ecosistemas acuaticos y terrestres, y como consecuencia,

interferencia en la cadena tréfica (Lanzky & Haning-Snrensen, 1997).

Por otra parte, se ha detectado su presencia en aguas residuales tratadas y se
caracteriza por su baja biodegradabilidad y su alta solubilidad en agua, es lo que
hace dificil y a veces imposible eliminarlo mediante los métodos convencionales de
tratamiento (Aboudalle et al., 2018; Nasseh et al., 2019). En la Tabla 1.5.1.1. se
presentan las propiedades fisicas y quimicas del metronidazol.



Fundamentos

Tabla 1.5.1.1. Propiedades fisicas y quimicas del MNZ.

Nombre 1-B-hidroxietil-2-metil-5-nitroimidazol
Férmula quimica CesHoN30O3
Peso molecular 171.15 g/mol
Solubilidad en agua 9.5¢g/L
Log Kow -0.02
K 1.69x10°"" atm/m?3/mol
pKa1 2.58
pKaz 14.44
Vp 4.07x107" mm Hg

Como se puede observar en la Tabla 1.5.1.1, la solubilidad del MNZ es de 9.5 g/L
en agua, a 25°C. La baja presion de vapor (Vp) y la constante de Henry (Kn) indican
que el MNZ no se difunde facilmente a la atmdsfera y no es volatil (Ramos, 2009).

La alta solubilidad y el bajo coeficiente de particién octanol-agua (Log Kow) indican

una alta distribucion en la fase acuosa, asi como una mayor movilidad (Briones et

al., 2016; Ramos, 2009).
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Figura 1.5.1.1. Estructura quimica y diagrama de especiacion de MNZ en solucion
acuosa en funcion del pH de la solucion.
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La Figura 1.5.1.1. muestra la estructura del MNZ, el cual tiene la forma de un anillo
que pertenece a la familia del nitroimidazol (Shemer et al., 2006); asi mismo, se
presenta el diagrama de especiacion del MNZ en solucion acuosa en funcion del
pH, donde el MNZ neutro predominara en un intervalo de pH de 4 a 12, las especies
protonadas en un pH inferior a 4, y las especies anionicas a un pH superior de 12
(Corrales-Alvarado et al., 2014).

1.5.2. Sistemas de tratamiento para la remocioén del metronidazol
presente en aguas residuales

En las ultimas décadas se han estudiado diferentes métodos para eliminar
diferentes tipos de antibioticos como el MNZ en soluciones acuosas, entre ellos se
encuentran los procesos bioldgicos, la sorcidn, productos quimicos como Fenton,
Sono-Fenton y electro-Fenton, degradacion foto catalitica, degradacion catalitica a
nanoescala de particulas de hierro de valencia cero, ozonizacidén, oxidacion
electroquimica y tecnologia de electro-reduccion. Sin embargo, cada uno de estos
meétodos tienen sus ventajas y desventajas, donde la mayoria de los casos limitan
su uso. Tal es el caso de los procesos biologicos, los cuales requieren de largos
tiempos de reaccion y sus eficiencias son bajas, sélo tienen un ligero efecto en la
depuracion de estos contaminantes, siendo aproximadamente de 10-20% la
eficiencia de remocion, y en los procesos adsorcion solo retienen los contaminantes,
no los degrada, es decir, sélo desplaza la contaminacion de un sitio a otro (Xia et
al., 2019; Nasseh et al., 2019).

1.6. Proceso de Oxidacion Avanzada (POA)

Los POA se definen como procesos de oxidacion que implican la generacion de
radical hidroxilo (*OH) en cantidad suficiente para reaccionar con los compuestos
organicos del medio (Babuponnusami & Muthukumar, 2013; Martins et al., 2021).
Los POA se han considerado como una alternativa o complemento adecuado para
el tratamiento de compuestos organicos toxicos y no biodegradables. Estos
procesos generan una reaccion altamente oxidante con el radical hidroxilo que es
capaz de degradar y mineralizar contaminantes organicos presentes en el agua

residual. Sin duda alguna, los POA presentan ser la via mas prometedora cuando
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los contaminantes organicos son resistentes los tratamientos bioldgicos

convencionales (Herrera-Melian, 2012; Behrouzeh et al., 2020).

1.6.1. Proceso Fenton

El proceso Fenton consiste en la adicion de la sal de un metal de transicion,
cominmente iones de hierro (ion ferroso Fe?*) en un medio acido, a presion
atmosférica y temperatura ambiente, para promover la descomposicion catalitica
del peroxido de hidrogeno en radicales *OH el cual se forma de acuerdo con el

siguiente sistema de reacciones (Queiros et al., 2015; Martins et al., 2021):

Fe?* + H20, —Fe® + «OH + "OH Ec. 1
Fe3* + H.O, —Fe?* + HOe + H* Ec. 2
*OH + materia organica — oxidacion de productos Ec. 3

El ion de Fe?* se oxida con peroxido de hidrogeno a Fe®* (Ec. 1), posteriormente el
ion de Fe®* se reduce de nuevo a Fe?* (Ec. 2), siendo el efecto una desproporcion
del peroxido de hidrogeno para formar dos especies de radicales (hidroxilo *OH e
hidroperoxil HO2¢) y agua (en forma de "OH + H"); en sintesis, el proceso Fenton se
basa en la formacion de especies oxidantes reactivas capaces de degradar
eficientemente sustancias organicas e inorganicas presentes en un agua residual
(MacDonald, 2017; Zhang et al., 2019).

1.6.2. Ruta de degradacion del metronidazol mediante radicales -OH

Existen estudios donde reportan rutas de degradacion del MNZ con diferentes
procesos de oxidacion avanzada. Por ejemplo, Aboudalle et al. (2018), Ammar et
al. (2016) y Pérez et al. (2015) utilizando electro-Fenton, foto-Fenton y fotoelectro-
Fenton, respectivamente, reportaron que la eliminacion del MNZ es compleja y
conduce a varios intermedios heterociclicos. En la Figura 1.6.2.1 se presenta una
ruta para la degradacién del antibiético mediante radicales *OH propuesta por
Ammar et al., (2016).
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Figura 1.6.2.1. Ruta propuesta en la degradacion del MNZ

Fuente: Ammar et al., 2016.

En esta ruta, solo es considerado el radical *OH como agente oxidante. La molécula
del MNZ sufre una hidroxilacion seguida de desnitracion obteniendo el compuesto
1-hidroxietil-2-metil-5-hidroxiimidazol (1) o una escision del hidroxietilo formando el
compuesto 2-metil-5-nitroimidazol (2) (Aboudalle et al., 2018; Ammar et al., 2016).
Este ultimo compuesto también puede experimentar la misma secuencia para
formar el 5-hidroxi-2-metil-imidazol (3). Por otra parte, los radicales *OH podrian
atacar el grupo hidroxietilo produciendo el compuesto 2-metil-5-nitroimidazol-1-il-
acido acético (4). Una oxidacion adicional de compuesto (1) 6 (4) produce el
compuesto (5). La oxidacion adicional de los intermedios heterociclicos cede a
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acidos carboxilicos como el oxalico y el maleico/fumarico hasta llegar a su completa
mineralizacion (Ammar et al., 2016; Ammar, 2016; Pérez et al., 2015).

1.7. Cinéticas quimicas

La cinética quimica es la parte de la fisicoquimica que se enfoca en el estudio de la
velocidad de reaccion y de como esta se modifica bajo ciertas variables, como son
la temperatura, la presién, difusion, fendmenos de superficie, etc. (LEVENSPIEL,
2000).

1.7.1. Cinética de primer orden
Las reacciones de primer orden son aquellas donde la velocidad de reaccion es

directamente proporcional a la concentracion del reactivo limitante (LEVENSPIEL,
2000). La expresion de la velocidad de reaccion para esta cinética esta dada por la

siguiente ecuacion:

alcl _
T kl [C] Ec. 4
Separamos variables:
— 4= e Ec.5
[cy — 1 '
Integramos:
c d[C t=1
- f%%: ky [ dt=> — (n[C] = 1In[C]o) = Kyt Ec. 6
Finalmente tenemos:
il = _ e Ec.7

[Clo

Donde C y Co son las concentraciones del contaminante en el tiempo t,
respectivamente, y k1 es el coeficiente de velocidad especifica. Al graficar In (C/Co)
versus t se obtiene una linea recta que pasa por el origen. Si los datos
experimentales no se ajustan bien a la linea, se debe probar otra ecuacién de
velocidad, ya que la reaccion de primer orden no se ajusta satisfactoriamente a los
datos (LEVENSPIEL, 2000).
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1.7.2. Cinética de segundo orden

Las reacciones de segundo orden, la velocidad de reaccion es proporcional al
cuadrado de la concentracion de una sola especie de las que intervienen en la
reaccion (LEVENSPIEL, 2000). La expresion de la velocidad de reaccion para esta

cinética esta dada por la siguiente ecuacion:

_ % = k, [C]? Ec. 8
Separamos variables:
dalcl _
- [C]Z —_ kz dt EC 9
Integramos:
(€l d[c] _ t=1 -~ _ (_x [l _ t=1
_ f[C]oW =k, [_,dt => ( [C]) | icl,= k2(6) =0 Ec. 10
Es decir:
1 1 _ _
|- %) - (@)l =ke-0 Ec11
Tenemos:
1 1
E — E = kzt Ec. 12

Donde C y Co son las concentraciones del contaminante en el tiempo t,
respectivamente, y k2 es el coeficiente de velocidad especifica. La representacion
grafica de la expresion obtenida, la inversa de la concentracion de C frente al tiempo
t nos debe dar una linea recta de pendiente igual a k.

1.7.3. Modelo BMG (Behnajady, Modirshahla y Ghanbary)

Es un modelo cinético desarrollado por Behnajady, Modirshahla y Ghanbary en
(2007), para describir la velocidad de reaccion en diferentes condiciones de
reaccion. EI modelo matematico para simular la velocidad de reaccion es la

siguiente:
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—=1- Ec. 13

donde C es la concentracion del contaminante en el tiempo t, y Co es la
concentracion inicial del contaminante en el tiempo t = 0; my b son dos constantes
caracteristicas relacionadas con la velocidad de reacciéon y la capacidad de
oxidacion. Para resolver las constantes de la Ec. 13 se puede linealizar:

t

— = m + bt Ec. 14

Co

Al graficar t/(1 — C/Co) versus t, se obtiene una linea recta con una interseccion de
m y una pendiente de b.

1.8. Sistemas de fitodepuracion

La fitodepuracion es un sistema de tratamiento basada en plantas que extrae y
elimina los contaminantes presentes en un ecosistema. Estos sistemas son
econdmicamente factibles, ambiental y ecolégico con aplicabilidad a gran escala
(Manisha et al., 2022). La tecnologia de fitodepuracion es eficiente, respetuosa con
el medio ambiente y rentable en comparacion con otras tecnologias de tratamiento.
Sin embargo, se ha criticado este sistema por ser una tecnologia que consume
mucho tiempo y depende en gran medida del clima. Por esta razén, se debe

considerar aplicarlo como un proceso final después de un tratamiento preliminar.

Actualmente, los humedales construidos representan enfoques innovadores y
prometedores para proteger el medio ambiente y esto los coloca a la vanguardia de
las soluciones sostenibles propuestas para el tratamiento de aguas residuales en
los paises en desarrollo (Mohammed et al., 2021).

1.8.1. Humedales construidos

Los humedales artificiales son sistemas de fitodepuracién de aguas residuales, los
cuales consisten en un cultivo de macréfitas enraizadas sobre un lecho poroso. Las
macrofitas son plantas herbaceas que se pueden desarrollar en el agua y suelos
con diferente grado de saturacién (Garcia & Leal, 2016). La accion de las macrofitas
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hace posible las interacciones fisicas, quimicas y bioldgicas, a través de las cuales
el agua residual es depurada progresiva y lentamente (Delgadillo et al., 2010).

1.8.2. Humedal construido de flujo subsuperficial

En los humedales subsuperficiales (flujo horizontal y vertical), mediante el lecho
filtrante se obtienen mayores tasas de reaccion. Los procesos que intervienen en la
remocion de contaminantes son los procesos fisicos (filtracion, sedimentacion y
fisisorcion), quimicos (precipitacién, quimisorcion, hidrélisis, oxidacion y reduccién)
y bioldégicos (interaccion de especies vegetales y microorganismos adheridos a las
raices de las plantas), por lo tanto, son las macrofitas, los microorganismos y el
medio filtrante los que tienen influencia directa sobre cada uno de los procesos
mencionados, asi mismo, el medio filtrante provee el soporte y la superficie para su
desarrollo, y asi reducir anaerébicamente los contaminantes organicos en CO2 y
CHs4 (Delgadillo et al., 2010; CONAGUA, 2016¢; Chen et al., 2019).

