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Resumen
T o la presente tesis se estudi6 la degradacion de los firmacos carbamazepina
b(CBZ), propranolol (PRO) y sulfametoxazol (SMX) mediante el proceso de
oxidacién electroquimica. Se aplic la técnica quimiométrica de metodologia de

superficie de respuesta basada en disefios factoriales, con el propdsito de
ponderar la contribucion de los factores estudiados y el disefio central compuesto
para optimizar el valor de los parametros.

Primero, se estudio el efecto de la oxidacion indirecta de la CBZ por especies
reactivas de oxigeno (ERO) y especies reactivas de halégeno (ERH) utilizando
dos sistemas de reaccion diferentes, evaluando distintas variables. Por un lado, se
utilizé un anodo cilindrico tipo malla de Ti/PbO, y Na,SO4 como electrolito
sopotte y por otro lado, se evaluaron dos anodos (Nb/DDB o Ti/1rO,) y NaCl
como electrolito. En ambos sistemas de reaccion, tanto la intensidad de corriente
como el tiempo de reaccion fueron las variables con mayor influencia en la
respuesta. En la condicién Ti/PbO; - Na,SOy4, las ERO conttibuyeron con 12.3
% en la degradacién de la CBZ, lograndose una eficiencia del 83.90 £ 0.8 %,
después de 110 min de electrolisis con una constante cinética 4, de degradacion
de 0.0046 M's". Por otra parte, el sistema Nb/DDB - NaCl presenté un mejor
desempefio debido al efecto sinérgico entre radicales hidroxilo y el cloro activo
(HCIO, Cl* y CIO") electrogenerado. Se logré una eficiencia de degradacion del
88.70 £ 0.35 % a 1.0 A, concentraciéon de NaCl de 14 mM y a 12.45 min de
reaccion. La constante cinética de primer orden (£) en agua desmineralizada fue
de 0.189 min™, los valores menores de dicha constante cuando se utiliz6 agua del
grifo (0.072 min™) y agua proveniente del sedimentador secundario de una planta
de tratamiento residual (PTAR) (0.035 min™), se atribuyen a la presencia de
sustancias disueltas que interaccionan con el cloro activo electrogenerado. Los
resultados de las pruebas de toxicidad aguda (Microtox) indicaron una mayor
inhibicién de la bacteria cuando se expuso a la solucion tratada, lo cual se debié
al cloro activo remanente en la solucion.

Al evaluar el material del anodo y el efecto de agregar oxigeno al sistema de
reaccion en la generacion de ERO, se observo que la tasa de produccién de estas
especies se incrementa al aumentar la intensidad de corriente hasta 2.5 A siendo
el anodo de Nb/DDB el mas eficaz para este propésito.

Se evalué la degradacion simultanea de los farmacos CBZ, SMX y PRO en el
sistema Nb/DDB — Na,SOy, siendo los parametros més significativos el tiempo
de electrdlisis, intensidad de corriente y el agregar oxigeno al reactor. Se
obtuvieron eficiencias de degradacion del 85.61, 85.21 y 81.99 % para SMX, PRO
y CBZ, respectivamente a las condiciones optimas (90 min, 2.5 A, pH 4.0 y
agregando oxigeno al sistema). Se determiné el efecto del electrolito soporte
(Na,SO4, NaCl y NaBr) en la degradacion de los farmacos asi como en la
generacion de oxidantes. La eficiencia de degradacion aumento en presencia de
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NaBr y NaCl en comparacion con los ensayos utilizando NaxSO, lo que indica
la contribucién importante de la oxidacion indirecta por ERH en la degradacion
de los compuestos. Se ajustaron los datos experimentales de degradacion al
modelo cinético de primer orden obteniéndose valores altos de correlacién (R
>0.9) en todos los casos. Adicionalmente, se identificaron los subproductos de
la degradacion de los compuestos por medio de cromatografia de gases —
espectrometria de masas y con base en ellos se propusieron mecanismos de
reaccion. Se identificaron diez compuestos intermedios de reaccion cuando se
utilizé Na,SO4 como electrolito, mientras que en presencia de NaCl se detectaron
19 (12 no-halogenados y siete halogenados) y usando NaBr fueron 20
subproductos identificados (diez no-halogenados y diez halogenados). La
degradaciéon de los farmacos se explic6 como resultado de reacciones de
hidroxilacién, desaminacién, desulfuraciéon y halogenacién; asi como de
rompimiento de enlaces. Se infiere que la oxidacién indirecta condujo a la
degradaciéon de los farmacos generando subproductos que mediante reacciones
subsecuentes produjeron compuestos de menor peso molecular.

Se llevaron a cabo experimentos con agua residual industrial pretratada
proveniente del sedimentador secundario de una PTAR, fortificada con los
compuestos en estudio, con la finalidad de evaluar el efecto de su composicion
sobre la oxidaciéon de los compuestos. Se logré la degradacion de los tres
farmacos, siendo la CBZ el compuesto que presenté una menor velocidad de
degradacion. Adicionalmente se dio seguimiento a la remocién de la DQO,
DBO:;, colot, cloruros, carbonatos y especies de nitrégeno.

Finalmente, se determiné la toxicidad aguda por medio del seguimiento a la
bioluminiscencia de la bacteria 17brio fischer: (Microtox) de las muestras de agua
sintética y en agua residual pretratada. En ambos tipos de agua se analiz6 la
toxicidad inicial y después de cierto tiempo de reaccion, tanto en presencia de los
farmacos como en su ausencia; con el fin de esclarecer la contribucion de los
subproductos y de las especies reactivas remanentes en solucion en la toxicidad
de la muestra. Los resultados de estas pruebas en soluciones sintéticas indican un
incremento de la toxicidad aguda, en comparacién con la solucién inicial, lo que
se atribuye a las especies quimicas reactivas remanentes en la solucién y en menor
medida a los subproductos generados. Entre los electrolitos estudiados, el
Na,SO, generé menor efecto en la toxicidad. En agua residual pretatada se
obtuvo una disminucién de la toxicidad aguda después del proceso de oxidacion
electroquimica.
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Abstract

«Sulfamethoxazole (SMX), propranolol (PRO) and carbamazepine (CBZ) are bio-recalcitrant
pharmaceuticals frequently detected in waters with negative affectation to living organisms.
Electrochemical oxidation was applied for the degradation of the pharmaceuticals. In the first
experimental stage, the effect of electrocatalytically generated active chlorine on CBZ degradation
was studied using Nb/BDD or Ti/IrO2 anodes. A tesponse surface methodology based on a
factorial plan and central composite design was carried out to determine the contribution of
individual factors and to obtain the optimal experimental parameters for CBZ abatement. Current
and treatment time were found to be the pivotal parameters influencing the degradation efficiency
with respective contributions of 45.19 and 35.44 %. The anode material had lower influence on the
response, however, using Nb/BDD anode, the oxidation was more efficacious due to the more
effective production of *OH radicals as well as HCIO, CI* and ClO~ species. Considering CBZ
degradation and energetic consumption, the percentage of degraded CBZ was 88.70 £ 0.35% at 1.0
A, NaCl concentration of 14 mM after 12.45 min using Nb/BDD anode, consuming 1.07 kWh m-.
First order kinetic constant (£) value of 0.189 min' was obtained at optimal conditions when
demineralized water was used for the NaCl supporting electrolyte, while £ was lower when tap water
or treated wastewaters were used for this purpose. Oxidation of CBZ yielded six aromatic
intermediates, identified by gas chromatography - mass spectrometry technique and degradation
pathways were proposed. The performed acute toxicity tests indicated an increase during the
treatment, which as demonstrated, is due mainly to the remnant active chlorine

In the second stage, for the simultaneous degradation of SMX, PRO and CBZ using Nb/BDD
anode, Ti cathode and 7 mM NaxSOs as supporting electrolyte; the reactive oxygen species
production was assessed. Subsequently, a factorial experimental design was used to determine the
factors contribution to the degradation. Treatment time, current and oxygen injection were the
preponderant factors. The optimal operation conditions were obtained based on a central composite
design. Removals of 85.61, 85.21 and 81.99 % were obtained for SMX, PRO and CBZ, respectively;
under optimal operating conditions and kinetic study was performed. The process was also tested
with spiked real secondary effluent, and pharmaceuticals were degraded with a higher removal rate
compared with the one determined in the synthetic solutions assays, which can be attributed to
electro-generated active species that incentive indirect oxidation. Acute toxicity was assessed and the
results indicated that the electrochemical oxidation allowed toxicity reduction in real secondary
effluents. Based on the identified by-products by gas chromatography — mass spectrometry, the
degradation mechanisms were proposed and the acute toxicity was evaluated for each electrolyte
(Na2SO4, NaCl or NaBr). The degradation rates were higher in the assays with NaCl and NaBr. Ten
by-products were detected using Na>SOy as electrolyte, while nineteen (12 non-halogenated and 7
halogenated) and twenty (10 non-halogenated and 10 halogenatted) using NaCl and NaBr
respectively. The proposed degradation pathways involves transformation (hydroxylation,
deamination, desulfonation and halogenation) and bond rupture to produce less molecular weight
compounds and their further transformation until total degradation. Chlorinated and brominated
by-products confirm halogenation reactions. The electrogenerated reactive halogen species
presented a significant inhibition effect on [zbrio fischeri. There was no toxicity when NaxSO4 was
used as electrolyte and a pharmaceuticals concentration of 5 ng/L were tested. In this view, the role
of the supporting electrolyte in electrochemical oxidation process is crucial since it strongly influence
degradation rate, by-products and acute toxicity».
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CAPITULO 1

INTRODUCCION, PLANTEAMIENTO DE HIPOTESIS Y
OBJETIVOS DE LA INVESTIGACION

1.1 Introduccion

En los dltimos afios, se ha detectado la presencia de compuestos farmacéuticos en el ciclo
hidrolégico debido a que estos no se degradan por medio de los procesos biolégicos
convencionales y a su constante ingreso a los cuerpos de agua (Heberer 2002; Jones et al., 2002;
Coelho et al., 2009; Lacey et al., 2012). Ya que las regulaciones de descarga de agua residual no
consideran a las concentraciones de los farmacos, estos se incorporan al ambiente de manera
ininterrumpida y sin restricciones. Las fuentes puntuales que contribuyen a la presencia de
farmacos en el ambiente son las descargas de las industrias farmacéuticas (Babu et al., 2009; Sim
et al., 2011), de los hospitales (Kosma et al., 2010; Kovalova et al., 2012; Verlicchi et al., 2012;
Santos et al., 2013) y de las plantas de tratamiento de agua residual (PTAR) doméstica (Chenxi
et al., 2008; Rosal et al., 2010; Al Aukidy et al., 2012). Es por eso que en busqueda de la solucién
al problema de la degradacién de estos compuestos, en afios recientes se han desarrollado
investigaciones en métodos basados en la oxidacién quimica, los cuales constituyen un grupo de
tecnologia denominando procesos de oxidacion avanzada (POA) (Comninellis et al., 2008;
Poyatos et al., 2009; Klavarioti et al., 2009, Rivera-Utrilla et al., 2013). Dentro de los POA se
encuentra la oxidacion electroquimica, proceso en el cual una corriente eléctrica es subministrada
a una solucién electrolitica generado reacciones de oxidacion — reduccion en el anodo y catodo,
respectivamente. Estas reacciones pueden lograr la degradacion de los compuestos por medio
del mecanismo de oxidacién directa (reaccion de los compuestos en la superficie del anodo) o
indirectamente por especies quimicas altamente reactivas generadas tanto en los electrodos como
el seno de la soluciéon (Martinez-Huitle y Ferro, 2006; Feng et al., 2013). Se ha reportado que una
forma de promover la oxidacién indirecta y mejorar la eficiencia del proceso electroquimico en
la degradacién de compuestos organicos, es agregando oxigeno a la solucion electrolitica, ya que
se incrementa la producciéon de especies reactivas de oxigeno (ERO) *OH, H,O,, O3, Oe-, etc.
(Shen et al.,, 2005; Zhu et al., 2014; Guitaya et al., 2015). Adicionalmente, es posible generar
especies reactivas a partir de la oxidacién del anién del electrolito. Por lo anterior, en este
proyecto se estudio el efecto de la oxidaciéon indirecta utilizando diferentes electrolitos y
materiales de electrodos; en la degradacion de tres farmacos biorrecalcitrantes: carbamazepina
(CBZ), propranolol (PRO) y sulfametoxazol (SMX). Asimismo, se identificaron los
subproductos de degradacion y se evalud la toxicidad aguda utilizando diferentes electrolitos;
ademas de realizar pruebas con agua residual pretratada fortificada con los compuestos en
estudio. Todo esto con el fin de contribuir al desarrollo de tecnologias para la degradacion de
compuestos farmacéuticos presentes en el agua residual.



1.2 Hipotesis

La oxidacién indirecta es el mecanismo preponderante en la de degradacion de los
compuestos farmacéuticos carbamazepina (CBZ), propranolol (PRO) y sulfametoxazol
(SMX) en agua mediante el proceso de oxidacion electroquimica.

La inyeccion de oxigeno a la soluciéon electrolitica hasta lograr condiciones de
sobresaturaciéon permite incrementar el valor de las constantes cinéticas de oxidacion de
los compuestos CBZ, PRO y CBZ, comparados con los determinados en una solucién
sin agregar oxigeno.

1.3 Objetivo general

Esclarecer el efecto de la oxidacién indirecta y de la sobresaturaciéon con oxigeno a la solucion
electrolitica sobre la degradacion de los compuestos farmacéuticos CBZ, PRO y SMX en agua
sintética y residual mediante el proceso de oxidacion electroquimica.

1.4 Objetivos especificos

Ponderar el efecto de los parametros de operacion (tiempo de reaccion, intensidad de
corriente, pH inicial de la solucién, material del anodo y sobresaturacion con oxigeno) y
optimizar el proceso en funcién de la degradacion de los farmacos.

Evaluar el efecto de diferentes electrolitos en la degradaciéon de los compuestos a partir
de ERO y ERH electrogeneradas.

Identificar los subproductos de la degradacion de los farmacos y con base en ellos
proponer mecanismos de reaccion.

Valorar la toxicidad aguda del agua antes y después del tratamiento.

Evaluar la eficacia del proceso en la degradacion de los compuestos en agua residual
proveniente del sedimentador secundario de una PTAR.