1.8.3. Degradacién de farmacos mediante humedales
subsuperficiales

Dado que algunos compuestos farmacéuticos no son removidos en su totalidad
mediante el tratamiento convencional de aguas residuales se han buscado
tecnologias alternativas de bajo costo de mantenimiento y operacion para remediar
este problema, especialmente para las regiones de bajos recursos. Es por esto por
lo que los humedales artificiales siendo de bajos costos en construccion, operacion
y mantenimiento estan siendo atractivos para el tratamiento de contaminantes
farmacéuticos presentes en las aguas residuales (Zhang et al., 2011). En afos
recientes, se ha reportado buenas eficiencias de los humedales artificiales para la
degradacion de los contaminantes convencionales tales como la DQO, DBO,
nitrogeno, fosforo e incluso contaminantes emergentes (Chen et al., 2016). Por
ejemplo, los productos farmacéuticos comunmente investigados en humedales
artificiales son diclofenaco, ibuprofeno, ketoprofeno, naproxeno, acido salicilico,
triclosan, carbamazepina y cafeina, obteniendo eficiencias medias de eliminacion
de 23%, 53%, 30%, 61%, 82%, 48%, 25% y 90%, respectivamente (Li et al., 2014).
Sin embargo, debido a la viabilidad que presentan estos sistemas naturales en el
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tratamiento de farmacos presentes en aguas residuales es un campo de aplicacion
amplio y muy reciente, ademas de que se requiere de una mayor comprension
integral en las eficiencias de eliminacion, asi como los mecanismos de remocion,
las influencias del disefo, los factores ambientales y los riesgos de toxicidad (Chen
et al., 2016).

1.9. Implementacién de procesos tipo Fenton y humedales
artificiales en el tratamiento de farmacos presentes en agua
contaminada

En la literatura existen diversos trabajos enfocados en la degradacion de
contaminantes farmaceéuticos mediante diferentes sistemas de tratamiento. Por lo
que, en el presente trabajo se estudia la degradacion del antibiético metronidazol
(MNZ) en un sistema hibrido conformado por un mdédulo Fenton y un humedal
subsuperficial. En la Tabla 1.9.1. se presenta un estudio comparativo de trabajos de
investigacion que se han enfocado en la degradacion del MNZ y diferentes
farmacos. Este estudio se divide en tres apartados: (1) el tratamiento del MNZ
mediante procesos tipo Fenton, (2) sistemas hibridos en el tratamiento de farmacos
y aguas residuales, y (3) el tratamiento de farmacos mediante humedales artificiales.

Figura 1.9.1. Estudio comparativo en la degradacion de farmacos por procesos
tipo Fenton y humedales construidos.

Tratamiento del metronidazol mediante procesos tipo Fenton
Condiciones Fenton | Parametros determinados | pasultados
Fuente Proceso (ER%)
[H202] [Fe?'] [MNZ]i (DBOs/DQO)i 0
Fentony 1 mg/L 2.94 uM 53%
i*;ergggset foto- (294 | 5.88uM 6 uM N/R 73%
" ) Fenton puM) 11.76uM 76%
100% de
Electro- MNZ a 0.07
Aboudalle | Fentony . 0.1 100 mg/L 0 mA/m? en
et al., 2018. lodos mmol/L 20 min
activados (electro-
Fenton)
. Fentony 75 o
Xiaetal, | ‘cioctror | mmolimi | 3.89 gL | 1000 mgiL 0.17 40% de
2019. MNZ
Fenton n
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53.4% de
DQO
. 1) 0.2 g/L
Martins et Foto- 1) 91.2%
al, 2021. | Fenton | ©°mmol 2)(gi'r?ii7t§)/ L[ 10mglL 2) 72.5%

Humedales construidos acoplados a procesos tipo Fenton en el tratamiento de
farmacos y aguas residuales.

Condiciones Condiciones del | Contamin
Fuente Proceso Fenton humedal ante Result;ados
[H202] | [Fe*] | Macréfita (;I;I:) trat\éai;io (ER%)
1) DQO
[1200
o mg/L]
Oxllgfo“;'on 2)P-POS | 1)98.6%
Antoniadis catalitica y 2125 28 Typha 6 [13 mg/L] 2)90.9%
et al., 2010. h mg/L mg/L spp. 3) NH4* 3) 65%
umedal 0
artificial [77.5 4)42%
mg/L]
4) NOs
[2 mg/L]
170-
Inagaki et Fito- 5 Spirodela etinilestra o
al, 2016. | Fenton | 28HMONf o | poiyrhiza | 8 | diol (EE2) 90%
[100 pg/L]
Rajusha et |  Fito- 6.6 | Phragmite Sulfameto .
al., 2020 Fenton o mg/L | s australis / xazol 86%
N i (SMX) [--]

Humedales construidos en el tratamiento de farmacos presentes en aguas residuales.

Condiciones del ,
Farmacos tratados
humedal Resultados
Fuente Proceso o
e TRH , . (ER%)
Macrofita . Farmaco [Ci]
(dias)
11,583
Mg/l
Sulfametoxazol 57’8/33 49.43%
Sulfatiazol K9 81.86%
Sulfametazi 30,033 85%
. Humedal . urametazina ug/L 0
Choi et al., Phragmite Trimetoprima 2.32%
sub- ; 24 L 673.3 ug/L o
2016. superficial s australis Tetraciclina 695 ua/L <10%
P Oxitetraciclina 48 83”9 n <10%
Clortetraciclina 1.6 188 29.47%
Enrofloxacina ’ 27.26%
Mg/l
262.16
ug/L
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a)98 b)100%
Eritromicina 8,370 ng/L | a)88 b)80%
Humedal a) Thalia Monensina 80.5 ng/L a)88 b)78%
SUb- dealbata Claritromicina 70.3 ng/L a)100
Chen et al., suberficial 4 Leucomicina 37.5 ng/L b)100%
2016. E)Flu'o b) Iris Sulfametoxazol 30.6 ng/L a)70 b)58%
horizo# tal) tectorum Trimetoprima 12.2 ng/L a)90 b)90%
maxim Sulfametazina 9.48 ng/L a)100
Sulfapiridina 6.09 ng/L b)100%
a)10 b)10%
Sulfar?(i?aometo 5,100 ng/L 90%
Sulfametazina 4,500 ng/L 37%
Sulfameter 4,050 ng/L 88%
, Trimetoprim 4,510 nglL 90°€o
Chen et al., Hhu’mt_adal Iris 2/por Norfloxacina 4,500 ng/L 1000/°
ibrido tectorum X : 5,600 ng/L 100%
2019. : . mddulo Ofloxacina .
aireado maxim Enrofloxacina 5,300 ng/L 100%
Eritromicina 6,240 ng/L 99%
Roxitromicina 5,800 ng/L 98%
Oxitetraciclina 5,000 ng/L 95%
Li T 5,990 ng/L 73%
incomicina
N/R: no reportado; (DBOs/DQO)i: indice de biodegradabilidad; TRH: Tiempo de Residencia
Hidraulica.

En la Tabla 1.9.1, seccién 1, se presentan las condiciones de operacién, asi como
los principales resultados de los autores que estudiaron la degradacion del MNZ
mediante procesos tipo Fenton. Shemer et al. (2006) estudiaron la comparacion de
los procesos Fenton y foto-Fenton para la degradacién de 6 yM de MNZ, empleando
diferentes concentraciones de Fe?*. Los autores observaron una mejora al aumentar
la concentracion de los iones ferrosos, donde lograron con 11.76 uM de Fe?* una

remocion de MNZ del 76-94%, en un periodo de reaccion de 5 min.

Aboudalle et al. (2018), implementaron un sistema discontinuo electro-Fenton como
pretratamiento acoplado a un reactor biolégico (lodos activados). Los autores
reportaron una degradacion total de MNZ (100 mg/L) a 0.07 mA/cm después 20
minutos de electrdlisis. Sin embargo, el indice de biodegradabilidad (relacion
DBOs/DQO) aun era bajo, para poder incorporarlo al proceso biolégico (0.24). Por
otro lado, el indice de biodegradabilidad aumenté de 0.44 a 0.60 después de 1y 2
horas de electrolisis, respectivamente.
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Xia et al. (2019), realizaron una comparacion de los procesos Fenton y electro-
Fenton para la degradacién de 1000 mg MNZ/L de un agua residual industrial. Los
autores reportaron una eficiencia de remocion de la DQO de 62.6% en un tiempo
de reaccion de 15 min. El indice de biodegradabilidad aumenté de 0.17 a 0.45 bajo
las siguientes condiciones de operacion del proceso electro-Fenton: densidad de
corriente de 30 mA/cm?, dosificacion de 75 mmol H2O2/L, pH 3 y un tiempo de
agitacion de 2.5 h.

Martins et al. (2021) evaluaron el proceso foto-Fenton para la degradacion de MNZ
en solucion acuosa utilizando tres cationes alcalinos diferentes como catalizadores
(Li*, Na* y K*), sintetizados con particulas de Fes(POa4)4(OH)3z - 2H20 (giniita). Los
autores reportaron una mayor eficiencia de degradacion con las particulas de Na-
giniita (0.2 g/L de giniita), siendo este del 92.1% a una concentracion 10 mg MNZ/L
y bajo radiacion solar durante 9 horas. Asi mismo, lograron una mineralizacion de
MNZ del 71.5 %. Cabe mencionar, que en la literatura son escasos los estudios con
agua residual industrial o municipal. Por otro lado, los autores sefialan que los
procesos de oxidacion avanzada podrian ser incorporados en una planta de

tratamiento como una etapa de pretratamiento antes del tratamiento biolégico.

En la segunda seccion de la Tabla 1.9.1 se presentan los trabajos de sistemas
hibridos con procesos tipo Fenton acoplados a un humedal subsuperficial para el
tratamiento de farmacos y aguas residuales. Estos sistemas hibridos han
demostrado un potencial para la remocion simultanea de la DQO, NH4*, NO3™ y P-
PO.*. Por ejemplo, Antoniadis et al. (2010) observaron eficiencias de remocién de
98.6% y 90.9% de la DQO y P-PO4*, respectivamente. Por otro lado, se han
utilizado para la remocion de algunos farmacos; por ejemplo, Inagaki et al. (2016) y
Rajusha et al. (2020) mediante el proceso fito-Fenton lograron una remocion del 90

y 86% de 17a-etinilestradiol y Sulfametoxazol, respectivamente.

Finalmente, en la ultima seccion presen la remocion de farmacos mediante sistemas
de humedales. Estos trabajos muestran evidencias de que los humedales artificiales

tienen la capacidad para la remocion de sustancias farmacéuticas presentes en
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aguas residuales. Por ejemplo, Choi et al. (2016) observaron que los farmacos que
mejor se eliminaron fueron el sulfatiazol y sulfametazina, con eficiencias de
remocion mayores al 80%. Chen et al. 2016 y 2019, observaron una remocion de
100% de los siguientes farmacos: sulfametazina, norfloxacina, ofloxacin y
enrofloxacina. Cabe mencionar, que en los trabajos anteriores no se presenta una
evidencia clara de los mecanismos involucrados en la degradacion de los farmacos,
es decir, ¢los farmacos se acumularon en las plantas? ¢ Los farmacos precipitaron
dentro del sistema? ¢Los farmacos se adsorbieron en el sustrato? ;Los farmacos
se biodegradaron por los microorganismos presentes en la rizosfera? ;Qué
procesos biolégicos estan involucrados? Es importante contestar esta seria de
cuestionamientos con la finalidad de disefar sistemas que realmente garanticen la
mineralizacién o la neutralizacion de los compuestos farmacéuticos antes de que

lleguen a los cuerpos receptores de agua.
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2. Metodologia

A continuacion, se presenta un diagrama general de las actividades que se

realizaran en el proyecto de investigacion.

Sistema hibrido Fenton-Humedal

Estudio cinético
\

Evaluar la oxidacion del
MNZ en solucion acuosa
en cultivos por lote.

-0.5, 5,10, 15y 20 mg
MNZ/L.

-0.16, 0.32 y 65 mg Fe?*/L
-1 mg H202/L

Variables de respuesta: Eficiencia 'y

locidad de d dacion del MNZ MNZIL
velocidad de degradacion de . o
2 -18-23°C
Evaluar la oxidacion del MNZ en un ;jl:i):;ante 1,3,7,14y28

agua residual doméstica simulada en
cultivos por lote.

Variables de respuesta: eficiencia
global del sistema y la degradacion

Evaluar la oxidacion del MNZ
en un agua residual

Variables de respuesta: eficiencia
global del sistema y la degradacion

Humedal subsuperficial

I

Instalar, operar y estabilizar un
Humedal con Scirpus lacustris a una
TRH de 7 dias

T
Evaluar el efecto del
MNZ en las macrofitas.
|

-Ciclo de luz 12h/12h
-0.5, 5, 10, 15 y 20 mg

[

Variables de respuesta:
Peso humedo, peso
seco, tasa de
crecimiento relativa.

del MNZ
I
Evaluar el sistema hibrido Fenton-Humedal subsuperficial alimentado con un agua contaminada con MNZ, a un
TRH de 7 dias.

En el estado estacionario, evaluar la eficiencia global del sistema a través de la degradacién de la DQO,

Esquema 1. Diagrama general de actividades.
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2.1. Proceso Fenton
2.1.1. Estudios cinéticos del proceso Fenton en cultivos por lote

Todos los experimentos por lote se llevaron a cabo en un vaso de precipitados con
100 mililitros de solucion de metronidazol a una concentracion inicial de 0.5, 5, 10,
15 y 20 mg/L. Para la reaccion Fenton se siguid la metodologia propuesta por
Shemer et al., (2006); donde se utilizaron una concentraciéon de 1 mg/L de H20>
(29.4 uM), iones ferrosos (como sal de sulfato ferroso) a diferentes concentraciones
iniciales de 0.16 mg/L (2.94 uM), 0.32 mg/L (5.88 uM) y 0.65 mg/L (11.76 pM). Tres
valores de pH (3.5, 5 y 7) fueron también evaluados. Las soluciones se agitaron
suavemente para mantener la homogeneidad, durante un periodo de 5 minutos, por
duplicado. Se tomaron muestras a diferentes tiempos (0, 30, 60, 150, 240 y 300

seg.) en cada una de las dosificaciones del Fenton y metronidazol.

El modelo de Gompertz fue usado como herramienta matematica para ajustar los
datos experimentales, y el programa Origin Pro8.0 para obtener los parametros
cinéticos y velocidades de degradacion. Se utilizaron los siguientes modelos
cinéticos para evaluar la degradacion del MNZ; el de primer orden, de segundo
orden y Behnajady-Modirshahla-Ghanbary (BMG), respectivamente (Ertugay &
Acar, 2017).

Cr = Coe it e, Eq. 1

it—c—10+k2t ................................................................ Eq. 2
t —_—

1_(5_;)—m+bt .............................................................. Eq. 3

Donde, Co (concentracion inicial de MNZ), Ct (concentracion de MNZ en funcion del
tiempo), t (tiempo), k1 y k2 (constantes cinéticas), m y b (es decir, velocidad de
reaccion inicial y maxima capacidad de oxidacion, respectivamente) (Ertugay &
Acar, 2017). Para analizar los resultados obtenidos durante la degradacion del MNZ
se utilizaron el método Tukey's y el disefio factorial estadistico con un nivel de

significancia de 0.05 mediante el uso del software estadistico Minitab 18.

21



Metodologia

2.1.2. Estudios cinéticos con agua residual doméstica simulada en
cultivos por lote.

Todos los experimentos por lote se llevaron a cabo con las condiciones de operacion
que mostraron mejores resultados de los estudios cinéticos establecidos en la
seccion 2.1.1. El agua doméstica simulada alimentado en el proceso Fenton estuvo
compuesto por (g/L): KH2PO4 (1.0), KaHPO4 (1.0), C2HsNaO2 (0.6), NH4CI (0.5) y
una solucion de compuestos quimicos suministrada a 0.3 ml/L. La solucion de
elementos traza contenia (en g/L): EDTA (5.0), CuSO4-5H20 (1.57), CaCl>-2H20
(5.54), MnClz (5), (NH4)sM07024-4H20 (1.1), CoCl2-6H20 (1.6), MgCl2-5H20 (5.0) y
MgCl>-5H.0 (5.0) y FeClz (5.0). Para evaluar el proceso, se determinaron las
constantes cinéticas de oxidacion del metronidazol, las eficiencias de degradacion,
asi como las eficiencias de la DQO y amonio.

2.2. Evaluacion de la fitoremediacion del MNZ
2.2.1. Fitoremediacién del MNZ con Scirpus lacustris

Las macrofitas Scirpus lacustris se tomaron de los humedales naturales ubicados
en Lerma de Villada, y se colocaron en recipientes de acrilico con un volumen de
2.5 Ly se emple6 grava como medio de soporte. Para el estudio del crecimiento de
las plantas en presencia de metronidazol se siguié la metodologia propuesta por
Cui et al.,, (2016). Las plantas se cultivaron bajo un ciclo de luz-oscuridad de
12h/12h, y una temperatura de 18-25°C. Las macrdfitas se aclimataron a las
condiciones ambientales por un periodo de dos meses, antes de exponerlas al
metronidazol o a los subproductos generados por el tratamiento Fenton. El
tratamiento Fenton se realizé con las mejores condiciones descritas en la seccion
2.1.3. Se evaluaron diferentes concentraciones iniciales del metronidazol (0.5, 5, 10,
15 y 20 mg/L) en periodos de exposicion de 1, 3, 7, 14 y 28 dias, con y sin las
macrofitas (solo grava). Se evalué un control bajo las mismas condiciones sin
metronidazol. La solucién nutritiva que se le proporcioné a las plantas fue la misma

que se utilizé para simular el agua residual doméstica, descrita en la seccién 2.1.2.
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En cada periodo estudiado se realizaron determinaciones de peso humedo, peso
seco y la tasa de crecimiento relativo (TCR). Para la recoleccion de plantas, se
eligieron y cortaron 5 cm de 3 tallos de cada sistema de fitodepuracion;
posteriormente se pesaron y se registré el peso humedo. Para los calculos del peso
seco, los tallos que se cortaron y se secaron en un horno a 70 °C por 72 h. La TCR
se determino con base en el aumento del peso humedo después de 1, 3,7, 14y 28
dias de exposicion, y con el empleo de la Ec. (4) (Mohammed et al., 2021):

(lan—lnCi)

dia

TCR (dia™1) = Ec. 4
donde, C; representa el peso humedo inicial (g) y Cr representa el peso humedo
final (g), después de la exposicion del MNZ en las macrofitas.

2.3. Evaluacion del sistema hibrido en continuo

En esta etapa se evalué un sistema hibrido Fenton-humedal subsuperficial, en
continuo, en un agua residual doméstica simulada (descrita en la seccion 2.2.1),
contaminada con una concentracion de 5 mg MNZL, a un TRH de 7 dias. En el
estado pseudo-estacionario se determiné la eficiencia global del sistema para la
degradacion de la DQO, amonio y metronidazol. El proceso Fenton se realizé con
una concentracion de H20> de 29.4 uM y ion ferroso de 11.76 uM, a pH 3. Se operd6
en un reactor de 20 litros en un tiempo de 16 horas con 40 minutos. Se instalaron
dos humedales subsuperficiales en contenedores de acrilico de 100 litros vy
utilizando la macrdfitas Scirpus lacustris y grava como medio de soporte, teniendo
un volumen de operacion de 40 litros. EI primer humedal subsuperficial recibid
efluente del proceso Fenton mientras que el segundo recibié de forma directa el
agua contaminada con metronidazol. Se evaluaron las eficiencias de remocion de

MNZ, DQO y amonio por moédulo y global.

En cada humedal se determinaron las tasas de carga (MLR) y eliminacién de masa
(MRR) del MNZ, la DQO y del amonio con el empleo de las Ec. 5 y 6,
respectivamente (Werakoon et al., 2020):
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MLR = C; x HLR Ec.5
MRR = (C; — C;) x HLR Ec.6

Donde, C;y Ct representan las concentraciones iniciales y finales, respectivamente,

y HLR (hydraulic loading rate) que es la velocidad de carga hidraulica.

El modelo cinético de primer orden para humedales de flujo horizontal se
implementd para la determinacion del coeficiente de velocidad de eliminacion de
primer orden (Ky), para evaluar la eliminacién del MNZ, la DQO y amonio dentro de
los sistemas de fitodepuracion (Gajewska et al., 2020):

Cf/Cl = e_K”t Ec.7
Donde, t se refiere al tiempo de retencion hidraulica (TRH).

Se determind la OTR (oxygen transfer rate) que es la tasa tedrica de transferencia
de oxigeno para conocer la cantidad de oxigeno disponible para la oxidacion
eficiente de la DQO y el amonio en los sistemas de fitodepuracién (Alayu & Leta,
2021):

OTR = q % (0.7 x [DQO; — DQO;| + 4.3 x [(N—NH]); —(N—NH});] Ec.8

Donde [DQO; — DQOy] representa la DQO (mg/L) eliminada y [(N-NH} )i - (N-NH} )]
representa el nitrdgeno de amonio (mg/L) nitrificado dentro de los humedales. En
literatura la DBO se ha utilizado tradicionalmente como medida directa de la materia
organica biodegradable oxidada en los sistemas de fitodepuracion, sin embargo, en
estudios recientes han utilizado la DQO en lugar de DBO utilizando un factor de
conversion de 0.7 como medida de materia organica biodegradable. El factor 4.3 se
deriva de la estequiométrica de la oxidacion del amoniaco con oxigeno, es decir, 1
g de amoniaco requiere 4.3 g de O2 (Platzer, 1999; Kantawanichkul et al., 2009;
Alayu & Leta, 2021). Para analizar los resultados obtenidos se utilizaron el método
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Tukey’s y el disefio factorial estadistico con un nivel de confianza del 95% (p<0.05)
mediante el uso del software estadistico Minitab 18.

2.4. Técnicas analiticas

Para la determinacion de amonio se utilizé un electrodo selectivo del ion amoniaco
(Phoenix Electrode Co.). La determinacion de metronidazol se realizd mediante
espectroscopia UV-vis utilizando un espectrofotometro de doble haz, GENESYS
10S UV-Vis, Thermo Scientific, EE. UU., a una longitud de onda de 320 nm. Los
limites de deteccion (LOD) y cuantificacion (LOQ) de metronidazol fueron 0.043 y
0.13 mg/L, respectivamente. La DQO se determin6 por espectrofotometria, por el
meétodo de reflujo cerrado (HACH-Espectrofotometro) [APHA, 1998].
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3. Resultados

3.1. Efecto de la concentracién de Fe (Il) y MNZ en la degradacion
del metronidazol en cultivos por lote

La Figura 3.1.1. muestra los perfiles de degradacién del metronidazol a 0.5y 5 mg
MNZ/L. Se observo un comportamiento cinético similar en todas las concentraciones
de Fe?* evaluadas, ya que no se observé una diferencia significativa en las tasas de
degradacion (Tabla 3.1.1.). En todos los estudios evaluados a una concentracion
inicial de 0.5 mg MNZ/L, las eficiencias de degradacion alcanzadas fueron del 99%.
En la literatura es escaza o nula la informacion con respecto a la degradacion de
MNZ en concentraciones bajas. Por ejemplo, Shemer et al. (2006) reportaron a una
concentracion de 1 mg MNZ/L y con las mismas concentraciones de hierro
evaluadas en el presente trabajo, que las eficiencias de degradacion fueron bajas,
de 53, 73 y 76%, respectivamente. En el presente trabajo, a una concentracion
inicial de 5 mg MNZ/L, tanto las eficiencias como las tasas de degradacion
mejoraron debido al incremento de la relacion molar Fe?*/H,O,. Las tasas de
degradacion obtenidas fueron de 2 + 0.1, 4 £+ 0.50 y 6 + 1.5 mg MNZ/L-min,
respectivamente, mientras que las eficiencias de degradacién fueron de 49 £ 6%,
73 +£16 % y 94 + 6 %, respectivamente. A pesar de que el comportamiento cinético
mejoro, las eficiencias de degradacion fueron bajas con respecto al estudio con 0.5
mg MNZ/L.
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Figura 3.1.1. Perfiles de degradacion de metronidazol en estudios por lotes. A) 0.5
mg MNZ/L; B) 5 mg MNZ/L.
A una concentracion inicial de 10 mg MNZ/L (Figura 3.1.2.A), las eficiencias y tasas
de degradacion mejoraron concomitantemente con el incremento de la relacion
molar Fe?*/H,02, que fueron de 37 + 4%, 51 +1.5%,54+1%y2+0.2,2+1,3
0.5 mg MNZ/L-min, respectivamente (Tabla 3.1.1.). Estos resultados son
alentadores y superiores a los reportados por Ahmadzadeh & Dolatabadi (2018).
Estos autores observaron una eficiencia de degradacién del 28.2% con el empleo
de un proceso electroquimico tipo Fenton alimentado con 10 mg MNZ/L. Por el
contrario, Luo et al. (2019) reportaron una eficiencia de degradacion de MNZ del
93% con el proceso Fenton heterogéneo a una concentracion inicial de 10 mg
MNZ/L, en un tiempo de reaccion de 180 min. Bu et al. (2015) reportaron una
eficiencia de degradacion de MNZ del 92%, a través del proceso de oxidacion
fotocatalitica, en un tiempo de reaccion de 240 min. Las altas eficiencias de
degradacion observadas por ambos autores podrian estar ligadas al tipo de proceso
de oxidacion empleado, ademas del largo tiempo de reaccion evaluado, que fue 36

y 48 veces mayor con respecto al presente trabajo.
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Figura 3.1.2. Perfiles de degradacion de metronidazol en estudios por lotes. A) 10
mg MNZ/L; B) 15 mg MNZ/L.