CAPITULO 2
MARCO TEORICO

2.1 La industria farmacéutica, caracteristicas de su agua residual
y contaminantes emergentes

2.1.1 La industria farmacéutica

La industria farmacéutica es una subcategoria de la industria quimica organica y es caracterizada
por tener plantas de producciéon de alta tecnologia e instrumentacion sofisticada para sus
procesos. De los farmacos comercializados a nivel mundial, las industrias farmacéuticas de los
Estados Unidos de América (EE. UU.) distribuyen el 33 %, seguido de Europa con 27 % y Japén
con 22 % (Tunay et al., 2010). En Latinoamérica, México junto con Brasil cuentan con los
mercados de medicamentos con mayor valor de la region. México se ha posicionado como uno
de los principales centros manufactureros del sector a nivel mundial, ya que 14 de las 15
principales empresas a nivel internacional se encuentran ubicadas en el pafs. Asi, en la industria
manufacturera de acuerdo con los Censos Econdémicos 2009 del Instituto Nacional de
Estadistica y Geografia INEGI), en la clasificacion de las 10 clases de actividad mas importantes
segin la producciéon bruta total, la fabricacion de preparaciones farmacéuticas es la novena
actividad mds importante de la economia mexicana y es la cuarta mas destacada en el sector
manufacturero. La fabricacién de fairmacos se encuentra solo por debajo de la refinacion del
petroleo, fabricacion de petroquimicos basicos y de la fabricaciéon de automoviles, lo cual la
constituye (si se exceptian las actividades que realizan las empresas paraestatales) en la segunda
actividad industrial del pais del sector privado. De la misma manera, la industria farmacéutica
representa en promedio 1.2 % del producto interno bruto (PIB) nacional y el 7.2 % del PIB
manufacturero (Secretarfa de Economia, 2013). Ademas, México y Canada importan juntos el
15 % del total de las exportaciones de los EE. UU. (Tunay et al, 2010). Actualmente se
encuentran en el pafs 678 unidades econémicas especializadas en la industria farmacéutica, las
cuales generan aproximadamente 62 200 empleos. Algunas de las principales empresas de la
industria son: Merck, Boehringer Ingelheim, Schering Plough, Bayer, Astrazeneca, Pfizer,
Glaxosmithkline, Baxter, Eli Lilly Company y Novartis, entre otras. Estas empresas se
encuentran ubicadas principalmente en la Ciudad de México, Jalisco, Estado de México, Puebla,
Michoacan y Morelos.

La industria farmacéutica utiliza procesos complejos en la manufactura de sus productos y se
caracteriza por una baja relacion de producto terminado - materia prima. Esta industria produce
una amplia variedad de productos, usando como insumos materiales inorganicos u organicos,
donde estos ultimos pueden ser sintéticos o de origen animal o vegetal. LLa Agencia de Proteccion
Ambiental de los EE. UU. (US EPA, por sus siglas en inglés) considera cuatro métodos de
manufactura, ademas de la investigacion y desarrollo (US EPA, 1991):

1) Investigaciéon y desarrollo: incluye investigacion quimica, microbiolégica y
farmacoldgica. Ademas de pruebas en animales y su progresiva prueba en humanos
hasta la comprobacion de que el farmaco es seguro y efectivo; y de la implementacion
del proceso de produccion.



2

3)

4)

5)

Sintesis quimica: la mayorfa de los farmacos que se fabrican en la actualidad son
producidos por sintesis quimica. En una planta manufacturera tipica, se utilizan
reactores en lote para los procesos de reaccion, separacion y purificacion. Algunos
ejemplos de productos que se obtienen por sintesis quimica son: antibidticos,
antithistaminicos, agentes cardiovasculares, vitaminas y hormonas.

Extraccion de productos naturales: es la produccion de farmacos a partir de fuentes
naturales como raices, hojas o glandulas de animales. Tales farmacos incluyen
medicamentos para tratar alergias, insulina, morfina, alcaloides y antineoplasicos.
Fermentacion: Microorganismos (p. ej. bacterias, levaduras u hongos) son inoculados
en un medio para el proceso de fermentacion, seguido de la recuperacion del
producto y su purificaciéon. Algunos ejemplos de productos obtenidos por
fermentacion son los esteroides y algunos aditivos alimentarios como vitaminas y
antibiéticos.

Formulacion: El objetivo principal es el convertir el producto manufacurado a granel
en una dosis médicas usables como comprimidos, capsulas, liquidos, parenterales,
entre otros.

2.1.2 El agua residual de la industria farmacéutica

LLa Comisién Nacional del Agua (CONAGUA) define al agua residual industrial como aquella
que es descargada directamente a los cuerpos receptores de propiedad nacional. México se ubica
en el octavo lugar a nivel mundial de pafses con mayor extraccién de agua con 80.6 km’/afio de
los cuales el 9.20 % es destinado al uso industrial. Durante 2015, se traté el 57 % del agua residual
municipal que se recolect6 a través de los sistemas de alcantarillado. Sin embargo, solo se trataron
2.22 de los 6.77 miles de hm’/afio (33 %) de agua residual no municipal, incluyendo el agua para
uso industrial (CONAGUA, 2016).

El agua residual de las industrias farmacéuticas contienen solventes organicos, iones, nutrientes
y metales como lo muestra la Tabla 2.1.

Tabla 2.1. Iones, metales y nutrientes presentes en el agua residual de la industria farmacéutica

(Ocampo-Gaspar, 2014).
Pardmetro Concentraciéon (mg/L) Parametro  Concentracién (mg/L)

Cloruros 3073 £ 2150 Magnesio 5.8 £2.0
Sulfatos 34.3+20.8 Manganeso <0.05
Fluoruros 0.5+0.4 Molibdeno <1.0
Sulfuros <1.4 Niquel 0.066
Fenoles 0.12 Plata <0.02
Aluminio 0.19 Plomo 0.091
Arsénico <0.001 Potasio 2735 + 2228
Cadmio 0.002 Sodio 164 + 151
Calcio 7.9 £0.4 Zinc 0.292
Cobalto <0.10 NTK 37.5 8.3
Cobre <0.05 N-NH4* 3.2%5.2
Cromo <0.005 N-NOs 0.22 +0.85
Hierro 0.42 N-NOy 0.72 +0.71




La Tabla 2.2 muestra algunos parametros fisicoquimicos del agua residual de la industria
farmacéutica.

Tabla 2.2. Parametros fisicoquimicos del agua residual de la industria farmacéutica
(Ocampo-Gaspar, 2014).

DQO (mg/L) 12578 £6 148  Fdsforo (mg/L) 4+3
pH 6.0 £1.0 Temperatura (°C) 232
SDT (mg/L) 4514 £2863  Conductividad (mS/cm) 8.0%5
Nitrégeno (mg/L) 23+13

Los residuos que se generan en los cuatro métodos de manufactura de farmacos propuestos por
la US EPA son principalmente (US EPA, 1991):

1) Investigacion y desarrollo: residuos quimicos y bioquimicos de laboratorio. Algunos
ejemplos son: solventes halogenados y no-halogenados, radionucleidos, bases y
oxidantes. La investigacién biofarmacéutica también genera desechos biologicos y
médicos.

2) Sintesis quimica: Los productos quimicos utilizados incluyen reactivos organicos,
inorganicos y catalizadores. También se wusan solventes enlistados como
contaminantes prioritarios por la US EPA, los cuales son usados para recuperar
sustancias, purificar o como medios de reaccion (p. ¢j. benceno, cloroformo, tolueno,
cloruro de metilo, metanol, etilenglicol, xilenos, acidos hidrocléricos, entre otros).
Las corrientes de desechos de los procesos de sintesis quimica son complejas debido
a las operaciones y a las reacciones que estan involucradas. Cada paso de la sintesis
quimica produce una solucién que contiene reactivos que no fueron consumidos,

subproductos de la reaccion y residuos de los solventes organicos.

3) Extracciéon de productos naturales: los procesos de purificacion y de recuperacion de
productos se realizan con agentes precipitantes y cetonas y alcoholes como solventes
extractores. Los residuos de la extraccion de productos naturales incluye materia
prima consumida, como raices y hojas, solventes y agua residual.

4) Fermentacion: este proceso genera residuos como el medio acuoso utilizado y los
solidos retenidos en el filtro, que incluyen restos solidos de células, coadyuvantes de
filtraciéon y demas productos residuales como el inéculo, azicares, almidones,
nutrientes y solventes como metanol y acetona. Después de la recuperacion del
producto, el filtrado se descarga como agua residual, el cual se suma al agua residual
generada en la limpieza de equipos y en el fermentador.

5) Formulacién: los residuos generados durante los procesos de formulaciéon resultan
de la limpieza de los equipos y sustancias quimicas derramadas.

2.1.3 Tratamiento del agua residual de la industria farmacéutica

El tratamiento convencional de los efluentes de la industria farmacéutica involucra procesos
fisicos, biolégicos y quimicos; los cuales se pueden dividir en tratamientos primarios, secundarios
y terciarios (Kaur et al., 2016). Tipicamente, las PT'AR usan tratamientos biolégicos en los cuales
los microorganismos mineralizan a los contaminantes o los degradan a sustancias menos nocivas.
También, los contaminantes pueden ser removidos del agua debido a su volatilizacion al aire,
por sorcioén en los lodos o por fotodegradacion. Asi, la remocién de farmacos por procesos
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biolégicos incluye cuatro mecanismos principales: biodegradacién, volatilizacién, sorcion y
fotodegradacion (Zhang et al., 2008).

En el proyecto POISEDON se indica que para que la volatilizacion del compuesto sea
significativa debe de tener un valor de la constante de Henry (Hc) mayor a 3 x 10 atm m’/mol.
(Thernes y Joss, 2006). En general, para los compuestos farmacéuticos la volatilizaciéon no es
relevante ya que su He no sobrepasa dicho valor. La sorcion de los compuestos en los lodos se
puede estimar del coeficiente de sorcion (Kg), el cual depende de las caracteristicas del farmaco
as{ como las del lodo, ademas de las interacciones hidrofébicas y electrostaticas entre ellos. Por
lo tanto, K4 debe de ser determinado para cada compuesto y para cada tipo de lodo. En general,
la sorcion puede despreciatse cuando los compuestos presentan un Ky < 500 L. kgSS™. En cuanto
a la degradacion bioldgica de farmacos, la constante de biodegradacion (Kui) se relaciona con
la concentraciéon de sélidos suspendidos (SS) y se describe con un modelo cinético de pseudo
primer orden:

® Ky < 0.1 [ gSS'd™], no hay remocién biolégica sustancial.
e 0.1 <Ko <10, la remocién depende fuertemente de la configuracion del reactor.
o  Kiin > 10, mas del 95 % de remocion biolégica (Thernes y Joss, 2000).

La habilidad de un compuesto en distribuirse entre el agua y una fase organica esta dado por el
coeficiente de particion octanol-agua (Kow). Asi, compuestos con afinidad por fases lipidicas,
tienen altos valores de Kow y frecuentemente valores bajos de solubilidad en agua. La afinidad
de un compuesto a absorberse en materiales hidrofébos y superficies esta dividida como sigue:

e LogKow < 2.5, baja afinidad de sorciéon en lodos.
e 2.5 < LogKow < 4, afinidad media de sorcién en lodos.
e LogKow > 4, alta afinidad de sorcién en lodos.

Ademas, el grado de ionizacién de un compuesto afecta el valor de su Kow, ya que solo las
especies no-ionizadas se particionan hacia la fase lipidica. La ionizacién de un compuesto
depende del pH de la soluciéon. Cuando el pH de la solucion es igual al pKa del compuesto,
existe una mezcla de especies ionizadas y no-ionizadas en la mima cantidad (Viero, 2007).
Adicionalmente, otros parametros como temperatura, oxigeno disuelto, pH, carga organica,
tiempo de retencion hidraulica, tienen influencia en la eficiencia de la remocién biolégica de los
farmacos.

En general, los tratamientos biolégicos como lodos activados, son ineficientes en la degradacion
de compuestos farmacéuticos, sobre todo cuando se presentan altas cargas organicas (DQO >
400 mg/L) (Raj et al., 2005). De acuerdo con Zhang et al. (2008), el proceso de lodos activados
puede remover al diclofenaco hasta en 75 % y a la carbamazepina hasta en 10 %. Igualmente,
esta reportado que la eficiencia de lodos activados para la remociéon de fragancias (galaxolida y
tonalida) varfa de 70 — 90 %, de 40 — 65 % para antiinflamatorios (ibuprofeno y naproxeno),
alrededor del 65 % para la hormona 178- estradiol y 60 % para el antibiético sulfametoxazol
(Carballa et al., 2004). Stumpf et al. (1999) reportaron remociones de 75 % para el diclofenaco e
ibuprofeno, 69 % para el ketoprofeno, 78 % para el naproxeno y 34 % para acido clofibrico, por
lodos activados. De las observaciones antes citadas, se infiere que la presencia de farmacos
residuales en el ambiente constituye un problema ya que estos compuestos: a) son resistentes a
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los procesos de degradacion biolégicos convencionales, b) pueden provocar efectos toxicos a
humanos y otros organismos y c) se presentan en concentraciones bajas (Klavarioti et al., 2009).
La Figura 2.1 describe las posibles rutas de los farmacos, desde su produccion hasta su presencia
en el ambiente.
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Figura 2.1. Posibles rutas de los farmacos desde su produccion hasta el ambiente.

Adaptado de Kaur et al. (2016).

2.1.4 Contaminantes emergentes

Durante décadas, las investigaciones se han centrado en el estudio de los contaminantes quimicos
cuya presencia en el ambiente estd regulada en las distintas legislaciones, compuestos en su
mayoria toxicos, persistentes y bioacumulables; denominados contaminantes «priotitariosy.
Debido a la escasa informacién toxicolégica de estos compuestos, las concentraciones
permisibles en el agua se establecieron tomando en cuenta los limites de deteccion de las técnicas
analiticas disponibles en el momento de su estudio. El concepto de contaminante prioritario fue
introducido port el Clean Water Act de los EE. UU. en 1977. Fueron consideradas 129 sustancias
quimicas como contaminantes prioritarios en agua, el criterio para su elecciéon se basé en el
conocimiento de la presencia de estas sustancias en los efluentes de fuentes puntuales, en los
cuerpos de agua, en peces y su afectacion al ambiente (Organizacién Panamericana de la Salud,
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2001). Sin embargo, en los dltimos afos, el desarrollo de nuevos y mas sensibles métodos de
analisis ha permitido alertar de la presencia de otros contaminantes, potencialmente peligrosos,
denominados como emergentes. LLos contaminantes emergentes se definen como contaminantes
previamente desconocidos o no reconocidos como tales cuya presencia en el ambiente no es
necesariamente nueva pero si la preocupaciéon por las posibles consecuencias de la misma
(Barcel6 et al,, 2008). Los contaminantes emergentes son compuestos de los cuales se sabe
relativamente poco o nada acerca de su presencia e impacto en el ambiente, razén por la cual no
han sido regulados, ademas la disponibilidad de métodos para su analisis es nula o limitada. Otra
particularidad de estos compuestos, es que debido a su elevada produccién y consumo y a su
consecuente continua introduccioén en el ambiente, no necesitan ser persistentes para ocasionar
efectos negativos (Petrovic et al., 2003). Oller et al. (2011) definieron a los contaminantes
emergentes como aquellos compuestos no regulados, candidatos a futura regulaciones
dependiendo del conocimiento que se tenga de sus efectos en la salud y en el ambiente.