En los estudios por lote, a concentraciones de 15 y 20 mg de MNZ/L, el
comportamiento cinético también mejor6 con respecto al incremento de la relacion
molar Fe?*/H>0g, sin embargo, las eficiencias de degradacion continuaron a la baja
con respecto a los estudios por lote mencionados anteriormente (Figura 3.1.2.B,
Tabla 3.1.1.). Por ejemplo, a 15 mg de MNZ/L, las eficiencias de degradacion
alcanzadas fueron de 24 + 5%, 42 + 2 y 58 * 4 %, respectivamente, mientras que
en el experimento con 20 mg de MNZ/L (Figura 3.1.3.) las eficiencias de
degradacion fueron de 28 + 8%, 40 + 4% y 51 + 15%, respectivamente.
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Figura 3.1.3. Perfiles de degradacion de metronidazol en estudios en lotes. 20 mg

MNZ/L.
Tabla 3.1.1. Tasas de degradacion volum;étrica en cultivos en lotes (* mg MNZ/L-
min).
mg MNZ/L | 2.94 uM Fe?* | 5.88 uM Fe?* | 11.76 uM Fe?*
0.5 0.65 + 0.21* 0.76 £ 0.23 0.66 £ 0.16
5 1.55 £ 0.06 3.77 £ 0.50 5.85+1.49
10 226 £0.15 2.05+0.36 293+0.42
15 1.15+0.52 2.87 £0.39 5.78 £ 0.76
20 2.04+£0.43 5.09£0.85 5.67 £1.35

Talwar et al. (2020) observaron en el proceso foto-Fenton que a una concentracion
inicial de 25 mg/L la eficiencia de degradacion fue del 15%, en 15 min de reaccion;
este es un valor experimental menor con respecto a la eficiencia de degradacion
obtenida en el presente trabajo. Talwar et al. (2019a) y Talwar et al. (2019b)
trabajaron con una concentracion inicial de 25 mg/L en cultivos por lote, los cuales
alcanzaron eficiencias de degradacion del 34.7% y 45% en 2 y 3.5 horas de
tratamiento, respectivamente. En el presente trabajo, se observaron eficiencias de
degradacion muy similares, pero en tiempos de reaccion mas cortos. Los resultados
experimentales mostraron que, al aumentar la concentracion del antibidtico,

disminuyo la eficiencia de degradacion del MNZ, y esto podria atribuirse al hecho
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de que el numero de radicales producidos no fue el suficiente para oxidar el
metronidazol. Por lo tanto, se tendria que hacerse un ajuste a la relacién molar

Fe?*/H20> con la finalidad de mejorar la degradacion.
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Figura 3.1.4. Graficos de superficie (A) e interaccion (B) para la degradacion de
MNZ a las diferentes concentraciones de Fe?* y MNZ evaluadas en los cultivos por
lotes.

La Figura 3.1.4. muestra las graficas de superficie e interaccion de todos los
tratamientos obtenidos en el programa estadistico Minitab 18. En términos de las
eficiencias de degradacion del MNZ, el disefio factorial indico que el mejor
tratamiento se observO a wuna concentracion de MNZ de 0.5 mg/L,
independientemente de la concentracion de Fe?* evaluada (Figura 3.1.4.A). En la
grafica de interaccidn puede observarse que las tres concentraciones de hierro
evaluadas presentaron eficiencias de degradacion de 99%, a una concentracion
inicial de 0.5 mg MNZ/L, por lo tanto, la menor concentracion de hierro deberia ser
empleada para el tratamiento de aguas residuales que contienen una concentracion
de MNZ menor o igual a 0.5 mg/L, con la finalidad de disminuir los costos operativos.
Por otra parte, en la literatura esta limitada la informacion sobre el modelo cinético
para la degradacion del metronidazol. En el presente trabajo, tres modelos cinéticos
se utilizaron para estudiar el perfil de degradacién del MNZ en 2.94 uM Fe?* y 29.4
MM H202 (Figura 3.1.5). Como se puede observar en la Tabla 3.1.2 y en la Figura
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3.1.5, los valores del coeficiente de determinacion (R?) para el modelo BMG son en
Su mayoria mayores con respecto a los modelos de primer y segundo orden. Por lo
tanto, el modelo cinético BMG fue el que mejor describio la degradacion del MNZ
por el proceso Fenton.

Tabla 3.1.2.Parametros cinéticos y coeficientes de determinacion (R?) de la
degradacion del MNZ.

Modelo cinético de | Modelo cinético de Modelo cinético
mg Primer orden Segundo orden BMG

MNZ/L ] 1 2 ) 2 2

ki1; seg R ko; L/mg-seg R m b R
0.5 0.0322 1.00 0.2090 0.93 | 16.041 | 0.9352 | 1.00
5 0.0021 0.91 0.0060 0.96 | 131.01 | 1.6295 ] 0.99
10 0.0013 0.87 0.0002 0.91 | 138.88|2.3725]0.99
15 0.0008 0.95 0.0001 0.94 | 258.28 |2.9126 | 0.98
20 0.0009 0.92 0.0001 0.97 | 383.76 | 2.9959 | 0.98

-8-0.5 MNZ Exper
++++ 0.5 MNZ Model
-o-5 MNZ Exper
— -5 MNZ Model
—x—10 MNZ Exper
—--10 MNZ Model
-6-15 MNZ Exp
—--15 MNZ Model
%20 MNZ Exp
-<- 20 MNZ Model

C/Co

1 26 51 76 101 126 151 176 201 226 251 276 301

Tiempo (seg)

Figura 3.1.5.Prevision de la concentracion de MNZ por el modelo BMG. 2.94 uM
de Fe?*, 29.4 uM de H202 y concentracion de MNZ de 0.5 a 20 mg/L.

31



Resultados

3.2. Efecto del pH en la degradacién del metronidazol en cultivos
por lote

El valor del pH es un factor que influye en la degradacién de los compuestos
organicos mediante el proceso Fenton (Zhang et al., 2019). En la mayoria de los
casos, se ha determinado que el pH éptimo para la reaccidon de Fenton es de 3 a 4,
independientemente del contaminante a evaluar (Gogate & Pandit, 2004; Sohrabi et
al., 2017; Babuponnusami & Muthukumar, 2014). Con base en lo anterior, el efecto
del pH se evalu6 con el fin de obtener las mejores condiciones para degradar el
MNZ usando tres relaciones molares (Figura 3.2.1). Los resultados indicaron que el
mejor pH para la degradacion de MNZ fue de 3.5. A este pH, las reacciones
cataliticas se llevan a cabo sin ningun problema, donde la formacion de radicales
hidroxilos (*OH) es exitosa. Por otro lado, las bajas eficiencias de degradacion
observadas a pH 5 y 7 estan comunmente relacionadas con la formacion de
complejos de Fe (ll) y la precipitacion de oxihidroxidos férricos (Shemer et al., 2006;
Zhang et al., 2019). En estas condiciones, los oxihidroxidos férricos inhiben la
regeneracion de iones ferrosos, lo que afecta la generacion de radicales *OH. De
igual forma, se ha reportado que el potencial de oxidacion de los radicales disminuye
con el aumento del pH (Gogate & Pandit, 2004; Babuponnusami & Muthukumar,

2013). Por lo tanto, un control adecuado del pH eficientizara el proceso Fenton.
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Figura 3.2.1.Eficiencia de degradacién del MNZ a diferentes relaciones molares
(MR) Fe?*/H20- en funcion del pH. MR 0.10 (2.94 uM Fe?*/29.4 uM H202 y 0.5 mg
MNZ/L); MR 0.40 (11.76 uM Fe?*/29.4 yM H202 y 5 mg MNZ/L); MR 0.20 (5.88 uM
Fe?*/29.4 yM H202'y 10 mg MNZ/L).

El efecto del pH en la degradacién de los contaminantes organicos y recalcitrantes
en procesos de optimizacién tipo Fenton es similar al proceso Fenton convencional,
como al del presente trabajo. Por ejemplo, Sohrabi et al. (2017) determinaron que
el pH 6ptimo para la degradacion de carmoisina con el proceso foto-Fenton, fue de
3.5. Xia et al. (2019) observaron que la mejor eficiencia de degradacion de la DQO
fue a un pH 3.0 con el empleo del proceso electroquimico-Fenton. Liu et al. (2018)
reportaron un amplio intervalo de pH, de 3 a 9, para la degradacion de colorantes
azoicos mediante el uso de un proceso de Fenton heterogéneo. No obstante, hay
factores que deben tenerse en cuenta para la degradacion de contaminantes, tales
como la composicion y estructura de los catalizadores, asi como el tipo y la
concentracion del contaminante que se desea evaluar (Zhang et al., 2019).
Finalmente, el pH presentd un efecto significativo en la degradacion del

metronidazol mediante el proceso Fenton.
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3.3. Evaluacion de la degradacién del MNZ presente en un agua
residual doméstica simulada, en cultivos por lote.

3.3.1. Estudios control

La Tabla 3.3.1.1. muestra las concentraciones iniciales y las eficiencias de
degradacion de DQO y NH4* presentes en el agua doméstica simulada, sin
metronidazol, a las diferentes relaciones molares (RM) Fe?*/H.O; evaluadas; RM de
0.10 (2.94 uM Fe?*/29.4 uM H202); RM de 0.20 (11.76 uM Fe?*/29.4 uM H203); y
una RM de 0.40 (11.76 uM Fe?*/29.4 uM H,0y).

Tabla 3.3.1.1.Concentraciones iniciales y eficiencias de degradacion de la DQO y
NH}, en un tiempo de reaccion de 5 minutos.

Parametro Concentracion inicial Eficiencias de degradacion (%)
(mglL) RM 0.10 RM 0.20 RM 0.40

DQO 469 32 52 6+2

NH; 186 42+ 3 45+ 2 52+ 4

Los resultados experimentales mostraron bajas eficiencias de degradacion de la
DQO, las cuales fueron inferiores al 6% para las tres relaciones molares evaluadas.
Por otro lado, se observé una oxidaciéon del NH}, donde las eficiencias de
degradacion aumentaron con el incremento de la relaciéon molar Fe?*/H.O;, las
cuales fueron del 42 + 3, 45 £+ 2 y 52 + 4 %, respectivamente. Estos resultados
experimentales indicaron que el amonio presentd una mayor afinidad por los
reactivos Fenton. El H2O2 tiene un mayor poder oxidativo a un pH inferior a 7, y
genera en mayor cantidad radicales -OH, mismos que permiten llevar a cabo la
oxidacion del amonio en nitrito y nitrato (Casierra-Martinez et al., 2016), de acuerdo
con la siguiente reaccion quimica (Ndounla & Pulgarin, 2014):

NHf & NH;+-0H - NH,0H - NOH - NO - NO; - NO3

Debido a que el agua residual doméstica se caracteriza por tener una menor
concentracion de amonio, se redujo este contaminante y posteriormente se evalu6
(Tabla 3.3.1.2.).
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Tabla 3.3.1.2.Concentraciones iniciales y eficiencias de degradacién de DQO y
NH;, en un tiempo de reaccién de 5 minutos.

Parametro Concentracion inicial Eficiencias de degradacion (%)
(mgl/L) RM 0.10 RM 0.20 RM 0.40

DQO 474 73 1314 15+ 3
NH; 55 14 +1 17 £1 35+2

Los resultados experimentales indicaron que las eficiencias de degradacién de la
DQO continuaron bajas, del 7 £ 3, 13 £ 4 y 15 £ 3 %, respectivamente. Respecto al
amonio, se observé una menor oxidacion del NH4*, con eficiencias de degradacion
del14 £1,17 £ 1y 35 + 2 %, respectivamente, en comparacion con el estudio donde
se evalu6é una mayor concentracion inicial de amonio. No obstante, a pesar de
disminuir la concentracion de amonio, este continua presentando una mayor
afinidad por los radicales -OH. Cabe resaltar que, para ambos contaminantes, las
eficiencias de degradacion aumentaron con el incremento de la relacion molar
FeZ*/H20:..

En ambos estudios, en términos de eficiencias de degradacion, el reactivo Fenton
presentd una mayor afinidad por el amonio, con respecto a la DQO, esto podria
deberse a la concentracion inicial de la DQO, que es 8 veces mayor a la del amonio.
Por otro lado, las bajas eficiencias de degradacion de la DQO podrian estar
relacionadas a las bajas concentraciones de Fe?* y H,O, evaluadas y a la
competencia cinética de ambos contaminantes por los radicales *OH. Por ejemplo,
Ammar et al. (2016) reportaron un 98% de eficiencia en la degradacion de 475 mg
DQO/L mediante el proceso foto-Fenton, con concentraciones de 1 mmol/L de Fe?*
y 40 mmol/L de H20.. Los mismos autores reportaron un 72% de eficiencia en la
degradacion de 960 mg DQO/L, con 1 mmol/L de Fe?* y 60 mmol/L de H20O; en el
proceso Fenton. Cabe sefalar que estos autores no evaluaron simultdneamente

una segunda molécula como es el caso del amonio.

Con base a lo anterior, los estudios mostraron el efecto del proceso Fenton en el

agua residual doméstica simulada a dos concentraciones iniciales de NH4* y una
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DQO biodegradable, sin la presencia del metronidazol, por lo que, al incorporar el
MNZ en el agua residual doméstica simulada podria existir una competencia de
radicales hidroxilos entre el MNZ y NH;, lo que podria afectar la degradacion del

metronidazol, que es el contaminante objetivo.

3.3.2. Degradacién del MNZ presente en el agua residual doméstica
simulada que contiene una concentracién alta de amonio

En la Figura 3.3.2.1. se muestran los perfiles de degradacion del metronidazol en
concentraciones iniciales de 0.5, 5, 10, 15y 20 mg MNZ/L, y con el empleo de las
mejores condiciones Fenton presentadas en la seccion 3.1. Los resultados
experimentales mostraron que el MNZ se oxido rapidamente en los primeros 30
segundos, y posterior a este tiempo, el perfil permanecié practicamente sin cambio.