Debido a que no hay informacién sobre la incidencia, contribucién al riesgo y datos
ecotoxicoldgicos de la mayorfa de los contaminantes emergentes, es complicado predecir sus
efectos en la salud de los seres humanos y de los organismos acuaticos. La Norma Oficial
Mexicana NOM — 127 — SSA1 — 1994 «Salud ambiental, agua para uso y consumo humano —
Limites permisibles de calidad y tratamiento a que debe someterse el agua para su potabilizacion»
establece una serie de parametros fisicoquimicos y biolégicos, limites de concentraciéon para
metales pesados y algunos plaguicidas, pero no regula la presencia de contaminantes emergentes.
Los contaminantes emergentes en el ambiente provienen de varias fuentes dependiendo del
como y donde son usados y dispuestos. Estos compuestos son utilizados de manera cotidiana
en casas, hospiatales, en la ganaderia, agricultura y en las industrias. Una vez utilizados, los
contaminantes emergentes llegan a los rios y agua subterranea y eventualmente al agua potable,
debido a que las PTAR son ineficientes para la degradacion de este tipo de compuestos, a
infiltraciones de fosas sépticas, a escorrentias después del uso en ganaderfa y agricultura y a la
lixiviacién de los residuos en los vertederos. La Figura 2.2 muestra las posibles fuentes y rutas
de los contaminantes emergentes al ambiente (Grassi et al., 2012). El grupo de los contaminantes
emergentes comprende principalmente a compuestos usados de manera cotidiana como
farmacos para uso humano y veterinario, productos de cuidado personal, surfactantes,
plastificantes y varios aditivos industriales (Figura 2.3). Para la mayorifa de estos compuestos, aun
no esta disponible la evaluacion del riesgo y los efectos ecotoxicoldgicos y es dificil de predecir
su destino en el ambiente. Esto se debe en parte, a la falta de métodos analiticos para la
determinacién de compuestos en bajas concentraciones, generalmente en ng/L o ug/L; ademas
de lo complejo que puede llegar a ser la matriz donde se encuentran (Petrovic et al., 2003).

Ganado — = Efluentes
y estiércol
Contamimanes emergentes Agricultura
l/ ;, Vertederos
Casas —— .
Hospitales Industrias
I;\LAR | Lixiviados Escorrentias
L~ Fosas \l, '
sépticas Rios y agua
subterranea <
Agua |
potable

Figura 2.2. Posibles rutas de contaminantes emergentes al ambiente. Adaptado de Grassi et al. (2012).
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CONTAMINANTES

EMERGENTES
Categoria Ejemplos
Farmacos Antibidticos Analgésicos Psicotrdpicos Reguladores de lipidos B-bloqueadores
Sulfametoxazol Ibuprofeno, Diazepam ] . Metoprolol,
Trimetoprim Acetaminofen Carbamazepina Bezafibrato Acido Propranolol,
Eritromicina Acido Fluoxetina clofibrico Acido Timolol
Lincomicina acetilsalicilico fenofibrico
Diclofenaco
Fenoprofeno
Hormonas y Anticonceptivos Estrona, 17 estradiol, estriol, 17a etinilestradiol
esteroides

Productos de
cuidado personal

Plastificantes

Retardantes de
flama

Figura 2.3. Categorias de los contaminantes emergentes y algunos ejemplos (Barcelé y Petrovic, 2008).
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2.1.5 Compuestos farmacéuticos

Los farmacos constituyen un grupo de compuestos medicinales humanos y veterinarios, los
cuales generalmente tienen grupos funcionales como acidos carboxilicos, aldehidos y aminas.
Muchos de ellos son consumidos de manera continua y sin restricciones. Debido a la
dependencia de ellos con la salud y el bienestar y ligado al incremento en la poblacién, se espera
que su consumo aumente a través de los anos (Kaur et al., 2016). El consumo promedio mundial
de farmacos per capita por afo es alrededor de 15 gy en paises industrializados este valor se espera
que sea entre 50 y 150 g (Zhang et al., 2008). El incremento en la producciéon y consumo de
estos compuestos ha conducido a la generaciéon de aguas residuales cuyo tratamiento es un
problema (Kaur et al., 2016). Los compuestos farmacéuticos pueden estar formados por
moléculas quimicamente complejas que varfan en peso molecular, estructura, funcionalidad y
forma; son moléculas polares con mas de un grupo ionizable, donde el grado de ionizacién y sus
propiedades dependen del pH del medio; son lipofilicos y algunos moderadamente solubles en
agua; algunos pueden persistir en el ambiente por afios y ser biolégicamente activos debido a su
acumulacion. Después de su administracion, las moléculas del farmaco se absorben, transfieren
y mediante reacciones metabdlicas pueden modificar su estructura quimica (Rivera-Utrilla et al.,
2013). La Figura 2.4 muestra los tipos de farmacos mas vendidos durante el 2012 en EE.UU.
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Medicamentos cardiovasculares
Medicamentos del sistema nervioso central
Medicamentos antirreumaticos
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Figura 2.4. Tipos de farmacos mas vendidos durante 2012 en EE.UU. Adaptado de Pulicharla et al.
(2015).

Los farmacos estan diseflados para tener un efecto fisiolégico en humanos y animales en bajas
concentraciones, ademas; la persistencia a su degradaciéon mediante tratamientos biolégicos y su
actividad biolégica son caracteristicas de estos compuestos (Jones et al., 2002). Adicionalmente
a los efectos téxicos, algunos farmacos como los antibiéticos pueden causar a largo plazo y de
manera irreversible cambios en el genoma de los microorganismos, haciéndose resistentes al
compuesto. Los farmacos llegan a los suelos, agua superficial y eventualmente a cuerpos de agua
subterraneos de diversas formas: después de su excreciéon (como metabolitos activos o
compuestos sin metabolizar) de humanos o animales por orina o heces, o a través del sistema de
drenaje y de los efluentes de PTAR. Adicionalmente a la excreciéon metabdlica, el agua residual



con presencia de farmacos generada por la industria, agricultura y hospitales también
contribuyen al ingreso de estos compuestos al ambiente. I.a Tabla 2.3 clasifica, de acuerdo a su
actividad terapéutica, grupos de farmacos que han sido cominmente encontrados en agua
residual en diferentes paises como Portugal, Finlandia, Australia y Espafa.

Tabla 2.3. Algunos farmacos presentes en agua residual. Adaptado de Klavarioti et al. (2009).

Uso terapéutico Ejemplo

Antibidticos Sulfametoxazol, ofloxacin, ciprofloxacin,
Trimetropina, Penicilina G

Analgésicos Acetominofén, diclofenaco, naproxeno,

iboprufeno, ketrofeno
Farmacos del sistema nervioso central  carbamazepina, fluoxetina

Farmacos cardiovasculares Propranolol, atenolol, metroprolol,
acido clofibrico, gemfibrozil, bezafibrato

Farmacos para tratamientos
endocrindlogos 170- estinestriadol, estrona, 17B-estriadol, estriol

Compuestos orgdnicos halogenados  lopromida, iomeprol

Los posibles destinos de los farmacos una vez que ingresan al ambiente son principalmente tres:
a) el compuesto se mineraliza por fotodegradaciéon o biodegradacion, b) el compuesto no se
degrada totalmente, dependiendo de su lipofilicidad o sus enlaces i6nicos y es parcialmente
retenido en lodos de sedimentacion de las PTAR y ¢) el compuesto pasa a través de las PTAR y
finaliza en los cuerpos de agua. Para muchos de estos compuestos, su potencial efecto en
humanos y en ecosistemas acuaticos, asi como los procesos que actan sobre ellos durante su
tratamiento en las PTAR aun no son completamente entendidos, especialmente si se considera
la coexistencia de mezclas quimicas con otros farmacos (Jones et al., 2002).

2.1.6 Compuestos seleccionados para su estudio

El criterio de eleccion de los compuestos fue el estudiar sustancias presentes en los efluentes de
la industria farmacéutica; ademas de ser compuestos popularmente consumidos, con efectos
negativos en el ambiente y persistentes a la degradaciéon bioldgica. Se seleccionaron tres
compuestos pertenecientes a tres grupos distintos de farmacos: carbamazepina (antiepiléptico),
propranolol (B-bloqueador) y sulfametoxazol (antibiético).

La Tabla 2.4 muestra informacién de la cantidad de dosis licitadas por el Instituto Mexicano del
Seguro Social (IMSS) de los tres farmacos en estudio del 2009 - 2013. Se presenta la cantidad
consumida y el costo al erario. Los datos son publicos y se obtuvieron del sitio de internet oficial
del IMSS, con la informaciéon de los 58 contratos mas costosos durante ese periodo para cada
uno de los compuestos. La CBZ se expide en tabletas de 100 o 200 mg, el PRO de 40 mg y el
SMX de 200, 400 u 800 mg.

Tabla 2.4. Cantidad de los farmacos comprados por el IMSS de 2009 — 2013.

Compuesto  Dosis (pastillas)  Cantidad (kg) Costo ($)
CBZ 34461231 6834.30 156 572 156.21
SMX 49587611 17515.10 194 833 641.00
PRO 9589074 362.85 51631 873.89




2.1.5.1 Carbamazepina (CBZ)

La carbamazepina (CBZ) (CAS # 298-46-4) es un farmaco neutro, usado como antiepiléptico
que se metaboliza principalmente en el compuesto 10,11-epoxi-carbamazepina y posteriormente
en otros compuestos inactivos, como los glucurénidos (Jos et al., 2003). Ha sido uno de los
antiepilépticos mas consumidos a nivel mundial por mas de 40 afios, también usado en varias
aplicaciones de psicoterapia como depresion bipolar y neuralgia del trigémino (Miao et al., 2005).
Se vende con las marcas Epitol, tegretol, carbatrol, timonil, entre otras. La Figura 2.5 muestra la
estructura quimica de la CBZ y la Tabla 2.5 muestra algunas caracteristicas fisicoquimicas
relevantes del compuesto.

N

N
H,N” N0

Figura 2.6. Estructura quimica de la CBZ.

Tabla 2.5. Propiedades fisicoquimicas relevantes de la CBZ.

Tipo Antiepiléptico, psicotrépico
Férmula quimica CsH2N>O
Masa molecular (g/mol) 236.10
LogKow 2.25%
pKa 1.0 ,13.9¢
Solubilidad en agua (mg/L) 25°C 18.0¢
Constante de Henry (atm m3/mol) 1.08 x 10704

* Miao et al., 2005; * Snyder et al., 2007; © Chenxi et al., 2008; ¢ Vieno, 2007.

La produccion estimada de este compuesto en los EE. UU. durante 2000 fue de 43 ton y de
1014 ton/afno a nivel mundial (Daghrir et al., 2013a). La CBZ ha llamado la atencién en los
ultimos anos debido a su deteccion en agua residual urbana, agua superficial y agua potable donde
ha sido demostrada su presencia en concentraciones de hasta 615 ng/L (Matta et al., 2010), ya
que 3-5 % del compuesto ingerido es excretado sin alteracion (Al Aukidy et al., 2012; He et al,,
2012); también esta reportado que el 76 % de la dosis oral es excretado en la orina como
metabolitos (Zhang et al., 2008). Rivera-Jaimes et al. (2018) reportaron concentraciones de hasta
0.476 ng/L en agua residual en Cuernavaca, Mor. La Tabla 2.6 muestra las ventas (en toneladas)
durante 2007 en algunos paises.

Tabla 2.6. Toneladas de la CBZ vendidas durante 2007 en algunos paises (Zhang et al., 2010).

Pais Ventas (ton) Pais Ventas (ton) Pais Ventas (ton)
EE.UU. 137.3 Argentina 1.8 Japén 52.1
Canada 23.7 México 8.0 Alemania 72.0

Brasil 30.4 India 115.5 Italia 34.9




La carga diaria de CBZ en agua residual en Alemania se ha estimado de 18 y 7.6 mg/d en
efluentes de hospitales y aguas municipales, respectivamente (Nagarnaik et al., 2011). Por otra
parte, Radjenovic et al. (2007) reportaron una carga del compuesto de 5.21 g/d en una PTAR
en Espafa. LLa CBZ es un compuesto persistente a varios procesos, su remocion por tratamientos
biolégicos es menor al 10 % y su tiempo de vida media es de 100 d (Chenxi et al., 2008). El
tiempo de vida media de la CBZ bajo irradiacion solar es de 121.6 h, de 233.7 h en presencia de
acido humico y de 11.2 h cuando se agregan nitratos. Jones et al. (2002) reportaron una eficiencia
de biodegradacién del compuesto de 3 %, Al Aukidy et al. (2012) del 0 % y concluyeron que la
CBZ es uno de los compuestos mas dificiles de remover, ya que no es biodegradabe, no se
retiene en los solidos y requiere mas de 100 d para fotodegradarse. Su constante cinética
degradacion bioldgica es de Ko < 0.1 I gSS'd" por lo que no se remueve por tratamientos
biolégicos (Ternes y Joss, 20006). Tiene un logKow = 2.25 y un logK4 = 0.9 (Viero, 2007), por lo
cual su afinidad a sorberse en fases lipidicas y superficies es despreciable. L.a Tabla 2.7 compila
algunas concentraciones reportadas de este farmaco en agua residual industrial, hospitalaria,
residual urbana y en cuerpos de agua superficial; también muestra algunos reportes de la

remocién de este compuesto por procesos bioldgicos y su concentracion en el ambiente.

Tabla 2.7. Concentraciones de la CBZ en el ambiente.