Las eficiencias de degradacion alcanzadas se presentan en la Tabla 3.3.2.1.
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Figura 3.3.2.1. Perfiles de degradacion del MNZ presente en el agua residual
domeéstica simulada en estudios por lote. Condiciones iniciales: 0.5 mg MNZ/L, 2.94
uM de Fe?*, 29.4 uM de H202; 5 mg MNZ/L, 11.76 uM de Fe?*, 29.4 uM de H203; 10
mg MNZ/L, 11.76 uM de Fe?*, 29.4 uM de H202; 15 mg MNZ/L, 2.94 uM de Fe?*,
11.76 uM de H202; 20 mg MNZ/L, 11.76 uM de Fe?*, 29.4 uM de H20o.

De igual forma, se calcularon las eficiencias de degradacion de la DQO y NH;
(Tabla 3.3.2.1.). Al igual que en el estudio de la seccion 3.3.1., se observaron bajas
eficiencias de degradacion de la DQO, inferiores al 6% en cada una de las
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concentraciones de MNZ evaluadas. Por otro lado, también se observé la oxidacion
del NH7, no obstante, las eficiencias de degradacion también fueron bajas, menores
al 21%. En este sentido, la reaccion Fenton presenta cierta afinidad por los
contaminantes evaluados, teniendo primeramente el MNZ, después el NHj y
finalmente la DQO.

Tabla 3.3.2.1. Eficiencias de degradacién del MNZ, DQO y NHj} del agua residual
domeéstica simulada con una concentracién inicial de NH; de 186 mgl/L.

Eficiencias de degradacion (%)
MNZ (mg/L) MNZ DQO NH.*
0.5 331 2+1 9+0.2
5 37+£0.5 1+0.8 7+0.6
10 39+ 1 6+3 17+ 0.5
15 40+ 0.1 4+2 21+0.6
20 36 £ 0.1 3+1 14 £ 0.6

En el presente estudio, tres modelos cinéticos se utilizaron para estudiar el perfil de
degradacion del MNZ presente en agua residual simulada (Tabla 3.3.2.2.). Como se
puede observar en la Tabla 3.3.2.2 y en la Figura 3.3.2.2, los valores de R? para el
modelo BMG son en su mayoria mas altos con respecto a los modelos de primer y
segundo orden. Por lo tanto, el modelo cinético BMG fue el mejor modelo para
describir la degradacion del MNZ presente en un agua residual doméstica simulada.

Tabla 3.3.2.2.Parametros cinéticos y coeficientes de determinacién (R?) de la
degradacion del MNZ presente en agua residual doméstica simulada.

Modelo cinético | Modelo cinético de Modelo cinético
mg de Primer orden Segundo orden BMG
MNZIL | i segt | R2 kz;SLe/g‘g' R? m | b | R
0.5 0.0012 0.84 0.003 0.87 |107.55| 2.8 0.96
5 0.0009 0.36 0.0002 0.38 7.78 |2.76 1
10 0.001 0.52 0.0001 0.57 | 33.02 | 2.8 0.97
15 0.001 0.41 0.00008 044 | 16.34 | 2.67| 0.99
20 0.0009 0.40 0.00006 0.42 12.02 | 2.73 1
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Figura 3.3.2.2. Comportamiento del modelo cinético BMG a las diferentes
concentraciones iniciales de MNZ. Exper: experimental; Model: modelo.

Tabla 3.3.2.3. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacion (R?) obtenidos
del modelo BMG.

mg MNZ/L m (seg) | 1/m (seg™) b 1/b R?
0.5 107.55 0.0093 2.8 0.3571 0.96
5 7.78 0.1285 2.76 0.3623 1
10 33.02 0.0303 2.8 0.3571 0.97
15 16.34 0.0612 2.67 0.3745 0.99
20 12.02 0.0832 2.73 0.3663 1

Las constantes caracteristicas del modelo BMG, my b, corresponden a la velocidad
inicial y la capacidad oxidativa de las reacciones, respectivamente. A partir de estas
constantes, se calcularon 1/m y 1/b, que representan la velocidad inicial de
degradacion del MNZ y la capacidad maxima de oxidacion del proceso Fenton
(Behnajady et al., 2007; Santana et al., 2019). En |la Tabla 3.3.2.3 se puede observar
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que los valores de 1/m y 1/b son bajos. De acuerdo con Behnajady et al. (2007)
mencionan que cuanto mas altos sean los valores de 1/m (cercanos a 1), mas rapida
sera la velocidad inicial de degradaciéon del MNZ. Por otro lado, valores de 1/b
cercanos a 1, indican una alta capacidad oxidativa del proceso Fenton (Santana et
al., 2019). Los valores bajos de 1/m y 1/b del presente estudio podrian estar
relacionados a diferentes factores, tales como, las condiciones Fenton (relacién
molar Fe?*/H;0;), competencia cinética entre los contaminantes, y el tiempo de

reaccion.

3.3.3. Degradacién del MNZ presente en el agua residual doméstica
simulada que contiene una concentracion baja de amonio

En la Figura 3.3.3.1 se muestran los perfiles de degradacion del metronidazol en
concentraciones iniciales de 0.5, 5, 10, 15y 20 mg MNZ/L, empleando las mismas
condiciones Fenton utilizadas en la seccidén 3.3.2. Los resultados experimentales
mostraron de igual forma una rapida oxidacién del MNZ en los primeros 30
segundos, sin embargo, después de los 150 segundos se observo una lenta
oxidacion. Las eficiencias de degradacion del MNZ alcanzadas fueron superiores al
estudio donde se evalud a una alta concentracion inicial de amonio, como se puede

apreciar en la Tabla 3.3.3.1.
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Figura 3.3.3.1. Perfiles de degradacion del metronidazol presente en el agua
simulada en estudios en lote. Condiciones iniciales: 0.5 mg MNZ/L, 2.94 uM de Fe?*,
29.4 uM de H202; 5 mg MNZ/L, 11.76 uM de Fe?*, 29.4 uM de H202; 10 mg MNZIL,
11.76 uM de Fe?*, 29.4 uM de H202; 15 mg MNZ/L, 2.94 uM de Fe?*, 11.76 uM de
H>02; 20 mg MNZ/L, 11.76 uM de Fe?*, 29.4 uM de H20:..

Se determinaron las eficiencias de degradacion de la DQO y NH4* (Tabla 3.3.3.1).
Las eficiencias de degradacion de la DQO fueronde 3 +2,9+2,11+£5,12+t4y
14 + 4%, respectivamente, no obstante, estas eficiencias son superiores a los
obtenidos en el estudio donde se evalud a una alta concentracion de amonio. Para
el caso del NH4*, también se oxidd, sin embargo, las eficiencias de degradacion
disminuian con el incremento de la concentracion de MNZ, siendo de 30 * 3, 25 +
3,15+ 3,7 £ 3y 3 %2 %, respectivamente. De igual forma, la reaccién Fenton
presentd cierta afinidad por los contaminantes evaluados al incrementar la
concentracion inicial de MNZ. Para 0.5, 5 y 10 mg de MNZ/L el orden fue el
siguiente: MNZ > NH4* > DQO; y para 15 y 20 mg de MNZ/L fue: MNZ > DQO >
NHa4*.
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Tabla 3.3.3.1. Eficiencias de degradacién del MNZ, DQO y NHj} del agua residual
domeéstica simulada con una concentracién inicial de NH} de 55 mg/L.

MNZ Eficiencias de degradacién (%)
(mg/L) MNZ DQO NH;
0.5 63 +3 3+2 30+3
5 55+ 4 912 253
10 55+ 2 115 153
15 5314 1214 7%+3
20 53+5 1414 32

Los resultados experimentales se ajustaron a los tres modelos cinéticos
mencionados anteriormente para estudiar el perfil de degradaciéon del MNZ (Tabla
3.3.7). En dicha Tabla y en la Figura 3.3.4, se pueden observar los valores de R?
para los tres modelos, por ejemplo, el modelo BMG obtuvo valores practicamente
de 1, por lo que, el modelo cinético BMG fue el que mejor describio la degradacion
del MNZ.

Tabla 3.3.3.2. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacién (R?) de la
degradacion del MNZ presente en un agua doméstica simulada.

Modelo cinético Modelo cinético de Modelo cinético
mg de Primer orden Segundo orden BMG
MNZ/L ] y o _ R 5
ki; seg R ko; L/mg-seg R m b R
0.5 0.0026 0.79 0.0087 0.86 481 |1.62]| 0.97
5 0.0018 0.58 0.0006 0.68 17.76 | 1.80 1
10 0.0016 0.46 0.0003 0.53 9.6 1.80 1
15 0.0016 0.45 0.0002 0.52 8.21 11.82 1
20 0.0015 0.41 0.0001 0.46 7.7 1.86 1
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Figura 3.3.3.2. Comportamiento del modelo cinético BMG a las diferentes
concentraciones iniciales de MNZ. Exper: experimental; Model: modelo.

Tabla 3.3.3.3. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacion (R?) obtenidos
del modelo BMG

mg MNZ/L m (seg) | 1/m (seg™) b 1/b R?
0.5 48.1 0.0208 1.62 0.6173 0.97

5 17.76 0.0680 1.80 0.5556 1

10 9.6 0.1042 1.80 0.5556 1

15 8.21 0.1218 1.82 0.5495 1

20 7.7 0.1299 1.86 0.5376 1

En la Tabla 3.3.3.3 se presentan los parametros cinéticos del modelo BMG. Los
valores de los parametros cinéticos, 1/my 1/b, fueron superiores a los experimentos
donde se evalud una concentracion alta de amonio. En el caso de 1/b que habla de
la capacidad oxidativa del proceso Fenton, este mejord6 en un 40%
aproximadamente. Esta mejoria podria asociarse a la disminucion de la
concentracion inicial de amonio, lo que ratifica la competencia cinética que hay entre
los contaminantes frente a los radicales ‘OH; lo cual se vio reflejado con el
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incremento de las eficiencias de degradacion del MNZ. Respecto al parametro que
refleja la velocidad de degradacidon del MNZ, 1/m, también mejord
significativamente. Por ejemplo, Bougdour et al., (2018) y Santana et al., (2019),
utilizando el proceso de peroxidisulfato activado de iones de hierro y el proceso
Fenton, observaron que el modelo cinético BMG fue el que mejor se ajusto a los
resultados obtenidos en la degradacion de los colorantes amarillo reactivo 17 y del
azo-metilnaranja, con valores de 1/my 1/b superiores a los del presente trabajo. Los
resultados de los parametros cinéticos que encontraron fueron cercanos a 1, ya que
solo evaluaron una sola molécula. Cabe sefialar que en la literatura hay escasa
informacion de estudios cinéticos utilizando el modelo BMG en la degradacién de
farmacos como es el caso del metronidazol, por lo que los resultados obtenidos en
el presente trabajo seran de gran aporte para los estudios de degradacion de

contaminantes emergentes por el proceso Fenton.

Finalmente, los resultados experimentales indicaron que existe una competencia de
los radicales hidroxilos por la DQO, amonio y MNZ. Las eficiencias de degradacion
del amonio disminuyeron con respecto a ambos estudios control, surgiendo una
mayor afinidad de reaccion de los radicales hidroxilos por la molécula de MNZ
principalmente, no obstante, las eficiencias de degradacion fueron bajas. Asi
mismo, se puede observar que la presencia de altas concentraciones de amonio
puede afectar las eficiencias de degradacion del MNZ y de la DQO. Por lo tanto, se
tendria que hacer un ajuste en la relacién molar Fe?*/H2O- con la finalidad de

mejorar las eficiencias de degradacion del MNZ.

3.4. Evaluacion en la fitoremocién del MNZ mediante Scirpus
lacustris sin y con pretratamiento Fenton

3.4.1. Fitoremocion del metronidazol

En la Figura 3.4.1.1 se presenta el perfil de la degradacion del metronidazol a una
concentracion inicial de 0.5 mg/L. A los 28 dias de evaluacion las eficiencias de

remocion del MNZ con y sin plantas fueron de 93 + 2 %. Estos resultados
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experimentales indicaron que el metronidazol no se removio via por las plantas, sino

que posiblemente se adsorbio en el material poroso (grava).
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Figura 3.4.1.1.Eficiencia de remocion y concentracién del MNZ con sistema de
fitoremediacion con y sin plantas. 0.5 mg MNZ/L.
En la Figura 3.4.2 se presentan los perfiles de remocion del MNZ a las
concentraciones iniciales de 5 a 20 mg/L. Los estudios con plantas mostraron
eficiencias de remocién de 81 + 4%, 84 £ 1%, 85 + 2% y 87 £ 6%, respectivamente.
Mientras que los estudios control, sin macrdfitas, las eficiencias de remocion
observadas fueron de 4 £ 2%, 20 + 6%, 11 + 2% y 20 + 1%, respectivamente; estas
remociones estuvieron practicamente asociadas al fendmeno de adsorcién de la

grava. No obstante, la mayor fraccion del metronidazol fue eliminada via macrdfitas.
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Figura 3.4.1.2. Eficiencia de remocion y concentracion del MNZ con sistema de
fitoremediacion con y sin plantas. A) 5 mg MNZ/L; B) 10 mg MNZ/L; C) 15 mg

MNZ/L; D) 20 mg MNZ/L.