Tipo de
agua Remocidn
residual Influente (ug/L) Efluente (pg/L) (%) Referencia Pais
Municipal PTAR 1.92 1.75 8.9 Sim et al. ,2011 Korea
Ganado PTAR 0.167 2.43 Sim et al., 2011 Korea
Hospital PTAR 0.827 3.56 Sim et al., 2011 Korea
Industrial PTAR 10.1 51.7 Sim et al., 2011 Korea
Hospital PTAR 771+ 213 Santos et al., 2013 Portugal
Municipal PTAR 0.565 * 0.074 0.460 + 0.045 18.6 Santos et al., 2013 Portugal
Municipal PTAR 0.42 0.41 3 Rivera-Utrilla et al., 2013
Municipal PTAR 0.30-1.17 0.28-0.44 36 Verlicchi et al., 2012
Municipal PTAR <l.d.-0.133 Nagarnaik et al., 2011
Hospital PTAR n.d.-1.1(0.8) n.d.-1.1(0.9) Kosma et al., 2010 Grecia
Municipal PTAR n.d.-1.7 (1.0) n.d.-1.9 (0.7) Kosma et al., 2010 Grecia
Municipal PTAR 0.216 - 0.265 Al Aukidy et al., 2012 Italia
Municipal PTAR 0.167 0.244 Arriaga-Estrada et al., 2016 México
Municipal PTAR 0.129 0.117 9.3 Rosal et al., 2010 Espafia
Municipal PTAR 1.2 £ 0.1 Benner et al., 2008
MBR, escala
Hospital piloto 0.222 £ 0.118 6 £ 12 Kovalova et al., 2012 Suiza
MBR, escala
Municipal piloto 0.281 <0.01 Snyder et al., 2003 EE.UU.
MBR, escala
Sintética  laboratorio 22.91+2.37 6.45+5.0 Garcia-Gémez etal.,2016  Canada
MBR, escala No
Municipal laboratorio - eliminacién Radjenovic et al., 2007 Espafia

n.d. No detectado, 1.d. limite de deteccion, el valor en paréntesis representa la concentracién promedio



2.1.4.2 Propranolol (PRO)

Los B-bloqueadores (3-B), también Illamados agentes
bloqueadores [-adrenérgicos o antagonistas B-adrenérgicos;
son usados para el tratamiento de enfermedades
cardiovasculares como hipertensién, angina de pecho vy
arritmia. Los B-B también son usados en la medicina
veterinaria y como sustancias dopantes ilegales en actividades
deportivas. Los [B-B actian bloqueando el efecto de la
adrenalina y de la noradrenalina en los receptores f-
adrenérgicos, reduciendo asi los impulsos nerviosos al corazén
(Marothu et al., 2014; Maszkowska et al., 2014b). Estos OH
compuestos son cominmente encontrados en el ambiente ya

que son comercializados sin prescripcion médica. Son polares H_ ¢ NH

por lo que presentan una alta solubilidad en agua (Sires et al., 3

2010). Se estima un consumo anual de 100 - 250 ton en \]/

Alemania y un nimero de prescripciones mundial de 56 CHjy

millones, generando € 1.7 mil millones. Dentro de los 3-B mas

usados se encuentra el Prppranolol .(.PRO) (CAS # 525-66-6) Figura 2.6. Estructura quimica
(B1-no selectivo con actividad estabilizadora de membrana), el del PRO.

cual tiene en su estructura un anillo de naftaleno. Debido a su

estabilidad hidrolitica, el tiempo de vida media de este compuesto en el ambiente acuatico es
mayor a un afio; por lo cual, su presencia es comun en los cuerpos de agua. La carga diaria del
propranolol en influentes de PTAR es de 520 g/d y las concentraciones a las cuales se han
encontrado este compuesto son de 0.3 pg/L en los efluentes de las PTAR y de 0.1 ug/L en agua
superficial (Cleuvers, 2005). Su degradacion en PTAR es menor de 20 % (De la Cruz et al., 2013).
Debido a su valor de logKow = 3.48, se considera medianamente afin a sorberse en los soélidos.
Se ha determinado su Ky, el cual varia entre 7.0 — 160 L/kg dependiendo de las caracteristicas
del solido (Maszkowska et al., 2014a). Dado su bajo valor de la constante de Henry (He= 7.98
x10™ atm m’/mol), se considera despreciable su volatilizacion. La Figura 2.6 muestra la
estructura quimica del PRO y la Tabla 2.8 muestra algunas caracteristicas fisicoquimicas
relevantes del compuesto. La Tabla 2.9 compila algunas concentraciones reportadas de este
farmaco en agua residual industrial, hospitalaria, residual urbana y en cuerpos de agua superficial;
también muestra algunos reportes de la remocién de este compuesto por procesos biologicos y
su concentracién en el ambiente.

Tabla 2.8. Propiedades fisicoquimicas relevantes del PRO.

Tipo B bloqueador
Férmula quimica CisH21NO;
Masa molecular (g/mol) 259.34
LogKow 3.48°
pKa 9.53°
Solubilidad en agua (mg/L) 25°C 61.7°
Constante de Henry (atm m3/mol) 7.98x10™3

*Rivera-Jaimes et al., 2018; "pubchem.ncbi.nlm.nih.gov



Tabla 2.9. Concentraciones del PRO en el ambiente.

Tipo de agua Remocidn
residual Influente (pg/L) Efluente (pg/L) (%) Referencia Pais
Municipal PTAR 0.014 - 0.045 0.013 - 0.026 31 Verlicchi et al., 2012
Hospital PTAR <l.d.-0.053 Santos et al., 2013 Portugal
Hospital PTAR 0.004 - 0.081 Santos et al., 2013 Portugal
Hospital PTAR <l.d.-0.812 Santos et al., 2013 Portugal
Municipal PTAR 0.009 0.0083 7.7 Santos et al., 2013 Portugal
Municipal PTAR 0.29 0.168 42 Rivera-Utrilla et al., 2013
Municipal PTAR 0.036 0.036 0 Rosal et al., 2010 Espafia
Municipal PTAR 0.36 * 0.01 Benner et al., 2008
Superficial 0.1 Cleuvers et al., 2005
Municipal PTAR <l.d. 0.053 Arriaga-Estrada et al., 2016 México
Hospital MBR 0.116 + 0.041 -20+39 Kovalova et al., 2012 Suiza

1.d. limite de deteccion

2.1.4.3 Sulfametoxazol (SMX)

El sulfametoxazol (SMX) (CAS # 723-46-6) es un antibidtico, sulfonamida aromatica sintética
de amplio espectro utilizado en medicina humana en el tratamiento de bronquitis, neumonia e
infecciones del tracto urinario, en medicina veterinaria (Ding et al., 2013) y como aditivo
alimenticio en la produccién ganadera (Hu et al., 2007). E1 SMX es un compuesto polar con una
alta solubilidad en agua, dado que no se puede degradar por los tratamientos tradicionales de
agua residual, es comunmente encontrado en el ciclo hidrolégico (Nodler et al., 2012), ademas
de que hasta el 39 % de este compuesto es excretado sin alteracion (Al Aukidy et al., 2012). Su
estructura quimica se caracteriza por un grupo sulfanilamida y un anillo heterociclico (Hu et al.,
2007). El SMX se ha detectado en agua superficial y efluentes de PTAR en concentraciones de
0.01 a 2.0 pg/L. Rivera-Jaimes et al. (2018) reportaron concentraciones de este compuesto de
hasta 1.22 pug/L en agua residual en Cuernavaca, Mot.
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Figura 2.7. Estructura quimica del SMX.
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Este farmaco puede persistir en el ambiente por mas de un afio y acumularse en varios
organismos (Ding et al., 2013), ademas; su presencia incrementa el riesgo de la proliferacion de
agentes patogenos resistentes a antibioticos (Dirany et al., 2010). Rosal et al. (2010) indicaron la
remocién biolégica de este farmaco del 17.3 %, Al Aukidy et al. (2012) del 57 % y Ternes y Joss,
2006 una variacion entre el 0-90 % la cual corresponde a una ko en el intervalo 0.1 a 10 L gS§
'd". La Figura 2.7 muestra la estructura quimica del SMX y la Tabla 2.10 muestra algunas



caracteristicas fisicoquimicas relevantes del compuesto. La Tabla 2.11 compila algunas
concentraciones reportadas de este farmaco en agua residual industrial, hospitalaria, residual
urbana y en cuerpos de agua superficial; también muestra algunos reportes de la remocién de
SMX por procesos biologicos y su concentracion en el ambiente.

Tabla 2.10. Propiedades fisicoquimicas relevantes del SMX.

Tipo Antibidtico
Férmula quimica CioHuN303S
Masa molecular (g/mol) 253.27
LogKow 0.89°
pKa 1.85,5.7°
Solubilidad en agua (mg/L) 25°C 850°
Constante de Henry (atm m3/mol) 6.42X10™¢

* Ferrari et al., 2004; > Kim et al., 2007; ¢ Vieno, 2007.

Tabla 2.11. Concentraciones del SMX en el ambiente.

Tipo de Remocién
agua Influente (ug/L) Efluente (pg/L) (%) Referencia Pais
Municipal PTAR 0.28-0.74 0.17-0.24 36 Verlicchi et al., 2012
Hospital PTAR 0.03-8.714 Santos et al., 2013 Portugal
Hospital PTAR 0.019 - 5.524 Santos et al., 2013 Portugal
Hospital PTAR 0.041-1.288 Santos et al., 2013 Portugal
Municipal PTAR 0.912 + 0.391 0.950 * 0.460 Santos et al., 2013 Portugal
Municipal PTAR 0.59 0.39 33.9 Rivera-Utrilla et al., 2013
Municipal PTAR 0.279 0.231 17.2 Rosal et al., 2010 Espafia
Municipal PTAR 0.4+0.2 Benner et al., 2008
Municipal PTAR 2.05 2.33 Arriaga-Estrada et al., 2016  México
Municipal PTAR 0.254 0.175 31 Sim et al., 2011 Korea
Ganado PTAR 7.95 5.61 29.4 Sim et al., 2011 Korea
Hospital PTAR 23.5 2.2 90 Sim et al., 2011 Korea
Industrial PTAR 166 13.7 91.7 Sim et al., 2011 Korea
Del Mar Gdmez-Ramos et
Municipal PTAR 0.37 al., 201
Municipal PTAR 0.035 - 0.185 Al Aukidy et al., 2012 Italia
MBR, escala
Hospital piloto 3.47 £ 4.58 7%57 Kovalova et al., 2012 Suiza
MBR, escala
Municipal piloto 0.023 <0.01 Snyder et al., 2003 EE.UU.

2.1.7 Remocion de los compuestos por POA

Una alternativa eficiente para la degradacion de los farmacos en estudio es la aplicacion de los
procesos de oxidacién avanzada (POA). Los fundamentos de estos procesos se describen a
detalle en la seccion 2.2. Las Tablas 2.12, 2.13 y 2.14 compilan algunos resultados de
investigaciones previas reportadas por varios autores en las que se aplican POA. En dichas
Tablas se puede obervar que estas tecnologias son eficaces, presentando eficiencias de
degradacion superiores al 70 %o.

~16 ~



Tabla 2.12. Degradacion de la CBZ por varios POA.

POA Condiciones experimentales Constante cinética Degradacion (%) Referencia

Fotoelectrocatdlisis CBZ =10 mg/L, 0.3 A, 120 min 6 x10* L mg" min” 73.5 Daghrir et al., 2013b
CBZ = 5-20 mgJL, 1.5 g/L TiO>, 90 min, pH 5,

Fotocatalisis intensidad 18.9 W/m? 0.076 min™ 99 Carabin et al., 2015
CBZ =295 ng/L, 55 min, TiO> nano, intensidad 0.92 h”

Fotocatdlisis =6.9 mWcm™ (0.010 min™) 100 Mohapatra et al., 2014b

Fotocatalisis CBZ =1mg/L, 0.5 g/L BiOClo.s75Bro.125, pH 4 0.43 min” 99 Yaal Lester et al., 2014
CBZ =10 mg/L, 4.86 A, 177 min, poder del

Sonoelectrooxidacién  ultrasonido 38.29 W 0.008 min™ 90 Tran et al., 2014
CBZ =12 mg/L, 0.2 A, 120 min pH 3, 0.25 mM

Electro-Fenton Fe** 0.0195 min™ 73 Komtchou et al., 2015
CBZ =15 mg/L, Fe** = 5 mg/L, H.0. = 100 mgJL,

Persulfato activado por  S;0s* = 300 mg/L, UV-C intensidad = 7.81x107® Monteagudo et al.,

calor, UV-C, Fe** y H,O, Einstein s™, 90 min 0.0063 L mg™ min 99 2015
CBZ =2g/L, cloro = 0.28 mM, UV intensidad F

UV/Cloro =444 mJ/cm?, 5 min 0.78 min™ 98 Wang et al., 2016

Ozono CBZ = 6 mg/L, 1.7 g Os/m3 0.701 min™ 100 Palo et al., 2012

Tabla 2.13. Degradacion del PRO por varios POA.

POA Condiciones experimentales Constante cinética Degradacion (%) Referencia

PRO = 0.521 mM (135 mg/L), 3.0 A, 0.1 M Na,SOs, 0.91x103 s Isarain-Chavez et al.,

Electro Fenton 0.5 mM Fe?*, pH 3, 360 min (0.054 min™) 2011a

Solar foto Electro PRO = 0.521 mM (135 mg/L), 3.0 A, 0.1 M Na,SOs, 2.14x103 5" Isarain-Chavez et al.,

Fenton 0.5 mM Fe?*, pH 3, 360 min (0.128 min™) 2011a
PRO = 0.15 mM (39 mg/L), 60 mA, 0.05 M

Electro Fenton Na,SO4, 0.2 mM Fe**, pH 3, 30 min 0.13 min™ 100 Sirés et al., 2010
PRO =50 mg/L, 0.4 g/L TiO,, Xe-ldmpara, 240

Fotocatalisis TiO. min 0.01085 min™ 94 De la Cruz et al., 2013
PRO =50 mg/L, 0.4 g/L TiO,, Xe-ldampara 100 W,

Fotocatalisis TiO. 200 min 0.0118 x10™* min™ 94 Romero et al., 2011

Fotodegradacion/Fe PRO =2x10% M (5 mg/L), pH 7, 3.1x10% s

(I)-citratos [Fe(ll))o/[citrato]o=10/150, 60 min (0.0186 min™) Chen et al., 2011

Tabla 2.14. Degradacion del SMX por varios POA.

Constante
POA Condiciones experimentales cinética Degradacion (%) Referencia
Oxidacién SMX =10 mg/L, 10 mA/cm?, pH 6, dnodo Ti/SnO.-
electroquimica  Sb/Ce-PbO., 60 min 2.1X10" min™ 95 Lin etal., 2013
SMX =57.2 mg/L, 300 mA, 0.2 mM Fe*, 0.05 M
Electro Fenton Na.SOy, pH 3, 30 min 1.07x10" min” 100 Dirany et al., 2010
Ozonacién SMX =200 mgJL, 0.4 g Os/L, pH 7, 15 min 4.4 X10° M's™ 100 Dantas et al., 2008
Ozonacién SMX =50 mg/L, 15.8 mg Os/L, pH 7, 20 min 0.18 min™ 100 Hou et al., 2013
Fotocatalisis SMX =100 mg/L, 3.3 g/L TiO, 8 W, pH 5.1, 120 min 6.93 X103 min™ Dlugosz et al., 2015
Fotocatalisis
solar SMX = 0.35 mgjL, 0.5 g/L Ti0»-0.4 % W, 60 min 13.3 X 102 min™ 100 loannidou et al., 2016
SMX =10 mg/L, 0.6 g/l_ Bi.03/Bi>0.C0Os/SrsBi>0y, pH
Fotocatalisis 7.0,120 min 0.0098 min™ Ding et al., 2013
SMX =1 mg/L, 500 W Xe- ldmpara (300 - 800 nm),
Fotdlisis pH 7, 120 min 1.8 X102 min” Niu et al., 2013




2.1.8 Toxicidad de los compuestos

Las concentraciones ambientales predichas (Predicted environmental concentration- PEC) y las
concentraciones de los farmacos a las cuales se puede presentar un riesgo para el ambiente
(Predicted no-effect concentration —PNEC), se muestran en la Tabla 2.15. Se observa que las
concentraciones a las cuales se pueden tener efectos negativos en la salud y en el ambiente, son
cercanas a las concentraciones a las que se presentan los farmacos en los efluentes industriales.

La CBZ en el ambiente puede provocar efectos adversos en la vida acuatica (He et al., 2012;
Keen et al,, 2012), por lo cual algunos autores (Jos et al., 2003) proponen que se considere a este
compuesto como «nocivo para los organismo acuaticos» y «puede causar a largo plazo efectos
adversos al ambiente acuatico» en la legislacion Europea de clasificaciéon de productos quimicos
(92/32/EEC). En cuanto a los reportes de toxicidad aguda de la CBZ, Kim et al. (2007)
reportatron un ECs (concentracién efectiva media) de 52.5 mg/L después de 5 min de
exposicion en las bactetias 177bro fischeri y de 76.3 mg/L después de 96 h en Daphnia magna. 1a
dosis letal para el pez medaka esta en el rango de 15 — 35 mg/L. Las concentraciones de los
estudios de toxicidad aguda son muy superiores a las concentraciones a las cuales se encuentra
el compuesto en los cuerpos de agua. Sin embargo, estudios fisiolégicos a las concentraciones
tipicas encontradas de la CBZ en el ambiente han revelado que el farmaco produce efectos
adversos. Martin-Diaz et al. (2009) reportaron efectos negativos en la biotranformaciéon de los
mejillones Mytilus galloprovincialis en el intervalo de concentraciones de 0.1 — 10 pug/L. También,
la presencia de la CBZ puede inhibir significativamente el crecimiento de las algas Scenedesmus
obliquus y Chlorella pyrenoidosa.

Tabla 2.15. Concentraciones de riesgo de los farmacos.

Compuesto PEC (ug/L) PNEC (pg/L)
CBZ 0.14% 1.23" 6.4°, 31.6>
PRO 0.59¢ 0.73¢
SMX 0.95° 0.027%9, 0.146°

*Kim et al., 2007; * Al Aukidy et al., 2012; ¢ Cleuvers, 2005; “ Ferrari et al., 2004; © Jones et al.,
2002.

Por otro lado, aunque el uso de los B-B es seguro para uso humano y veterinario, estos
compuestos pueden provocar efectos negativos (cambios en el ritmo cardiaco, anormalidades,
inhibicién del crecimiento de células embrionarias) en ecosistemas acuaticos (Marothu et al.,
2014; Maszkowska et al., 2014b). Comparado con otros 3 bloqueadores, el PRO presenta la
toxicad aguda mids alta y el més alto logK,y. Se ha reportado un ECs (48 h) = 0.8 mg/L para
Ceriodaphnia dubia y ECso (48 h) = 1.6 mg/L para Daphnia magna. Dentro del fitoplancton,
Synechococeus leopoliensis parece ser el mas sensible al PRO, con un ECso (96 h) = 0.67 mg/L (Fent
et al., 2006). Dado el bajo valor de ECs, (< 1 g/L en pruebas con algas), el PRO debe de
clasificarse como «muy téxico para organismos acuaticos» de acuerdo con la comisién de
comunidades Europeas (Cleuvers, 2005). La cantidad de huevos producidos en peces Oryzias
latipes se redujo después de 4 semanas de exposicion al PRO a 0.5 pg/L (Fent et al., 2000).
Finalmente, el SMX presenta toxicidad aguda de 2.7 pg/L y crénica de 0.6 pg/L (en
oekotoxzentrum centre ecotox) (Richard et al., 2014). Niu et al. (2013) han indicado que el SMX no
afecta la salud humana, pero sf tiene efectos adversos en el crecimiento de algunos peces y algas.
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2.1.9 Técnicas analiticas para la deteccion y cuantificacion de farmacos en
agua

El anilisis de los compuestos farmacéuticos en el ambiente requiere su identificacion y
cuantificacion en sistemas complejos, como agua residual, sélidos y sedimentos. Por lo tanto, las
técnicas analiticas tienen que ser especificas para la deteccion de dichos compuestos entre la gran
cantidad de otras sustancias que estan presentes en los medios de estudio y lo suficientemente
sensibles para su cuantificaciéon en bajas concentraciones. Una técnica comunmente utilizada
para este proposito es la cromatografia tanto de gases como de liquidos; sin embargo, la
necesidad de incrementar la volatilidad de los compuestos por medio del proceso de
derivatizacion, aunado a la polaridad de los farmacos, hace que la cromatografia de liquidos sea
recientemente mas utilizada que la de gases. LLa cromatografia de liquidos acoplada a detectores
sofisticados como espectrémetros de masas presenta alta sensibilidad en la deteccion de
compuestos organicos a bajas concentraciones; no obstante, los elevados costos de operacion e
inversion de estos detectores hacen limitado su uso. Por lo anterior, el uso de la cromatografia
de liquidos de alta resolucion acoplada a un detector de matriz de fotodiodos (HPLC-PDA) se
presenta como una alternativa confiable en la determinacién de compuestos farmacéuticos en
agua. Algunas de las caracteristicas de este detector son: bajo costo, robustez, buena
reproducibilidad y facil de operar (Salvatierra-Stamp et al., 2015).

La técnica HPLC-PDA ha sido usada para el estudio de la degradacion del sulfametoxazol (Li et
al., 2008; Beltran et al.,, 2008; Souza et al., 2008; Ding et al., 2013; Dirany et al., 2010),
carbamazepina (Kwon Lm et al., 2012; Palo et al., 2014; He et al., 2012; Dominguez et al., 2014;
Monsalvo et al., 2015) y propranolol (Chen et al., 2011; Isarain-Chavez et al., 2011; De la Cruz
et al, 2013; Qin Tao et al,, 2007). Dado que en la mayoria de los trabajos citados se da
seguimiento a la concentracién de un solo compuesto, es menester desarrollar metodologias para
la deteccion y cuantificacion simultanea de varios farmacos.



2.2 Fundamentos de los procesos de oxidaciéon avanzada y
oxidacion electroquimica

2.2.1 Procesos de oxidacion avanzada (POA)

Los contaminantes convencionales pueden ser eliminados por medio de procesos tradicionales.
Sin embargo, cuando se trata de compuestos resistentes a la degradacién bioldgica (p. ej.
contaminantes emergentes), es necesario recurrir a tecnologias alternativas. L.os procesos de
oxidacion avanzada (POA) son métodos de oxidaciéon quimica en fase acuosa basados en la
participacion de especies altamente reactivas como el radical hidroxilo (*OH) que provocan la
degradacion de los contaminantes (Comninellis et al., 2008). El *OH es la segunda especie
quimica més oxidante, después del fldor, con un alto potencial estandar E° (*OH/H,O) = 2.8
V vs. electrodo estandar de hidrégeno (SHE, por sus siglas en inglés). Dicho radical es una
especie no-selectiva y puede oxidar mezclas complejas de contaminantes hasta su mineralizacion
via hidroxilacién o deshidrogenacion (Brillas y Sirés, 2012). La Tabla 2.16 muestra el par redox
y el potencial estandar de algunos oxidantes generados en los POA. El tratamiento quimico
mediante POA puede producir la completa mineralizaciéon de los contaminantes, o su
transformacién en productos mas inocuos (reaccion 2.1).

contaminante

POA -¢ OH —— CO, + H,0 + iones inorganicos  (2.1)

Tabla 2.16. Potencial estandar de algunos oxidantes.

Par redox Nombre Reaccién de reduccién Potencial (E°/V vs. SHE)
Faf F Fldor Fa(g) + 2H* + 26" — 2HF 3.05
¢ OH/H.O Radical hidroxilo *OH + H" + e-— H,O 2.81
03/0- Ozono O3 +2H*+2e— 0, + H,O 2.08
S;08%/S04* lon peroxodisulfato S:08% + 28— 2504 2.05
H,>0,/H,0 Perdxido de hidrégeno  H.O, + 2H* + 2" — 2H,0 1.76
HO:¢/H,O lon hidroperoxilo HO,e® + 3H* + 3¢" — H.0 1.65
Hclo/cl Acido hipocloroso HCIO + H* + 2" — CI + H,0 1.49
cly/cr Cloro Clx(g) + 26" — 2l 1.36
0./H.0 Oxigeno 0(g) + 4 H+ 4 & — 2H,0 1.23
Br/Br Bromo Bry(l) + 2" — 2Br 1.06
ClO,/ClOy Clorito ClO; + e — ClOoy 0.95

Aunque los POA usan sistemas reactivos diferentes, los cuales incluyen procesos de reaccion
fotoquimica (UV/Os, UV/H,0y), fotocatalisis (TiO,/UV, fotoFenton) y procesos de oxidacién
quimica (O3, Os/H,0O,, Fenton), todos ellos tienen como catacteristica principal la generacién
de especies quimicas altamente reactivas, como el radical *OH (Poyatos et al., 2010). La Figura
2.8 muestra una clasificacién de los POA, propuesta por Poyatos et al. (2010).



Procesos de Oxidacién Avanzada

Con aporte de energia Sin aporte de energia
| |

Oxidacién electroquimica H,0,/UV 0,

FotoFenton 0,/H,0,/UV 0,/H,0,

ElectroFenton uv Fenton

FotoelectroFenton Oxidacién electroquimica/UV

0,/uv 0,/uV

Fotocatilisis H,O,/UV

Fotoelectrocatilisis 0,/H,0,/UV

Figura 2.8. Clasificacion de los POA. O3: ozono, H20;: peroxido de hidrégeno, UV: radiacion
ultravioleta. Adaptado de Poyatos et al. (2010).

La Tabla 2.17 cita algunas ventajas y desventajas de los POA.

Las reacciones quimicas que involucran radicales presentan mecanismos de reacciéon complejos;
las etapas de esas reacciones se dividen en:

®  [niciacion: son las reacciones que producen radicales (Ce en reaccién 2.2), como
consecuencia de la interaccion del *OH con el compuesto organico (C).
C-H + «OH — H20 + Ce (2.2)
®  Propagacion: donde los radicales Ce reaccionan con otras moléculas organicas o con
oxigeno disuelto en solucion (reaccion 2.3). Es decir, un radical reacciona con un
compuesto produciendo otro radical libre de manera repetitiva.
Ce + 02 = COO- (2.3)
®  Inhibicion o terminacion: en las cuales los radicales reaccionan entre si, como se representa
en las siguiente reacciones:

Ce + Co - C-C (2.4)
Ce + «OH — C-OH (2.5)
«OH + sOH — H20 (2.6)

Particularmente para el *OH, los principales mecanismos de reaccién con los compuestos
organicos son los siguientes (Thiam, 2015).

o Hidroxilacion: el *“OH ataca a los sitios de alta densidad electrénica, adicionandose a los
enlaces insaturados; generando reacciones de oxidacion en cadena.

C + «OH — C(OH)» (2.7)
C(OH)s + 02 - [C(OH)00]e (2.8)
[C(OH)0O0]e - C(OH) + HOze (2.9)



Tabla 2.17. Ventajas y desventajas de algunos POA.

Proceso Ventajas Desventajas Referencias
Generacidn de especies quimicas altamente reactivas, no selectivas,
capaces de degradar compuestos complejos y mezclas de ellos. Pueden ‘ .
. iR Generalmente mas costosos que los tratamientos
emplearse como pretratamiento antes de un proceso bioldégico conla ., . . .
. . : . bioldgicos.  Sustancias inherentes al agua
finalidad de incrementar la biodegradabilidad de los compuestos; o . .. ..
- (carbonatos, bicarbonatos, dcidos humicos, etc.) Metcalfy Eddy,
como proceso terciario para degradar los compuestos o . - o
POA . . . Ny pueden inhibir la interaccién del ¢OH con los 2003; Klavarioti et
biorrecalcitrantes. Se puede lograr la mineralizacion de los

contaminantes. Tiempos de reaccidn bajos comparados con los
tratamientos biolégicos. Transformacién quimica de los contaminantes.
Pueden utilizarse como procesos de desinfeccién. Competentes en el
tratamiento de diferentes matrices ambientales- agua, aire, suelo.

contaminantes y por lo tanto la eficiencia del
proceso. Posible incremento de la toxicidad debido a
los subproductos.

al., 2009

Fotocatalisis con TiO»

Posibilidad de aprovechar radiacién solar como fuente de energia. El
TiO, es un compuesto no-téxico y barato. Se puede soportar sobre un
sustrato. Posibilidad de modificar sus propiedades fisicoquimicas y
dpticas. No se generan lodos.

Pasivacion de la superficie del semiconductor por
compuestos o subproductos adsorbidos. Rapida
recombinacién del par hueco-electrén. Pocas
referencias de su aplicacion a nivel piloto. Las
particulas pueden absorber la radiacién impidiendo
que llegue al fotocatalizador.

Feilizadeth et al,,
2015

Ozonizacion

No produce trihalometanos.

Requerimientos energéticos mayores comparados
con los demdas POA.

Drogui y Daghrir,
2015

Adsorcién (carbdn
activado)*

No requiere aporte de energia.

Transferencia de los contaminantes de una fase a
otra, sin destruccién o transformacién.

Medcalf y Eddy,
2003

Fenton, electro
Fenton, Foto electro

El proceso Fenton no requiere de aporte de energia. Se puede generar
H.0: electroquimicamente en el catodo (electroFenton). Posibilidad de

Se requieren valores bajos de pH (= 3), lo que implica
la adicién de reactivos tanto para disminuir el pH

Isarain-Chavez et

Fenton incrementar la eficiencia al irradiar con energia UV y regenerar el par como para neutralizar la solucién tratada. Genera al., 2011b
Fe3*/Fe** (fotoFenton). lodos.
Requiere gasto de reactivo H.O, y su adicién de
UV/H0; El H.O, es comercialmente asequible. No requiere de aporte de energia. manera constante. Riesgos relacionados al

almacenamiento y transporte del H.O..

Foto electrocatalisis

Al aplicarse una intensidad de corriente, se previene la recombinacién
del par hueco-electrén en el semiconductor. Mas eficiente comparado
con la fotocatdlisis convencional. No se generan lodos.

Mas costoso comparado con la fotocatdlisis

convencional.

Daghrir et al., 2012

Oxidacién
electroquimica

No se agregan reactivos quimicos, los oxidantes se generan in situ. Alto
tiempo de vida de los electrodos. No se generan lodos.

Los electrodos de DDB son costosos.