Mohammed et al. (2021) utilizaron diferentes tamafos de grava en sus sistemas

control, sin plantas, con lo que alcanzaron eficie

ncias de remociéon de acetaminofén

y metilparabeno de 29.7% y 21.9%, respectivamente. Li et al. (2014) observaron

que las macrofitas en los humedales artificiales tienen un papel importante en la

absorcion directa de muchos contaminantes emergentes que se encuentran en las

aguas residuales, tales como los productos far

macéuticos. La absorcidon de estos

compuestos se lleva a cabo principalmente por el proceso de difusion, no obstante,
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depende de las caracteristicas fisicoquimicas de estos compuestos, como es la
hidrofobicidad, expresada por el coeficiente de particion octanol-agua (Log Kow). Liu
et al. (2013) observaron que los antibidticos ciprofloxacina, oxitetraciclina y
sulfametazina, con una Log Kow inferior a 0.5, fueron absorbidos por medio de las
raices y translocados en brotes de Phragmites australis. Asi mismo, mencionan que
los compuestos organicos altamente solubles en agua tienden a ser impulsados por
la corriente de agua de transpiracion en la absorcion de la planta y la translocacion
dentro de los tejidos de las plantas. Dicho lo anterior, es una explicacion a lo que
podria estar sucediendo en el presente estudio con el metronidazol, que al tener
una Log Kow de -0.02 esta siendo absorbido por la macrdfita y translocado en los
brotes que se han generado a lo largo de 28 dias.

Por otra parte, los resultados experimentales se ajustaron a los tres modelos
cinéticos mencionados anteriormente para estudiar el perfil de fitoremocién del
MNZ. En la Tabla 3.4.1.1 y en la Figura 3.4.1.3, se pueden observar los valores de
R? del modelo BMG son en su mayoria mas altos con respecto a los modelos de
primer y segundo. Por lo que, el modelo BMG fue mejor para describir la
fitoremocion del MNZ.

Tabla 3.4.1.1. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacién (R?) de la
remocion del MNZ mediante fitoremediacion.

Modelo cinético Modelo cinético de Modelo cinético
mg de Primer orden Segundo orden BMG
MNZ/L a1 2 ) 2 2
ki; d R k2; L/mg-d R m b R
0.5 0.0861 0.58 0.9801 0.6 0.76 | 1.04 1
5 0.052 0.83 0.0292 0.95 1.80 [ 1.19 1
10 0.0557 0.89 0.0172 0.97 216 |1.16| 0.98
15 0.06 0.94 0.0123 0.98 114 (114 | 0.97
20 0.0671 0.95 0.0116 0.88 1.10 [ 1.10 0.9

46



Resultados

1.2

—&— 0.5 MNZ Exper
----------- 0.5 MNZ Model
® 5 MNZExper
_____ 5 MNZ Model
—aA— 10 MINZ Exper
——ms 10 MNZ Model
—©— 15 MINZ Exper
—--—- 15 MNZ Model

20 MNZ Exper
----- o 20 MNZ Model

30

Tiempo (dias)

Figura 3.4.1.3. Comportamiento del modelo cinético BMG en la remocion de MNZ
por fitoremediacion. Exper: experimental; Model: modelo.

Tabla 3.4.1.2. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacion (R?) obtenidos
del modelo BMG. Fitoremediacion.

mg MNZ/L | m (dias) | 1/m (dias™) b 1/b R?
0.5 0.76 1.3235 1.04 0.9571 1
5 1.80 0.5511 1.19 0.8415 1
10 2.16 0.4613 1.16 0.8604 0.98
15 1.14 0.3739 1.14 0.8786 0.97
20 1.10 0.2144 1.10 0.9059 0.9

En el presente estudio, las constantes caracteristicas del modelo BMG, m y b,
corresponden a la velocidad inicial y la capacidad de remocidn, respectivamente.
Los parametros cinéticos, 1/m y 1/b, representan la velocidad inicial de remocion
del MNZ y la capacidad maxima de remocion del proceso de fitoremediacion. En la
Tabla 3.4.1.2 se puede apreciar que los valores de 1/m disminuyen al aumentar la
concentracion de MNZ, es decir, la velocidad inicial de remocion de MNZ es cada
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vez mas lenta a medida que aumenta la concentracion del farmaco, siendo la de 0.5
mg MNZ/L el valor mas alto. No obstante, se puede observar que los valores de 1/b
son altos, valores cercanos a 1, lo que indica que el proceso de fitoremediacion
tiene una alta capacidad de remocion en cada una de las concentraciones de MNZ

evaluadas.

3.4.2. Fitoremocioén del MNZ mediante Scirpus lacustris con
pretratamiento Fenton

La Figura 3.4.2.1 presenta las eficiencias de remocion del MNZ después de un
tratamiento secuencial Fenton-Fitomediacion. A una concentracion inicial de 0.5 mg
MNZ/L el proceso Fenton oxido el 74 + 4%, y posteriormente el residual de MNZ se
eliminé en un 19 + 2% via Fitoremediacién, con lo que se obtuvo una remocion
global del 93 * 2%, logrado en el primer dia de contacto. En las demas
concentraciones de MNZ evaluadas se observO una mayor remocidén via
Fitoremediacion, con respecto al tratamiento Fenton. Por ejemplo, las
concentraciones iniciales de MNZ de 5 y 10 mg/L alcanzaron eficiencias de 99%,
mientras que en las concentraciones de 15y 20 mg/L las eficiencias fueron de 94%.
Las eficiencias alcanzadas en la concentracion de 5 mg/L fue a un tiempo de
contacto de 14 dias, mientras que para el resto de las concentraciones fueron en 28
dias. Estos resultados experimentales mostraron claramente que el tratamiento
secuencial Fenton-fitoremediacion mejora las eficiencias remocion del metronidazol
como se puede observar en la Figura 3.4.2.1. A la concentracion de MNZ mas baja
evaluada, las eficiencias alcanzadas fueron independientes del tipo de tratamiento.
Sin embargo, a las concentraciones de 5 a 20 mg/L de MNZ el tratamiento Fenton-
fitoremediacion mejoré en un 15 a 25% con respecto al tratamiento solo por

fitoremediacion.
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m Fitodepuracién Control  m Fenton-Fitodegradacion

100

93 [E]
81 84 84 87
I I
20 = 21
0 11
0

05mgMNZ/L  5mgMNZ/L  10mgMNZ/L  15mgMNZ/L 20 mg MNZ/L

9

o

8

o

7

o

6

o

5

o

4

o

3

o

2

Eficiencias de remocién (%)
o

=
o

Figura 3.4.2.2. Eficiencias de remocion del MNZ mediante los procesos de
Fenton-Fitoremediacion y fitoremediacion con y sin plantas.
Los resultados experimentales indicaron que los sistemas de fitoremediacion con y
sin pretratamiento Fenton tienen la capacidad de remover diferentes
concentraciones de metronidazol. En literatura es escaza o nula la informacion con

respecto a la degradacion de farmacos o del MNZ por sistemas de fitoremediacion
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acoplados a un proceso Fenton o similar. Por ejemplo, Inagaki et al. (2016)
reportaron una eficiencia de remocion del 90% de 17 x-etinilestradiol con el proceso
fito-Fenton y la macréfita Spirodela polirhiza, en un tiempo de contacto de 11 dias.
Rajusha et al. (2020) reportaron una baja efectividad en la remocion del antibidtico

sulfametoxazol con Pharagmites australis en un proceso fito-Fenton.

De igual forma, los resultados experimentales se ajustaron a los tres modelos
cinéticos para estudiar los perfiles de remocién del MNZ mediante un tratamiento
secuencial Fenton-Fitoremediacion. Se puede observar en la Tabla 3.4.2.1y en la
Figura 3.4.2.3, los valores de R? del modelo BGM en la mayoria son superiores con
respecto a los otros modelos, primer y segundo orden, por lo que el modelo BMG
es el apropiado para describir la remocién del MNZ.

Tabla 3.4.2.1. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacién (R?) de la
remocion del MNZ mediante Fenton- Fitoremediacion.

vy | Mol cinatico | Modele cinético do | gl cinsico MG
MNZ/L ky; d R2 ko; L/mg-d R? m b R?
0.5 0.0202 0.16 0.3191 0.16 | 4x10"%] 1.373 1
5 0.1765 0.82 1.1867 0.78 | 2.0857 | 0.9384 | 0.98
10 0.1836 1 0.9546 0.8 2.3149 1 0.9409| 0.98
15 0.0856 0.95 0.0333 0.98 | 2.5462 | 1.0215] 0.99
20 0.0915 0.93 0.0297 1 2.9943 | 0.9861 | 0.97
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Figura 3.4.2.3. Comportamiento del modelo cinético BMG en la remocion de MNZ
por Fenton-Fitoremediacion. Exper: experimental; Model: modelo.

Tabla 3.4.2.2. Parametros cinéticos y coeficientes de determinacion (R?) obtenidos
del modelo BMG. Fenton-Fitoremediacion

mg MNZ/L | m (dias) | 1/m (dias™) b 1/b R?
0.5 4x1071° 25x101"3 1.373 0.7282 1

5 2.0857 0.4795 0.9384 1.0656 0.98

10 2.3149 0.4320 0.9409 1.0628 0.98

15 2.5462 0.3937 1.0215 0.9780 0.98

20 2.9943 0.3340 0.9861 1.0141 0.97

La Tabla 3.4.4 se presentan los parametros cinéticos del modelo BGM. Los valores
de 1/m fueron bajos para las concentraciones de 5 a 20 mg MNZ/L al igual que en
el estudio sin pretratamiento Fenton, por lo que la concentracién de MNZ en la salida
del proceso Fenton es aun alta para mejorar la velocidad inicial de remocion en el
proceso de Fitoremediacion. No obstante, los valores de 1/b mejoraron un 15% en
comparacion con el proceso de fitoremediacion sin pretratamiento Fenton, por lo

que aumento la capacidad de remocion del MNZ.
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En literatura es escaza o nula la informacion de estudios cinéticos utilizando el
modelo BMG en la remocion de MNZ o de farmacos mediante sistemas de
fitoremediacién con o sin un pretratamiento de oxidacién avanzada, por lo que los
resultados obtenidos en el presente trabajo podrian aportar en futuros estudios para

la eliminacion de diferentes contaminantes emergentes.
3.4.3. Tolerancia de Scirpus lacustris al metronidazol

Las Figuras 3.4.7 y 3.4.8 muestran el peso humedo y seco, asi como la tasa de
crecimiento relativa de Scirpus lacustris que estuvieron expuestas a MNZ, sin y con
tratamiento Fenton, y de Scirpus lacustris sin MNZ (control). Las macroéfitas que se
expusieron a MNZ mostraron un buen crecimiento, sin variacion en el color o

estructura en comparacion con las macréfitas control.
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Figura 3.4.3.1. Peso humedo, peso seco y tasa de crecimiento relativa (TCR) de
Scirpus lacustris. a) Exposiciéon con MNZ sin pretratamiento Fenton; b) Exposicién
de MNZ con pretratamiento Fenton.
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Figura 3.4.3.2. Peso humedo, peso seco y tasa de crecimiento relativa (TCR) de
Scirpus lacustris sin MNZ (Control).
En ambos estudios, se observo un aumento en los pesos humedos y secos de las
plantas con respecto al primer dia de contacto, mientras que fisicamente se observé
un buen crecimiento y desarrollo de las plantas, asi como brotes de nuevos tallos.
Una manera de evaluar la toxicidad de las macrofitas a causa de contaminantes
emergentes es mediante la tasa de crecimiento relativa (TCR) (Li et al., 2014). En
el presente estudio, se lograron tasas de crecimiento positivas en cada una de las
concentraciones de MNZ evaluadas, sin y con pretratamiento Fenton (Tablas 3.4.5
y 3.4.6), y estas fueron similares a las obtenidas en las macrdfitas control (sin
contaminantes). El perfil de la TCR indicé que no hubo un efecto toxico del MNZ en
el crecimiento de la macroéfita Scirpus lacustris. En la literatura es escasa la
informacion de estudios relacionados a la fitotoxicidad de farmacos y del MNZ en
macréfitas que son utilizadas en los sistemas de fitoremediacién. Mohammed et al.
(2021) reportaron tasas de crecimiento relativa positivas, entre 0.001 y 0.004 dia™,
con el empleo de la macrofita Alternanthera spp. y exponiéndola a metilparabeno
en un tiempo de contacto de 35 dias; los autores no observaron fitotoxicidad en la
planta. Al-Baldawi et al. (2020) reportaron en su estudio una disminucién de las TCR
de Salvinia molesta cuando aumentaron la concentracion del colorante naranja de

metilo, indicando toxicidad en las plantas, en un periodo de 10 dias.
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Tabla 3.4.3.1. Peso humedo y seco, inicial y final, y tasa de crecimiento relativa
(TCR) de Scirpus lacustris expuestas a MNZ.

wnz [ Peeo Tresoseco | | Pese T pesoseco [ Tom
(mg/L) inicial (g) inicial (g) final (g) final (g) (dia™)
0.5 0.36 £+ 0.05 | 0.10+0.03 | 0.72+0.11 | 0.15+0.03 | 0.02 + 0.01
5 0.31+0.03 | 0.08+0.01 | 0.72+0.02 | 0.14 +£0.01 | 0.03 + 0.01
10 0.40+0.10 | 0.11+0.02 | 0.79+£0.10 | 0.17 £ 0.02 | 0.02 £ 0.03
15 0.34+0.02 | 0.08+0.04 | 0.62+0.30 | 0.12+0.04 | 0.02 +0.01
20 0.32+0.02 | 0.08+0.01 | 0.70+0.20 | 0.14 +£0.04 | 0.03 + 0.01
Control | 0.42+0.03 | 0.14+0.06 | 0.80+0.02 | 0.20+0.03 | 0.02 + 0.01