Troster et al., 2002

(*) No es un POA



o Deshidrogenacion: abstraccion de un atomo de hidrégeno para generar H,O y el radical Ce
que en presencia de oxigeno puede provocar reacciones en cadena hasta la
mineralizacion, de acuerdo a las siguientes reacciones:

C-H + «OH — Hz0 + Ce (2.10)
Ce + 02 > ROOe (2.11)
ROOe + n(0OH/02) - xCO2 + yH20 (2.12)

o Transferencia de carga: el compuesto organico se ioniza debido a oxidacién-reduccion.
C+ «OH — Ce* + OH- (2.13)

En funcién de las caracteristicas del medio a tratar y del objetivo del tratamiento, los POA
pueden ser empleados de manera unica o acoplados a uno o varios tratamientos fisicoquimicos
o biolégicos con la finalidad de incrementar la eficiencia en la remocién de los compuestos. Por
ejemplo, los POA pueden ser utilizados como pretratamiento con el fin de convertir los
compuestos biorrecalcitrantes iniciales a compuestos intermedios facilmente biodegradables;
seguidos de un tratamiento bioldgico. Por otro lado, para efluentes con fraccion biodegradable,
se recomienda un pretratamiento bioldgico seguido de un postratamiento quimico, para
primeramente remover los compuestos biodegradables y subsecuentemente los recalcitrantes
(Klavarioti et al., 2009). Sin embargo, la seleccion de la mejor opcién de tratamiento para cierta
agua residual es una decision compleja. La Figura 2.9 resume las diferentes opciones de
tratamiento, para evaluar la factibilidad de aplicar un tratamiento combinado POA-biolégico
para una agua residual industrial. Primeramente se deben de conocer las caracteristicas del agua
residual a tratar, mediante analisis preliminares de parametros como DQO, DBO, COT; ademas
de analisis toxicolégicos. En funcién de la toxicidad de los compuestos presentes y de los
resultados de los analisis preliminares se puede proponer el uso de lo POA como pretratamiento
o recurrir a los procesos biolégicos. La eleccién de un solo proceso o la combinacion de vatios
depende de la calidad del agua que se desea obtener, de los estandares que se desean cumplir y
al menor costo posible.

De acuerdo a la revisién publicada por Klavarioti et al. (2009), los POA mas utilizados para la
degradacién de farmacos han sido la fotocatalisis heterogénea con semiconductores (32 %),
ozonizaciéon (30 %), Fenton y fotoFenton (13 %); seguidos de oxidacién con radiacion
UV/H,O; (12 %), oxidacion electroquimica (7 %), sondlisis (4 %) y oxidacion con aire himedo
(1 %). La mayoria de los estudios reportados por Klavarioti et al. (2009) se realizaron con
soluciones sintéticas o agua superficial, mientras que el agua residual de las PTAR o efluentes de
industrias farmacéuticas han recibido poca atencion. Finalmente, los farmacos mas estudiados
son diclofenaco, carbamazepina, sulfametoxazol, acido clofibrico y 178-estradiol (Klavarioti et
al., 2009).
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Figura 2.9. Estrategia de seleccion de la mejor opcion de tratamiento para agua residual. Adaptado de
Oller et al. (2011).

2.2.2 Oxidacién electroquimica

Dentro de los POA, la oxidacién electroquimica de contaminantes organicos es una tecnologia
relativamente nueva para el tratamiento de agua residual de concentracién moderada, p. ¢j. DQO
< 5 g/L (Comninellis et al., 2008). Un reactor electroquimico convencional consta de un dnodo
(en el cual ocurren reacciones de oxidacién), un catodo (en el cual ocurren reacciones de
reduccion), una soluciéon electrolitica, un contenedor y una fuente de poder. La principal ventaja
de esta tecnologia es que no se hace uso de sustancias quimicas, de hecho; solo se consume
energfa eléctrica para lograr la degradaciéon de contaminantes organicos. La oxidacion
electroquimica se produce por medio de reacciones anddicas directas e indirectas en las cuales el
compuesto a degradar reacciona con los oxidantes generados electroquimicamente 7 situ.

Existe discrepancia en la definicién de los mecanismos de oxidacion electroquimica por parte de
los investigadores. Anglada et al. (2010) proponen tres mecanismos: oxidacién anddica directa,
oxidacién mediada por el *OH y oxidacion producida por compuestos electrogenerados a partir
de los aniones en solucion. Zhang et al. (2013) definen a la oxidacién directa como la oxidacion
de los compuestos debido a su transferencia de electrones en la superficie del anodo; mientras
que la oxidacién indirecta se debe a la interaccién de los contaminantes con especies quimicas
electrogeneradas, incluido el *OH. Adicionalmente, otra propuesta plantea que la oxidacién



directa se logra mediante *OH producidos por anodos con alto sobrepotencial de evolucion de
oxigenoy porla oxidacién de los compuestos directamente en la superficie del anodo; mientras
que la indirecta se obtiene debido a la generacion electroquimica de mediadores en la solucion
como HCIO, HBrO o Hx8,0s (Martinez-Huitle y Ferro, 2006; Tran et al., 2009), producidos
debido a la oxidacién de iones disueltos en la solucién como cloruros, bromuros o sulfuros.

Para generar el *OH, prieviamente el agua se debe disociar en sitios activos del anodo *(OH.a)
de acuerdo a la reacciéon 2.14 (Comninellis et al., 2008; Poyatos et al., 2009). La reacciéon de
oxidacion del agua para la generacion de *OH esta en competencia con la reacciéon secundaria
de disociacién anddica de estos radicales en oxigeno (reacciones 2.15 y 2.106):

H,0 - (OHqs)* + HY + e~ (2.14)
(OH,4s)" = Oa4s 00, + HY + €~ (2.15)
2H,0 > 4H* + 0, + e~ (2.16)

Adicionalmente a la generaciéon de *OH, el proceso de oxidacién electroquimica genera otras
especies quimicas reactivas como el Oz y el HxO» de acuerdo a las reacciones 2.17 — 2.19:

3H20 - 03 4+ 6H* + 6¢- (2.17)
2H20 — H202 + 2H+ + 2¢- (2.18)
2¢0H - H202 (2.19)

La actividad de los *OH electrogenerados esta fuertemente ligada con su interaccién con la
supetficie del anodo. Como regla general, si la interaccién es débil, la actividad electroquimica
hacia la produccion de oxigeno (anodos de alto sobrepotencial de evolucién de oxigeno) sera
baja y la reactividad quimica en la oxidacién de compuestos organicos sera alta. Con base en
esto, se clasifican los diferentes materiales de los anodos de acuerdo a su poder de oxidacion en

medio acido (Tabla 2.18).

Tabla 2.18. Poder oxidante de anodos en medio acido. Adaptado de Comninellis et al. (2008).

Potencial de Sobrepotencial de Poder oxidante del
Electrodo oxidacién (V) evolucién de O; (V) Entalpia de adsorcién anodo

RuO,-TiO, 1.4-1.7 0.18 Quimisorcion del *OH

1rO2-T2205 1.5-1.8 0.25

Ti/Pt 1.7-1.9 0.30

Ti/PbO, 1.8-2.0 0.50

Ti/SnO,-SboOs 1.9-22 0.70

Si/DDB 2.2-2.6 1.3 Fisisorcion del ¢ OH

Los procesos que se llevan a cabo en la zona anddica se ilustran en la Figura 2.10.



Zona de Zona de
Anodo reaccion reaccion
anddica ) quimica

&

ox

S(Si)

Figura 2.10. Proceso electroquimico considerado en la zona anédica. Adaptado de Caiizares et al.

(2004).

El primer evento que puede ocurrir en la zona anddica es la formacion de especies oxidadas (Sex)
en la superficie del electrodo (a). Estas especies pueden permanecer en la superficie o migrar de
la zona de reacciéon anddica a la quimica (b) donde posiblemente reaccionen (c). Al mismo
tiempo, es posible la transferencia de los compuestos oxidables (§;) de la zona quimica hacia la
anddica (d). En esta zona anddica, los compuestos organicos (S;) pueden someterse a una
oxidacién directa en la superficie de electrodo (e), este proceso es tipico de electrodos no-activos,
en los cuales el anodo actia como receptor de electrones. Por otro lado, si un compuesto
electrogenerado permanece en la superficie del electrodo, estos se pueden oxidar por los
oxidantes electrogenerados. Este proceso posiblemente ocurra en una o varias etapas hasta
finalmente obtener productos como CO,. De manera simultanea, la disociacion de moléculas de
agua produce oxidantes (f) como (ozono, peroxidisulfato, entre otros), que pueden reaccionar a
través de oxidacion indirecta con los compuestos organicos (g) o pueden contribuir a la
producciéon de oxigeno (h). Si estos oxidantes llegan a la zona quimica, es necesario tomar en
cuenta el proceso de transferencia de masa. (1) y la oxidacién quimica de los compuestos
organicos en esta zona (j).

Inherente al proceso de oxidacion en el anodo, en el catodo ocurren reacciones de reduccion las
cuales son representadas por las reacciones 2.20 - 2.22. El agua se reduce en la superficie del
catodo produciendo hidrégeno gas (reaccion 2.20) y el oxigeno disuelto en la solucién
electrolitica igualmente se reduce via dos electrones generando perdxido de hidrégeno (H.O»)
(reaccion 2.21); o via 4 electrones generando agua (reaccion 2.22).

2H,0 + 2e~ - H, + 20H" (2.20)

0, + 2H* + 2e~ - H,0, (2.21)

~26 ~



0, + 4H* + 4e~ - 2H,0 (2.22)

Los eventos que ocurren en la zona catddica se representan en la Figura 2.11. Dichos eventos
son la produccién de hidrégeno gas (a), la transferencia de algin compuesto desde la zona de
reaccion quimica a la electroquimica (b) y su posible reduccion en la superficie del catodo (c).
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Figura 2.11. Proceso electroquimico considerado en la zona catédica.
Adaptado de Caiiizares et al. (2004).

2.2.2.1 Material de electrodos

El material de los electrodos debe de ser estable al medio de electrolisis, presentar alta actividad
en la oxidacién de los compuestos organicos y una baja actividad en reacciones secundarias (p.
ej. produccién de oxigeno). El anodo debe de presentar una serie de caracteristicas inherentes a
su propia condiciéon de electrodo: buena conductividad, resistencia mecanica, barato en
fabricacion y uso, disponibilidad en el mercado y ser buen electrocatalizador de la reaccién
deseada. Ademas, debe de presentar las propiedades propias de un anodo: estable bajo
condiciones de polarizaciéon anddica, es decir, que sea insoluble o, en su defecto, que la velocidad
de corrosion sea baja y resistente a la pasivacion (Gonzalez-Garcia, 1998). Los materiales de los
electrodos son generalmente 6xidos metalicos, los cuales son baratos y faciles de fabricar, sin
embargo el disefio y fabricacién de un electrodo con cierta composicion quimica y caracteristica
no es sencillo. El potencial de oxidacion del anodo (que corresponde al potencial con que inicia
la produccion de oxigeno) esta directamente relacionado con el sobrepotencial de evolucion de
oxigeno y con la entalpfa de adsorcién de *OH en la superficie del anodo; esto es, para cierto
material del anodo, a mayor sobrepotencial de evolucién de oxigeno, mayor poder de oxidacion.
Con base en esto, se clasifican como anodos activos a los que tienen un menor sobreprotencial
de evolucion de oxigeno y no-activos a los que tiene una alto valor de sobrepotencial de
evoluciéon de oxigeno. Ejemplos de anodos activos son los de carboén y grafito, Pt, IrO2 y RuOy;
los cuales promueven una oxidacién parcial de los contaminantes y generan una gran cantidad
de productos intermedios (acidos carboxilicos dificilmente oxidables) ademas de que el



porcentaje de mineralizacion es pequefo y cuando se trata concentraciones altas, se producen
polimeros (Feng et al., 2013). Ejemplos de anodos no-activos son los de SnO,, PbO; y diamante
dopado con boro (DDB) los cuales tienen una alta eficiencia en la degradaciéon de los
contaminantes y poca producciéon de productos intermedios. Se han usado como electrodos
varias mezclas de 6xidos metalicos, sin embargo la literatura reporta mayoritariamente el uso de:
SnO,, PbO2, RuO,, DDB y IrO; y de los anodos dimensionalmente estables; a continuacién se
presenta una descripcion de algunos de ellos:

Anodos dimensionalmente estables (DSA, por sus siglas en inglés): Estos electrodos estin
conformados por un metal base (por lo general de Ti, Ta, Nb), el cual es el responsable de la
estabilidad mecanica y de la uniforme distribucién de corriente y un recubrimiento delgado que
permite el transporte de energia eléctrica entre el metal base y es la interfase electrodo-electrolito.
En funcién de la relacién costo-desempenio, el Ti es la mejor alternativa como metal base y es
comunmente utilizado en todos los electrodos DSA, el Ta como metal base presenta buena
estabilidad y conductividad, sin embargo es costoso comparado con otros metales como el Ti
(Comninellis et al., 1991). Por otro lado, el recubrimiento del metal base debe de contener
mayoritariamente un componente conductor, cominmente RuO, IrO, o Pt; que se puede
estabilizar agregando un 6xido de metal no-conductor o semiconductor como TiO», Ta,Os o
21O, (Comninellis et al., 1991). El recubrimiento tradicional del metal base se hace de la siguiente
manera: disolucion de las sales precursoras en un solvente, aplicacion de la solucién en la base
metalica pretratada, evaporacion del solvente a baja temperatura y finalmente calcinacion del
recubrimiento para la obtencion del 6xido. Este procedimiento se repite hasta obtener el espesor
deseado. Los electrodos DSA se pueden obtener por diferentes métodos, como recubrimiento
por inmersién, recubrimiento por centrifugacion, pirdlisis de pulverizacion y sol-gel. Los
métodos en fase gaseosa pueden ser por deposicién quimica de vapor o deposicién atémica por
capas. Ademas, los métodos electroquimicos, como anodizacién electroquimica y deposicion
electroquimica son también utilizados. El método de fabricacién modifica la naturaleza fisica y
quimica del recubrimiento y por lo tanto su actividad electroquimica y electrocatalitica (Anantha
etal., 2014).

PbO2: Los anodos de este material tienen buena conductividad (40-50 p€2 cm), sin embargo la
posibilidad de la liberacion de iones téxicos, especialmente en condiciones basicas, hace limitado
su uso. No se debe de usar como catodo ya que se reduce a Pb metalico o se disuelve. Ademas,
al ser un material ceramico y fragil es necesario que esté sustentado en un soporte que le dé
consistencia (Gonzalez-Garcia, 1998). Generalmente, hay dos tipos de PbO,, ortorrémbico a-
PbO.y tretragonal 3-PbO,, donde esta ultima es una estructura cristalina que presenta una mayor
conductividad y mayor sobrepotencial de evolucién de oxigeno. El B-PbO;es no-activo, con alta
conductividad, quimicamente inerte, mas barato que los metales nobles, con un alto valor de
sobrepotencial de evolucién de oxigeno y alta actividad catalitica en la produccién de oxidantes.
Las técnicas comunmente usadas para la fabricaciéon de electrodos de PbO, son por
descomposicion térmica, electrodepositacion y anodizacion (Rao et al., 2014).

IrO2: Catalogado como electrodo activo, conocido por su actividad electroquimica en las
reacciones de produccién de oxigeno y cloro. Los anodos de IrO; son generalmente baratos
comparados con otros 6xidos (Rao et al., 2014) y tipicamente presentan bajo poder de oxidacion.
Se ha demostrado que la interaccion entre IrO; y el radical *OH es tan fuerte que se logra formar
el compuesto 1rOs.
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Diamante Dopado con Boro (DDB): El diamante presenta una alta dureza (1x10* kg/mm?) y
alta conductividad térmica (2600 W/m K). Dado que el diamante tiene un valor de banda
prohibida de 5 eV, es considerado un material aislante, incapaz de transferir energfa eléctrica. Sin
embargo, esta limitacion puede ser eliminada al introducir elementos a bajas concentraciones
(dopantes) en el diamante con la finalidad de generar niveles permitidos de energia y reducir el
valor de la banda prohibida. Comunmente se utiliza el boro como elemento dopante en el
diamante produciendo un semiconductor extrinseco tipo-p; si se utilizan otros elementos como
el fésforo y el nitrégeno, resulta la formacién de semiconductores tipo-n (Figura 2.12). También
se ha reportado que el DDB puede comportarse como semimetal, dependiendo de la
concentracién de boro. El proceso que utiliza la compafifa Diachem® para la produccién de
electrodos de peliculas de DDB es la llamada deposicion quimica de vapor (CVD, por sus siglas
en inglés). En la CVD, una pelicula delgada de DDB se deposita en un sustrato conductor,
comunmente Ti, Ta, W, Mo o Nb. Entre estos sustratos, el Nb es el mas adecuado ya que
presenta menos cambios estructurales en las condiciones a las cuales se hace la deposicion. Antes
del revestimiento con la pelicula de DDB, el sustrato es pretratado mediante su activacion con
nanoparticulas de diamante, creando sitios de nucleaciéon donde crecera la pelicula delgada; esto
se logra puliendo el sustrato con polvo de diamante o sometiéndolo en una suspension de
particulas de diamante y ultrasonido (Kraft et al., 2007).

B;E; de conduccion (BC) %//%

P (0.6 eV debajo de la BC)

donadores

N (1.6 eV debajo de la BC)

B (0.37 eV arribade laBV)  aceptor

gga de valencia (BV) ////

Figura 2.12. Diagrama de las bandas de energia del diamante y del diamante dopado.
Adaptado de Kraft et al. (2007).

Banda prohibida ~5.5 eV

Después del pretratamiento, el sustrato se calienta hasta 850 °C en una atmosfera constituida de
hidrégeno, como gas de arrastre, metano o metano-acetona, como fuente de carbono y otros
gases como precursores del elemento dopante. La deposicion es activada por filamentos calientes
a 2600 °C y se obtienen tipicamente velocidades de crecimiento de recubrimiento de 0.2 — 1
um/h. El grosor de la pelicula de DDB en electrodos Diachem® varfa de 0.1 — 10 pm y la
concentraciéon de boro entre 500 — 800 ppm (Tréster et al., 2002). Los electrodos de DDB
presentan valores altos de sobrepotencial de evolucién de oxigeno (2.8 V en condiciones acidas)
por lo que la producciéon de especies quimicas oxidantes como el *OH y Os es posible (Troter
et al.,, 2002). Ademas, la superficie es inerte con bajas propiedades de adsorcion y es estable a la
corrosion incluso en medios fuertemente acidos. Los *OH electrogenerados en anodos de DDB
presentan una débil interaccion DDB-¢OH; por lo que este material se caracterizan por una alta



eficiencia en la oxidacién de compuestos organicos hasta su mineralizacion. La energfa especifica
consumida durante el tratamiento con este tipo de electrodos es aproximadamente 22 kWh/g
COD (Comninellis et al., 2008). Varios autores consideran al DDB como el material mas
eficiente para la oxidacién electroquimica de compuestos organicos (Kapalka et al., 2007,
Velegraki et al., 2010; Scialdone et al., 2009; Waterson et al., 2006; Garcia-Espinoza et al., 2016b).

Carbén y grafito: Los electrodos de este material son baratos y con una alta area superficial por
lo que son cominmente usados como electrodos tridimensionales. Sin embargo su actividad de
oxidacion electroquimica va acompanada de corrosion en la superficie del electrodo,
especialmente a altas densidades de corriente. Este material es mayormente utilizado como
catodo ya que presenta buena reduccién del oxigeno, alto sobrepotencial de evoluciéon de Ha y
baja actividad catalitica en la descomposicion de HOz (Do y Chen 1994; Wu et al., 2012; Daghrir
et al., 2013c).

2.2.3 Generacion de especies reactivas por oxidaciéon electroquimica —
Oxidacion indirecta

La oxidacién indirecta se puede explicar como la oxidaciéon de compuestos organicos debido a
la reaccion quimica entre estos compuestos y oxidantes previamente producidos en la superficie
de los electrodos. Por lo tanto, la oxidacién electroquimica incluye la oxidacién directa de los
compuestos en el anodo, asi como la generacion de especies reactivas las cuales no solamente
pueden actuar en la superficie de los electrodos, si no que pueden migrar al seno de la solucion
y alli llevar a cabo las reacciones.

El tipo de oxidantes eletrogenerados esta ligado principalmente al material de los electrodos y a
la composicion de la solucion electrolitica. La oxidacion indirecta puede regir el mecanismo de
reaccion y en ciertos casos, favorecer la generaciéon de subproductos no deseados. La presencia
del electrolito soporte en la solucién no solo incrementa la conductividad eléctrica sino también
promueve la generacién de especies quimicas oxidantes a partir de la reaccion de los aniones
disueltos. Los iones CI, Bty SO4” se encuentran de manera cotidiana en el ambiente. Por
ejemplo: se han reportado concentraciones de Bt en el intervalo de 10 a 1000 pg/L en agua
potable y de 67 mg/L en agua de mar (Heeb et al., 2014). Por otro lado, el Cl se ha detectado
en una concentracion de hasta 440 mg/L en agua superficial y de 755 mg/L en agua subterrinea
(Magazinovic et al., 2004). Finalmente, los iones SO,* se han detectado a una concentracion de
34 mg/L en agua residual proveniente de la industria farmacéutica (Ocampo-Gaspar, 2004). Por
lo anterior, es menester considerar la influencia de estos aniones en la oxidacion electroquimica.

Cuando iones sulfato se encuentran disueltos e interaccionan con el anodo, se oxidan y generan
iones persulfato y acido peroxidisulfirico de acuerdo a la reaccion 2.23:

25042 & $2082" + 2e- (2.23)

Por otro lado, en presencia de iones haluro como Br’, estos pueden oxidarse en la superficie del
anodo y generar acido oxobrémico:

Br-+ H20 & HOBr 4+ H+ + 2e-  (2.24)



En soluciones con presencia de CI, la oxidaciéon electroquimica genera cloro activo como Cle,
Cl, HCIO y ClO. Estas especies pueden reaccionar con los compuestos organicos en
competencia con el *OH. Para su generacion, el primer paso es la oxidacion directa del anion CI
en la superficie del anodo y la produccion de Cla:

2Cl- - Clz (aq) + 2e- (2.25)

Sila concentracién del Clz excede su limite de solubilidad, se producen burbujas de Cl. gas o es
hidrolizado a 4cido hipocloroso de acuerdo a la reaccion 2.26:

Clz (aq) + H20 & HCIO + CI- +H* (2.26)

El acido hipocloroso esta en equilibrio con el ion hipoclorito a un pKa = 7.55, como sigue:

HCIO © ClO- + H+ (2.27)

La reaccién global en equilibrio se describe con la reaccién 2.28:
Cl- + H20 & HOCl + H* + 2e- (2.28)

Los valores de E° (vs. SHE) son 1.36, 1.49 y 0.89 V para Cl,, HCIO y ClO, respectivamente. El
tipo de especie predominante depende del pH del medio como se muestra en la Figura 2.13a:
<3 para Cl,, HCIO en el intervalo de 3 — 8 y para CIO™ >8 (Brillas y Sirés, 2012). Adicionalmente,
se pueden generar radicales como *Cl (E° = 2.4 V) y «Cl, (E° = 2.0 V) (Wang et al., 2010). Las
fracciones de las especies de Br se muestran en la Figura 2.13b.
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Figura 2.13. Fraccion mol de las especies de (a) cloro y bromo (b) en funcién del pH de la solucién.
Adaptado de Jolley y Carpenter, (1982).

A pesar de que estas especies reactivas formadas a partir del ion haluro, tienen un valor de E°
menor al del *OH (2.8 V), son mas selectivas y pueden reaccionar con nucleéfilos (compuestos
organicos con partes ricas en electrones) mas rapidamente que el *OH (Wang et al., 2010).
Ademas de las reacciones que se pueden producir en el anodo, los iones haluros (CI, Br = X)



actian como «secuestradores» del *OH, produciendo radicales haldgenos (Xe, X»*) segun las
reacciones 2.29 — 2.33 (Grebel et al., 2010):

«OH + X- & XOHe- (2.29)
XOHe- + H+ & Xe + H20 (2.30)
XOHe" + X- & Xze- + OH- (2.31)
Xe + X- © Xze- (2.32)
2 Xze- > 2X2 + 2X- (2.33)

Los radicales halégenos (X¢) compiten con el *OH de acuerdo al valor de su constante de
reaccioén con los compuestos organicos; mientras que los aniones radicales (X.*) por lo general
son menos reactivos que el *OH (Grebel et al., 2010). Los mecanismos con los que interactian
los Xe y X,* con los compuestos organicos incluyen la oxidacién de un electrén, abstraccion de
un atomo de hidrégeno y ataques a enlaces C-C insaturados; mientras que el *OH reacciona casi
exclusivamente por los ultimos dos mecanismos (Grebel et al., 2010).

Todos estos mecanismos pueden coexistir, lo que resulta en un sistema complejo en el cual no
es sencillo de predecir el rol de los parametros de operacion en el desempefio del proceso
(Scialdone et al., 2009). El cloro activo electrogenerado puede tener un efecto significativo en la
degradacion de los compuestos organicos, ya sea que esté presente de manera inherente en la
solucion o se agregue Cl' como electrolito soporte (Frontistis et al., 2016). Se han reportado
investigaciones sobre la oxidacion indirecta por cloro activo en la degradacion de compuestos
organicos. Por ejemplo, Jalife-Jacobo et al. (2016) investigaron el efecto del electrolito soporte
probando HCIO4, NaCl, Na,SO, y H.SO4 a 50 mM en la degradacion del colorante diazo rojo
congo utilizando un anodo de DDB; concluyendo que la degradacion del compuesto fue
considerablemente rapida utilizando NaCl. De acuerdo a los resultados de Giraldo et al. (2015),
el antibitico oxacilina se degradé completamente a los 4 min de reacciéon usando 225 mM de
NaCl a 30.25 mA/cm* y Ti/1rO; como anodo. Por otro lado, Li et al. (2015) reportaron que la
oxidacion indirecta mediada por ClI' no fue el mecanismo principal en la degradaciéon de
compuestos organicos y si por la oxidacién por *OH, ya que los contaminantes pueden ser mas
facilmente adsorbidos y oxidados reaccionando con el *OH en la superficie del anodo, en
comparacion con iones Cl. Sin embargo, hay que sefialar que una desventaja del uso de cloruros
como electrolito soporte es la reacciéon de especies reactivas de cloro con la materia organica
natural presente en el agua generando compuestos halogenados téxicos, como trihalometanos y
acidos haloacéticos (Brillas y Sirés, 2012). La electrogeneracion de cloro activo también se ha
aplicado en otros campos, como la desinfeccion. Por ejemplo, Bruguera-Casamada et al. (2017)
reportaron la inactivacion de suspensiones de Pseudomonas aeruginosa utilizando anodos de DDB,
1rO, y RuO..



2.2.4 Especies reactivas de oxigeno (ERO) y su determinacion

Los POA se caracterizan por la produccion de especies reactivas de oxigeno (ERO) como los
radicales hidroxilo (*OH), aniones superéxido (O”), radicales hidroperoxil (OH), oxigeno
singlete ('Oy), entre otras. Las ERO comprenden no solo radicales libres como el *OH, O;" o
OH>’; sino también los no-radicales como 'O,, H.O» y Os (Fernandez Castro et al., 2015).

Los radicales son moléculas capaces de existir de forma independiente teniendo en su ultimo
orbital uno o mas electrones desapareados, lo cual los torna inestables y altamente reactivos con
capacidad de interactuar con cualquier tipo de compuesto (Corrales y Mufioz-Ariza, 2012).
Considerando la alta reactividad del *OH, se han reportado constantes de velocidad de reaccion
del orden de 10°— 10 ° M's" y tiempos de vida del orden de 10" s (Rivera-Utrilla et al., 2013).
Los radicales producidos en los POA se pueden generar por la adiciéon de un electréon a una
molécula. Una vez formados, los radicales interactiian con otras moléculas a través de reacciones
de 6xido — reduccién con la finalidad de conseguir una configuraciéon electronica estable. En
dichas circunstancias, se produce una transferencia de electrones de las moléculas participantes
(Corrales y Mufioz-Ariza, 2012). La estructura electrénica del oxigeno, lo hace susceptible de
producir radicales. La adicién secuencial de electrones a la molécula de oxigeno genera ERO. Al
adicionar un electrén al oxigeno cuando este se encuentra en estado fundamental se forma el
radical superdxido (O2"), si se afiade otro electréon como producto se obtendra el radical peréxido
(O2). Posteriormente, si el Oz se reduce, se obtiene H2O,, el cual a su vez mediante el proceso
de reduccion puede generar el radical *OH. Por otro lado, a partir de la oxidacion de la molécula
de oxigeno y en presencia de agua, se puede generar Os (Figura 2.14).

[ N J
Oxigeno Radical Radical peréxido Perdxido de
molecular (0,) superéxido (0,*) (0,*?) hidrégeno (H,0,)
E°=1.23V E° =176 V
& | HO H e+ HY

OOO HOO OH

Ozono (0;,) Radical hidroperoxil Radical hidroxilo
E°=2.08V (HO,") (*OH)
E°=1.65V E°=2.81V

® electrén desapareado ® electrén de oxigeno ¢ electrén de hidrégeno
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Figura 2.14. Representacion esquematica de la generacién de especies reactivas de oxigeno. Adaptado
de Corrales y Mufioz-Ariza, (2012).