Tabla 3.4.3.2. Peso humedo y seco, inicial y final, y tasa de crecimiento relativa
(TCR) de Scirpus lacustris expuestas a MNZ pretratado con Fenton.

wnz [ Pese Tresoseco [ Peso resoseco | 1o
(mg/L) inicial (g) inicial (g) final (q) final (g) (dia™)
0.5 0.37+0.13 | 0.10+0.02 | 0.67 £0.15 | 0.12+0.04 | 0.03 + 0.01
5 0.20+0.03 | 0.06 +0.01 | 0.55+0.02 | 0.11+0.01 | 0.04 + 0.03
10 0.23+0.12 | 0.06 +0.03 | 0.54+0.15 | 0.09+0.03 | 0.03 + 0.01
15 0.37+0.05 | 0.09+0.02 | 0.73+0.15 | 0.14+£0.02 | 0.03 + 0.01
20 0.23+0.02 | 0.06 +0.02 | 0.46+0.10 | 0.09+0.01 | 0.03 + 0.02
Control | 0.42+0.03 | 0.14+0.06 | 0.80+0.02 | 0.20 + 0.03 | 0.02 + 0.01

La Figura 3.4.9 resume los perfiles del incremento de peso de las plantas con
respecto al tiempo, sin y con pretratamiento Fenton. En la Figura 3.4.9(a) se puede
apreciar que la presencia del MNZ no afect6 el peso de las plantas, con respecto al
control, lo que podria garantizar el crecimiento y desarrollo de las macrofitas Scirpus
lacustris en los sistemas de fitoremediacion. Por otra parte, en la Figura 3.4.9(b), se
aprecia que el MNZ tratado por el proceso Fenton si mostré un efecto en el peso de
las plantas en cada una de las concentraciones evaluadas con respecto al estudio
control. Este efecto podria estar relacionado a la presencia de subproductos del
MNZ generados durante el tratamiento Fenton, asi como a la presencia de H20:2
residual. Por ejemplo, Gomes et al. (2017) reportaron que la presencia de altas
concentraciones de H>O2 en un cultivo de Lemna minor afectaron las membranas
tilacoidales, inhibieron las enzimas del ciclo de Calvin y alteraron su fotoquimica. No

obstante, sefialan que también es importante su presencia en las vias bioldgicas,
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TOLUCA

puesto que a concentraciones bajas de H20> puede no afectarlas, incluso puede

estimular la fotosintesis en las macrofitas.
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Figura 3.4.3.3. Perfiles del incremento de peso de las plantas con respecto al
tiempo. a) Exposicion con MNZ sin pretratamiento Fenton; b) Exposicion de MNZ
con pretratamiento Fenton.
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3.5. Evaluacion en la remocién del MNZ presente en un agua

residual doméstica simulada mediante un sistema hibrido
Fenton-Humedal subsuperficial

3.5.1. Fitoremediaciéon del MNZ mediante un humedal subsuperficial

Se operd un humedal artificial de flujo subsuperficial por un periodo de 49 dias, a
un tiempo de retencion hidraulica (TRH) de 7 dias. En la Tabla 3.5.1 muestra las
concentraciones iniciales y finales del MNZ, DQO y NH4* presentes en el agua
residual doméstica simulada, la tasa de carga y descarga en el afluente y efluente
del humedal subsuperficial, asi como las eficiencias de remocion.

Tabla 3.5.1.1. Concentracion inicial y final, tasa de carga y descarga y eficiencias
de remocion del MNZ, DQO y NH4*. Humedal subsuperficial.

Concentracion | Concentracioén Tasade | Tasade | Eficiencia

Parametros inicial final carga | descarga de .
[mg/L] [mg/L] Afluente | Efluente | remocion

(mg/L-d) | (mg/L-d) (%)
0.78 + 0.5+

MNZ 5 3+04 0.02 0.06 41+7

DQO 254 28+9 36+0.8 4+ 1 89+3

NH4* 45 1314 6+04 2+0.6 70+ 10

En la Figura 3.5.1 se presentan los perfiles de carga y descarga del metronidazol
en funcion del TRH. El humedal subsuperficial se alimentdé con una tasa de carga
de 0.78 £ 0.02 mg MNZ/L-d, mientras que la tasa de descarga fue de 0.5 + 0.06 mg
MNZ/L-d. Se alcanz6 una eficiencia de remocion de 41 %. Por otro lado, en la Figura
3.5.2 se presentan los perfiles de carga y descarga de la DQO y amonio, donde, el
humedal subsuperficial se alimentdé con una velocidad de carga de 36 + 0.8 mg
DQO/L-d, obteniendo una tasa de descarga de 4 + 1 mg DQO/L-d, alcanzando una
eficiencia de remocion de 89 %. Respecto al amonio, éste fue alimentado a una tasa
de carga de 6 + 0.4 mg NH4*/L-d, siendo la descarga de 2 + 0.6 mg NH4*/L-d, lo que
indico una eficiencia de 70 %.
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Figura 3.5.1.1. Perfiles de carga y descarga de MNZ en el afluente y efluente del
humedal subsuperficial.

50 1
40 +
19 ¢ s é . é é
?30 1
— ]
S~ ]
Qo J
£ 20 +
10 + .
1. ——-_ — X __ =
0 1 '.".’_._.x_:'._'.‘x_.":';‘!_._'.:. = R
5 15 25 35 45
Tiempo (dias)
e Afluente DQO — & - Efluente DQO
m  Afluente Amonio —»— Efluente Amonio

Figura 3.5.1.2. Perfiles de carga y descarga de la DQO y NH; en el afluente y
efluente del humedal subsuperficial.

Los resultados experimentales mostraron bajas eficiencias de remocion del MNZ en
comparacion con la DQO y el amonio, por lo que el humedal subsuperficial en
presencia del MNZ no parece afectar la remocion de la materia organica presente
en el sistema, asi como la actividad nitrificante, llevando a cabo la oxidacion del
amonio. Velasco-Gardufio et al. (2020) reportaron que a una concentracién inicial
de 5 mg MNZ/L no afecta la eliminacién de amonio en cultivos nitrificantes de lodos
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activados, sin embargo, modificé el metabolismo nitrificante, donde el rendimiento
del nitrato consumido disminuy6 mientras que la del nitrito aument6 con respecto a
su control, cultivo sin metronidazol. Aunque, este comportamiento es similar al del
presente trabajo, se debe considerar evaluar diferentes concentraciones de MNZ
como en el estudio anterior, donde observaron que a medida que aumenta la
concentracion de metronidazol la eliminacion de amonio disminuye, alterando el
metabolismo nitrificante. Por ejemplo, Kanafin et al. (2021) utilizando de igual forma
un proceso de lodos activados, reportaron que a una concentracion de 30 mg MNZ/L
inhibe la actividad desnitrificante afectando bacterias como la Rhodobacter
sphaeroides. Por otra parte, en literatura es escasa la informacion con respecto a la
remocion del MNZ mediante fitoremediacion. Hena et al. (2019) evaluaron diferentes
concentraciones de MNZ utilizando Chlorella vulgaris, reportaron a una
concentracion inicial de 5y 25 yM de MNZ (0.85 y 4.28 mg/L, respectivamente) una
eficiencia de remocion de 100 y 30%, respectivamente, en un tiempo de contacto
de 20 dias. Comparando la eficiencia de la segunda concentracidn, estos resultados
son inferiores a los obtenidos en el presente trabajo, donde en un tiempo de
contacto de 7 dias se removi6 el 41% de MNZ, por lo que el humedal subsuperficial
utilizando Scirpus lacustris como macréfita es apropiado para la eliminacion de este

contaminante presente en un agua contaminada.

3.5.2. Remocion de MNZ mediante un sistema hibrido Fenton-
Humedal subsuperficial

Se operod un proceso Fenton acoplado a un humedal subsuperficial por un periodo
de 49 dias, a un TRH de 7 dias. La Tabla 3.5.2 presenta las concentraciones
iniciales y finales del MNZ, DQO y NH} del proceso Fenton, asi como las tasas de
carga y descarga en el afluente y efluente del humedal subsuperficial y las
eficiencias de remocién global del proceso hibrido y en la Figura 3.5.5 se presentan
las eficiencias de los procesos por separado.

A una concentracion inicial de 5 mg MNZ/L el proceso Fenton removi6 el 76% y
posteriormente el residual de MNZ se eliminé el 13% con el humedal subsuperficial
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con una tasa de carga y descarga de 0.2 £ 0.05 mg MNZ/L-d y 0.08 + 0.02 mg
MNZ/L-d, respectivamente (Figura 3.5.3), con lo que se obtuvo una eficiencia global
del 89%. Para el caso de la DQO y NHj, en el proceso Fenton las eficiencias fueron
inferiores a las del MNZ, siendo el 2 y 14%, respectivamente. En el humedal
subsuperficial, las eficiencias fueron superiores siendo el 90 y 39%, alimentado a
una tasa de carga y descarga de 37 £ 2 mg DQO/L-dy 3 + 2 mg DQO/L-d, 5+ 1 mg
NH4*/L-d y 2 £ 1 mg NHj/L-d, respectivamente (Figura 3.5.4), obteniendo una
eficiencia global de 92 y 53%, respectivamente.

Tabla 3.5.2.1. Concentracion inicial y final, tasa de carga y descarga y eficiencias
de remocién del MNZ, DQO y NH} . Sistema hibrido Fenton-Humedal

subsuperficial.
Fenton Humedal subsuperficial . . .
Eficiencia
Parametros Vel. De Vel. De global
[mg/L]i | [mg/L]s carga descarga | [mg/L]}s (%)
(mg/L-d) (mg/L-d)
MNZ 5 1.2+04 | 0.2+0.05 | 0.08+0.02 | 0.6 0.1 89+3
DQO 264 259+5 37+2 312 24 +9 92+4
NH4* 40 36+4 5+ 1 2+1 19+ 2 53+3
0.3
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0.2
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Figura 3.5.2.1. Perfiles de carga y descarga de MNZ en el afluente y efluente del
sistema Fenton-humedal subsuperficial.

60



Resultados

50 4
45 1
4 ¥
35 1
- 301
?ID 25 1+
€21%
15 1
10 1

I S A __

. L. It et T O
0 10 20 30 40 50
Tiempo (dias)
—@— Afluente DQO - - A- - Efluente DQO — % - - Efluente Amonio

Figura 3.5.2.2. Perfiles de carga y descarga de la DQO y NH} en el afluente y
efluente del sistema hibrido Fenton-Humedal subsuperficial.
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Figura 3.5.2.3. Eficiencias de remocion del MNZ mediante proceso hibrido
Fenton-Humedal subsuperficial.
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Figura 3.5.2.4. Eficiencias de remocion del MNZ, DQO y NH; mediante el proceso
hibrido Fenton-Humedal subsuperficial y Humedal subsuperficial.
Los resultados experimentales indicaron que los sistemas fitoremediacién, como
son los humedales subsuperficiales, ha demostrado tener la capacidad de remover
una concentracion de 5 mg MNZ/L. La Figura 3.5.6 se presentan las eficiencias de
remocion del MNZ, DQO y NH, el cual se puede observar que el proceso hibrido
muestra una mayor eficiencia en la remocion del MNZ en comparacion con solo el
humedal subsuperficial. Para el caso de la DQO las eficiencias fueron similares en
ambos procesos, mientras que para el caso del NHf en el proceso hibrido la
actividad nitrificante se vio afectada, por lo que podria estar relacionada con los
subproductos del MNZ generados por el proceso Fenton y el peréxido de hidrogeno
residual. Por ejemplo, Kanafin et al. (2021) reportaron que la presencia de
subproductos generados en la reduccion del MNZ afectan el ADN de los
microorganismos de los procesos anaerobios. En literatura es escaza la informacion
con respecto a la remocion del MNZ por actividad biolégica en un humedal
subsuperficial, acoplados a un proceso Fenton o similar. Saidi et al. (2014)
reportaron una remocion del 85% con una concentracion inicial de 1000 mg MNZ/L
implementando un tren de tratamiento electroquimico acoplado a un sistema de
lodos activados con un TRH de 24 dias. Aboudalle et al. (2018) implementaron un

tratamiento electro-Fenton acoplado a un sistema de lodos activados con TRH de
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21 dias, reportaron eficiencias de remocion de 87% con una concentracion inicial
de 100 mg MNZ/L.

Tabla 3.5.2.2. Parametros promedio de las tasas de carga y de eliminacion,
constantes cinéticos y transferencia de oxigeno tedrico en los sistemas de

fitodepuracion
Proceso | Parametros MLR MRR Kv oD OTR
(g/m?-d) (g/m?-d) (1/d) (mg/L) | (g/m?-d)
0.093 + 0.038 + 0.077
MNZ 0.002 0.007 0.02
0.321 +
Humedal | DQO | 4.31+01|383+02 | ~55 |[58+06|5+05
+ 0.74 + 0.184 +
NH, 0.05 0.53+0.11 0.06
0.021 0.011 + 0.116 =
MNZ 0.006 0.005 0.05
Fenton- 0.358 +
Homon | DQO | 44403 | 4:03 cos | 56+05 | 4+04
NHj 0.6+0.09 | 0.28 +0.06 0-8%71 3

Se determinaron las tasas de carga (MLR) y eliminacion de masa (MRR) del MNZ,
la DQO y del amonio, asi como el coeficiente de velocidad de eliminacion de primer
orden (Kv) y la Transferencia Teodrica de Oxigeno (OTR) (Tabla 3.5.3). Las tasas de
carga y eliminacion de masa obtenidos indicaron que la descomposicién de la
materia organica, en términos de DQO, fue el contaminante mas avanzado en
ambos procesos, con y sin pretratamiento Fenton, mientras que la eliminacion de
NH4* y MNZ los resultados fueron bajos. En estudios anteriores, han sugerido
aplicar una tasa de carga de DQO de entrada menor a 20 g/m?-d en los sistemas
de humedales para poder garantizar un buen funcionamiento y lograr una eficiencia
de remocion mayor al 80% (Rahman et al., 2023). En el presente estudio, con tasas
de carga media de entrada de la DQO en los procesos con y sin pretratamiento
Fenton fueron de 4.31 + 0.1 g de DQO/m?-d y 3.83 + 0.2 g de DQO/m?-d,
respectivamente, obteniendo eficiencias mayores al 80% en ambos procesos. En
términos de NH4" es escasa la informacion, debido a que los criterios de disefio y
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eficiencias para la eliminacion del nitrégeno se utilizan en términos de Nitrogeno
Total (NT), no obstante, algunos estudios recomiendan que debe ser considerado
el NHf como uno de los parametros o criterios de disefio en los procesos de
fitodepuracion de aguas residuales (Nivala et al., 2018; Werakoon et al., 2020).
Rahman et al., (2023) reportaron una tasa de carga media en la entrada de 0.73 a
0.55 g de NH}/m?-d obteniendo una eficiencia de remocién superior al 84%. El valor
del MLR de entrada es similar a los obtenidos al presente estudio, en el proceso
humedal subsuperficial la tasa de carga media en la entrada fue de 0.74 £ 0.05 g de
NH}/m?-d, y en el proceso hibrido fue de 0.6 = 0.09 g de NH;/m?-d, con eficiencias
de 70% y 53%, respectivamente, por lo que las bajas eficiencias en ambos procesos
pueden estar relacionados con la presencia del MNZ y de los metabolitos que se
generan durante su oxidacion en el proceso Fenton y de una posible degradacion
dentro del humedal. Con lo anterior, seria recomendable incluir en los criterios de
disefio de los sistemas de fitodepuracion la presencia de productos farmacéuticos,
debido a que la presencia de estos contaminantes en las aguas residuales se ha
observado una variacion en las eficiencias de remocion en los parametros de
monitoreo de las plantas de tratamiento, como son DQO, DBO, NT, entre otros,

haciendo creer un mal funcionamiento de estas.

En estudios recientes se han analizado los coeficientes de velocidad de eliminacion
de primer orden (Kv) como una base confiable para el analisis de las tasas de
eliminacion de los contaminantes presentes en un agua residual (Gajewska et al.,
2020). Se puede observar que al implementar el proceso Fenton como
pretratamiento incrementd el coeficiente de velocidad de eliminaciéon del MNZ de
0.077 £ 0.02 a 0.116 £ 0.05 1/d, aumentando de esta manera de 41% a 89% la
eficiencia de remocion. Para el caso de la DQO no se observa un cambio
significativo (p< 0.05), siendo los modulos de humedales los responsables de su
remocion. Para el caso del amonio se puede observar una disminucién en la tasa
de eliminacion, siendo de 0.184 + 0.06 1/d en el proceso humedal y 0.087 + 0.01
1/d en el proceso Fenton-humedal, afectando las eficiencias de remocion que
podrian estar relacionadas con la inhibicion de la actividad nitrificante por la

64



Resultados

presencia de los metabolitos del MNZ generados durante el tratamiento Fenton. En
trabajos previos han determinado que los valores de Kv no son constantes en el
tiempo, debido a que pueden variar por la edad del sistema, la carga hidraulica y las
cargas organicas y de nutrientes, por otro lado, si el sistema opera bajo regimenes
hidraulicos y de contaminantes constantes y poca variabilidad, los valores de Kv
fluctian con el tiempo de operacion (Trang et al., 2010; Gajewska et al., 2020).
Gajewka et al., (2020) reportaron valores bajos de los coeficientes de velocidad de
eliminacion (Kv) durante los primeros afios de operacion de un humedal de flujo
subsuperficial, lo que atribuyen a un bajo volumen y desarrollo de las raices de las
macrofitas, por lo que es necesario para el desarrollo y crecimiento de
microorganismos, lo que podria ser otro factor por el cual existe una disminucién en
la actividad nitrificante del sistema hibrido, un lento crecimiento microbiano dentro

del humedal subsuperficial.

Por otro lado, la determinacion de la Tasa Tedrica de Transferencia de Oxigeno es
fundamental para conocer la concentracion de oxigeno disponible para la oxidacion
eficiente de la materia organica y compuestos nitrogenados. Por ejemplo, Alayu &
Leta (2021) recomiendan un OTR de 30 g/m?-d como criterio de disefio para
garantizar la oxidacion de la materia organica y la nitrificacion biologica. En el
presente estudio, el OTR obtenido en el proceso humedal fue de 5+ 0.5 g/m?-d, y 4
+ 0.4 g/m?-d en el proceso Fenton-humedal. A pesar de obtener valores bajos de
OTR se pudo llevar a cabo la oxidacién de la materia organica y la actividad
nitrificante, sin embargo, se puede apreciar que la actividad nitrificante se vio
afectada en el proceso Fenton-Humedal, lo que podria estar relacionada con la
presencia de subproductos del MNZ generados durante el proceso Fenton
provocando una disminucion significativa de la OTR (p< 0.05), dejando menos
oxigeno disponible para oxidar el amonio. Por otro lado, las eficiencias de la DQO
no se vieron afectadas gracias a la constante secrecion de oxigeno por parte de las
macréfitas que provocan un efecto positivo en la eliminacién de contaminantes, el
cual al proporcionar oxigeno disuelto (OD) ayuda a mejorar la actividad metabdlica
de los microorganismos aerobios heterétrofos que se encargan de la degradacion
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de la materia organica (Lloréns et al., 2020; Alayu & Leta, 2021). Verduzo et al.,
(2021) reportan que la actividad nitrificante y la oxidacién de la materia organica
solo se podria llevar a cabo siempre y cuando la concentracion de oxigeno sea lo
suficientemente alta para el crecimiento microbiano, una concentracion de OD por
encima de 1.5 mg/L. Las macrdfitas transportan el oxigeno a las raices a través de
los tejidos de aireacién bien desarrollados para adaptarse al entorno de inundacion
a largo plazo, este se obtiene por medio de la fotosintesis y de la atmodsfera,
logrando de esta manera desarrollar los sitios de unidén para los microorganismos
que se encargaran de la eliminacion de los contaminantes presentes en un agua
contaminada (Rehman et al., 2017; Wang et al., 2018). Con lo anterior, gracias a la
determinacién de los parametros cinéticos (Kv) y criterios de disefio (como son la
MLR, MRR y OTR) se pudo observar que la actividad nitrificante fue las mas
afectada dando atributo a la presencia del MNZ y de metabolitos generados por el
proceso Fenton, como se ha discutido a lo largo del proyecto la presencia de ambos
en los sistemas de fitodepuracion causan efectos negativos en la comunidad

microbiana afectando las eficiencias de remocion en ambos procesos.

Finalmente, los resultados obtenidos en el presente trabajo podrian ser de gran
aporte en estudios de eliminacion de contaminantes emergentes utilizando el
acoplamiento del proceso Fenton con los sistemas de fitoremediacion, puesto que
ha demostrado ser un sistema hibrido efectivo en el tratamiento del metronidazol

presente en un agua contaminada.
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Conclusiones

Los estudios evaluados con una solucion de metronidazol mostraron que las
mejores eficiencias de degradacion se obtuvieron a un pH de 3.5 en cada una de
las relaciones molares Fe?*/H,O. evaluadas. Las mejores eficiencias de
degradacion del metronidazol se alcanzaron con 2.94 uM de Fe?* para 0.5 mg de
MNZ/L 'y 11.76 uM de Fe?* para 5, 10, 15 y 20 mg de MNZ/L, obteniendo el 99, 94,
54, 58 y 51 %, respectivamente.

Los resultados experimentales obtenidos con el agua residual doméstica simulada
indicaron que la reaccion Fenton presento cierta afinidad por los contaminantes, con
una concentracion alta de amonio el orden fue: MNZ > NH; > DQO; para una
concentracion baja de amonio el orden de 0.5, 5y 10 mg de MNZ/L fue: MNZ > NH
> DQO; y para 15 y 20 mg de MNZ/L fue: MNZ > DQO > NH;. Las altas
concentraciones iniciales de amonio afectaron las eficiencias de degradacion en las
cinco concentraciones iniciales de MNZ (0.5, 5, 10, 15, y 20 mg/L), a concentracion
alta de amonio se obtuvo el 33, 37, 39, 40 y 36 %, respectivamente, y a una
concentracion baja de amonio fueron del 63, 55, 55, 53 y 53 %, respectivamente.
Finalmente, el modelo cinético de BMG fue el que mejor se ajustdé a los datos

experimentales.

La macréfita Scirpus lacustris mostro la capacidad para remover cada una de las
concentraciones iniciales de MNZ (0.5, 5, 10, 15, y 20 mg/L), obteniendo eficiencias
de 93, 81, 84, 84 y 87%, respectivamente. El tratamiento Fenton-fitoremediacion
mejord la remocion del contaminante emergente, obteniendo eficiencias de 93, 99,
99, 94 y 94%, respectivamente. El metronidazol no presenté un efecto toxico sobre

el crecimiento de las macrdfitas con y sin pretratamiento Fenton.

El humedal subsuperficial y el sistema secuencial Fenton-Humedal subsuperficial
mostraron tener la capacidad de remover el MNZ en solucdn acuosa. A
concentracion inicial de 5 mg MNZ/L se obtuvieron eficiencias de 41 y 89%

respectivamente, a un TRH de 7 dias. En ambos sistemas se obtuvieron eficiencias
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de remocion de la DQO cercanas al 90%. El tratamiento Fenton afect6 la actividad
nitrificante del humedal subsuperficial, disminuyendo las eficiencias de remocién de
amonio de 70 a 53%, respectivamente. Finalmente, el sistema hibrido a mostrado
tener la capacidad de remover de manera simultanea el MNZ, la DQO y el amonio

de un agua residual doméstica simulada.
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ABSTRACT

The present study evaluated the effect of the Fenton process as pretreatment for metronidazole
(MNZ) remowal coupled with a phytoremediation system using Scirpus Jacustris as macrophyte.
Initial concentrations of 0.5, 5, 10, 15, and 20 mg MNZ/L were studied in batch cultures. Results
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obtained in the MNZ removal by phytoremediation showed efficiencies of 93 = 2%, 81+ 4%, 85 . Fant ore
= 1%, 84+ 2%, and 87 = 6%, respectively. The metronidazole pretreated by the Fenton process Phytoremediasor; Sdrpus

and subsequently fed to the phytoremediation system increased the removal efficiendes up to loqustds
93+3%, 99 1%, 99x4%, 94 = 2%, and 94 = 3%, respectively. Individual studies with Sdrpus

lacustris in touch with metronidazole displayed relative growth rates of 0.02-0.04 d~*, showing

the not toxic effect of the antibiotic on the macrophyte growth. On the other hand, the BMG

kinetic model best describes the removal of MNZ by phytoremediation. Finally, applying the

Fenton process as a pretreatment makes the MNZ more assimilable for the phytoremediation

system, converting the integration of Fenton with the phytoremediation like other attractive
technology to be considered in removing emerging compounds.

1. Introduction Metronidazole is an antibioticwith low biod egradability

Pharmaceuticals are emerging aquatic pollutants
detected in groundwater and surface water, and
these compounds reach the waterways mainly
through the discharge of sewage and effluents. Biologi-
cal wastewater treatment plants cannot remove this
kind of pollutants, so it is necessary to develop novel
technologies to treat effluents containing pharmaceuti-
cals before discharging [1,2). Recently, drugs have been
considered critical water contaminants due to their
high consumption, varied chemical composition, and
long persistence in the environment; for instance,
their presence in the aquatic environment has been
detected in concentrations from nanograms/L to pg/L
[3-5]).

and high-water solubility, making its degradation difficult
and sometimes impossible. MNZ and other antibacterial
drugs are suspected to be carcinogenic and mutagenic
[6,7). Other adverse effects caused by MNZ are damage
to the nervous system, encephalopathy, seizures, and cer-
ebellum and spinal cord lesions [3,8]. This pollutant has
been detected in surface and wastewater; for example,
up to 34 mg/L of MNZ ina lake in Nigeria [6-9].

Several processes are used in the literature to
degrade pharmaceutical compounds like aerobic tech-
nologies, anaerobic treatments, and chemical methods
(e.g. oxidation, ion exchange, and chemical precipi-
tation); these technologies have several disadvantages,
like high investment and operating costs, high energy
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