Debido a la alta reactividad de estas especies y por consecuencia su muy bajo tiempo de vida, su
cuantificacién y detecciéon es dificil. Las pruebas indirectas fundamentadas en el uso de
compuestos «secuestradoresy de ERO son comunmente utilizadas para su deteccion. En estas
pruebas, los compuestos reaccionan selectiva y sensitivamente con la ERO en estudio, por lo
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que estas se pueden cuantificar ya sea por la pérdida de un reactivo o por la generaciéon de un
producto. Las pruebas indirectas para la cuantificacion de ERO se pueden dividir en: i) pruebas
basadas en espectrometria de fluorescencia, en las cuales la reaccion entre el compuesto utilizado
y la ERO genera productos que presentan fluorescencia cuando son excitados a una longitud de
onda determinada; ii) pruebas fundamentadas en quimioluminiscencia, en ellas la reaccién
quimica entre el reactivo y la ERO libera energfa en forma de fotones; iii) pruebas de resonancia
paramagnética electronica, en las cuales las ERO con electrones desapareados son sometidos
campos magnéticos por lo cual el espin del electrén se alinea de cierta manera; estas orientaciones
presentan diferentes energias con las cuales se puede caracterizar y cuantificar a las ERO; iv)
métodos de spin trapping, en ellos cierto compuesto reacciona con el electron desapareado del
radical, lo cual resulta en una respuesta que se relaciona con la ERO; v) analisis electroquimicos
basados en voltametria ciclica y cronoamperometria (Fernandez-Castro et al., 2015). Por lo
general, estas pruebas son costosas y requieren procedimientos complejos (Garcfa-Gomez et al.,
2014).

La N,N-Dimetil-4-nitrosoanilina (RNO) es una molécula organica que presenta un color
amarillo intenso por lo cual es facilmente detectable por medio de espectrofotometria UV-Vis a
una longitud de onda de 440 cuando se encuentra a pH 6 - 10. Este compuesto actiia como un
spin trap por lo que puede ser selectivamente degradado por *OH. L.a RNO no reacciona con Oy’
" ni peroxidos; sin embargo si lo hace con O3, HCIO o ClO". (Muff et al., 2011, Daghrir et al.,
2013d). La degradacion de la RNO ha sido ampliamente utilizada como prueba selectiva de
producciéon de *OH en diversos POA como procesos fotoelectrocataliticos (Daghrir et al.,
2013d), electroquimicos (Chen et al., 2015, Dai et al., 2016) y fotocataliticos (Kim et al., 2013).

El mecanismo de reaccién que se propone involucra la interaccién del *OH con el grupo nitroso
de la RNO como lo muestra la Figura 2.15:

H3C 0 HsC OH
\ // \ /
/N N + «OH —> /N N\

HaC HaC o}

Figura 2.15. Mecanismo propuesto de la oxidacién de la RNO por *OH.
Adaptado de Fernandez-Castro et al. (2015).

Considerando que la RNO puede reaccionar por especies como Os, HCIO y ClO™ ademas del
*OH, su degradacion debe de ser aplicada como una prueba para evaluar la capacidad del proceso
de generar especies reactivas (Simoense et al., 2010).
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2.2.5 Metodologia de superficie de respuesta (MSR)

En el método de experimentacion tradicional se investiga el efecto de cierta variable de manera
independiente, manteniendo a las demas en un valor constante. Sin embargo, esta metodologia
no es recomendable si se quiere evaluar las interacciones entre las variables y obtener las
condiciones 6ptimas (Wu et al., 2012). Para solucionar estos problemas, se recomienda utilizar
la MSR. La MSR es una serie de técnicas matematicas y estadisticas utiles para el modelado y
analisis de problemas en los cuales la respuesta de interés es influenciada por varios factores y
su objetivo es la optimizacion del proceso (Montgomery, 2008; Wu et al., 2012). Tanto el disefio
factorial (DF) como el disefio central compuesto (DCC) son utilizados en la MSR. Se recomienda
el uso de DF en experimentos que involucran varios factores y es necesario conocer su efecto
en la variable de respuesta. Del DF es posible determinar la contribucién de cada factor y de sus
interacciones. Dado que en los DF 2" solo se investigan dos niveles, la respuesta experimental
es linear en el intervalo de estudio (Montgomery, 2008). Las variables k, se establecen a dos
niveles: minimo y maximo, denominados (-1) y (+1), respectivamente. La respuesta experimental
para un DF 2* se representa por un modelo linear polinomial con interacciones conforme a la
ecuacion 2.34 (Zaviska et al., 2012):

k k
i=1 j =2

Donde Y representa la respuesta experimental, &y representa el valor promedio de las respuesta
después de los experimentos, &; representa el efecto principal de cada factor 7, X; y Xj son las
variables independientes y 4; representa el efecto de la interaccién entre el factor 7y el factor /.

El objetivo de la MSR es el determinar las condiciones éptimas de operaciéon de un proceso u
obtener la regiéon experimental en el cual los requerimientos operativos se satisfacen. La
respuesta experimental representada por un modelo de segundo orden es representado por un
polinomio cuadratico, como lo describe la ecuacion 2.35:

k k k
i=1 i=1 joi=2

Doénde Y representa la respuesta experimental; 4 el valor promedio de las respuestas
experimentales; 4; es la estimacion del efecto principal del factor 7, X; y X las variables
independientes, b; es el efecto cuadratico del factor 7 y 4; es la estimacion del efecto de la
interaccion entre el factor 7y el factor /.

El DCC es una opcion para la aplicacion de la MSR. El DCC consta de tres tipos de puntos
experimentales: aristas, axiales y centrales. Los puntos en las aristas se analizan en el DF. Los
puntos axiales representan ejecuciones externas al DF las cuales son usadas para hacerlo
extrapolable y los puntos centrales son requeridos para el analisis del error (Montgomery, 2008);
ambos puntos experimentales se evalian en el DCC (Figura 2.106). La razén de incluir corridas
en los puntos centrales, es el de proveer una varianza razonablemente estable (Montgomery,
2008). El primer paso para la aplicaciéon de la MSR es conocer la regién de operaciéon (conjunto
de condiciones donde el proceso puede ser mejorado) y en ella delimitar la regién experimental
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(espacio delimitado por los niveles de los factores estudiados) en la cual es posible encontrar las
condiciones 6ptimas de un proceso. Por lo anterior, se recomienda hacer experimentos previos,
después de los cuales, tal vez sera necesario desplazar la region experimental en la direccion
adecuada o explorar en forma mas detallada la regién experimental inicial (Figura 2.17) con la
finalidad de encontrar el punto 6ptimo de operacién. El punto éptimo es la mejor combinacion

posible de valores de los factores elegidos en toda la region de operacion en la cual se obtiene la
respuesta deseada.
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Figura 2.16. Representacion de los puntos experimentales que se evaltiian en un DCC con dos variables a
dos niveles.
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Figura 2.17. Representacion de la region de operacion, region experimental, trayectoria de optimizaciéon
y punto 6ptimo.
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CAPITULO 3

METODOLOGIA

3.1 Reactivos y materiales

Los farmacos SMX, PRO y CBZ fueron grado reactivo (99 %, marca Sigma-Aldrich). Las sales
Na,SO,, NaCl, NaBr, KI, acetato de amonio y fosfato de potasio fueron grado reactivo (J.T.
Baker). La RNO fue marca Sigma-Aldrich (97 %). Para los analisis por cromatografia de liquidos
de alta resolucién acoplada a un detector de matriz de fotodiodos (HPLC-PDA, por sus siglas
en inglés) se utilizaron los solventes agua, metanol y acetonitrilo grado HPLC (Burdick and
Jackson). Para la identificacién de subproductos, se usé diclorometano (Burdick and Jackson)
en la extraccién liquido — liquido. Los cartuchos para la extraccion en fase solida (EFS) fueron
marca Oasis (Waters) HLB (bydrophilic-lipophilic-balance) con 60 mg de material sorbente. El
material para la determinacion de la toxicidad aguda por medio de la técnica Microtox (bacteria
Vibrio fischeri y soluciones) fueron proveidos por Modern Water.

3.2 Preparacion de las soluciones

3.2.1 Solucion sintética con los farmacos

Se pesaron 0.02 g de cada farmaco, se agregaron en 2 L. de agua desmineralizada en un frasco
ambar de vidrio y se agitaron durante 12 h utilizando un agitador magnético hasta su completa
disolucién. La solucion resultante presenté una concentracion de 10 mg/L de cada farmaco. Se
ajust6 el pH inicial de la solucién con NaOH (0.1M) o H.SO,4 (0.01M) y se incrementd la
conductividad eléctrica con NaxSOs4, NaCl o NaBr. Para las pruebas utilizando el sistema
experimental 1 en la primera etapa experimental, se preparé una soluciéon madre de CBZ
disolviendo 0.2 g del farmaco en un frasco ambar con 10 mL de metanol. Esta solucion se
mantuvo en refrigeracion (3 °C). Posteriormente, se tomaron 0.5 mL de esta solucién madre y
se mezclaban con 1 L de agua desmineralizada durante 15 min. La solucién sintética resultante
presentaba una concentracién inicia de CBZ de 10 mg/L y un valor de DQO de 600 mgO,/L.

3.2.2 Preparacion de las fases moviles y soluciones para la determinacion de
los compuestos por HPLC-PDA

La fase moévil A se preparé disolviendo 5 mM de acetato de amonio en agua a pH 4.5 ajustado
con acido acético. La fase movil B fue acetonitrilo. Ambas fases se filtraron de manera
independiente a través de una membrana de teflon de 0.45 um. Por otro lado, se prepard una
soluciéon madre de los farmacos disolviendo 0.025 g de cada uno de ellos en 10 mL de metanol
grado HPLC y 40 mL de agua desmineralizada, obteniendo una concentracién de 500 mg/L de
cada farmaco. Se tomaron alicuotas de la solucion madre para realizar curvas de calibracion en
un intervalo de 0.0 — 15 mg/L. Para la optimizacion de la EES, se prepararon soluciones buffer
disolviendo 5 mM de fosfato de potasio a un pH 7.
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3.2.3 Solucion de RNNO y solucidn para cuantificaciéon de oxidantes

La solucién madre se obtuvo disolviendo 0.6 g de RNO en 1 L de una solucién buffer 10 mM de
fosfato de potasio; el reactivo se disolvié completamente usando un agitador magnético. El pH
de la solucién se ajuntd a 7 y se colocod en un contenedor ambar de vidrio en un lugar oscuro.
Posteriormente, para la preparaciéon de la solucién de trabajo, se tomaron 20 mL de la solucién
madre los cuales se agregaron en 2 L de una solucién buffer 10 mM KH,PO, y se ajusté el pH 7.
La solucién de trabajo presentd una concentracion inicial de RNO de 6 mg/L y se agregd 7 mM
de NaxSO4 con el fin de aumentar la conductividad eléctrica. Por otro lado, para la determinacion
de oxidantes electrogenerados a partir del electrolito soporte, se disolvieron 7 mM de NaxSOs,
NaCl o NaBr en 2 L de agua desmineralizada. Estas soluciones se prepararon en ausencia de los
farmacos.

3.2.4 Agua residual pretratada

El agua residual pretratada se tomé de dos diferentes lugares. 1) Del efluente del sedimentador
secundatio de la PTAR del IMTA. A esta agua se agregé CBZ a 10 mg/L y NaCl a 7 o 14 mM.
2) De la planta de tratamiento llamada «ECCACIV» (Empresa para el Control de la
Contaminacién del Agua de Ciudad Industrial del Valle de Cuernavaca) ubicada en Jiutepec,
Morelos. Dentro de las industrias que tratan su agua en esta planta se encuentran las
farmacéuticas e industrias de productos de cuidado personal: Uquifa México, Dr. Reddy's,
Industrias Quimicas Falcon de México y Unilever. Esta planta trata una mezcla de agua residual
doméstica (aproximadamente 40 % vol.) e industrial. Una vez que el agua llega a «ECCACIV»,
se efectiia un cribado y una sedimentacion primaria para la separacion de sélidos; la eliminacion
de materia organica se lleva a cabo en torres bioldgicas con biomasa en suspension.
Posteriormente, el agua pasa por sedimentadores secundarios, luego por un tratamiento
mediante la tecnologia de flotacién por aire disuelto (DAY, dissolved air flotation) y por dltimo a
una etapa de cloracion. El agua se tom6 después del DAF y antes de la cloracion, con el fin de
que el proceso de oxidacion electroquimica sea el tratamiento terciario. Esta agua residual
pretratada se fortificé con los compuestos en estudio a una concentracién de 10 mg/L y no se
modifico el pH, ni se agregd ninguna sal como electrolito soporte.

3.3 Sistemas experimentales

3.3.1 Sistema experimental 1

El sistema experimental 1 estaba constituido por un reactor electroquimico de acrilico de 1.5 L,
una bomba peristaltica, una fuente de poder con una corriente maxima de 15 A a un potencial
de 40 V (Sorensen DLM 40-15) y un concentrador de oxigeno (AEROUS, Clean Water Tech)
(Figura 3.1). Dentro del reactor, se colocaron de manera concéntrica tres electrodos cilindricos
tipo malla, dos catodos (Ti) y un anodo (Ti/PbO;) con un espacio interelectrodo de 0.5 cm. El
diametro del anodo fue de 5 cm y de los catodos de 3.7 y 6.7 cm, cada uno. El anodo, colocado
entre los catodos, tenfa un 4rea activa de 207 cm? y los dos catodos de 430 cm®. Con la finalidad
de tener una solucion perfectamente mezclada, esta se recirculé usando la bomba peristaltica a
un flujo de 1 700 mL/min. Por el fondo del reactor se agregd oxigeno (>90 % pureza) a
diferentes flujos. Todos los experimentos se realizaron a temperatura ambiente y en condiciones
galvanostaticas, por lotes y usando 1 L. de solucion.
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Figura 3.1. Representacion esquematica del sistema experimental 1. (1) Fuente de poder, (2) catodos, (3)
anodos, (4) reactor electroquimico, (5) bomba peristaltica, (6) oxigeno, (7) concentrador de oxigeno.

3.3.2 Sistema experimental 2

El sistema experimental 2 estuvo conformado por un reactor electroquimico de 2 L hecho de
acrilico, una fuente de poder, bomba peristaltica, electrodos, concentrador de oxigeno, difusor
de oxigeno, valvulas y conexiones. El anodo (Ti/1tO, o Nb/DDB, DiaChem® Alemania) se
coloco verticalmente enfrente del catodo con una distancia interelectrodo de 5 mm. El anodo
tipo malla de Nb/DDB estaba recubierto por ambos lados por una pelicula de DDB de 4 um
de espesor y una concentracién de boro en el recubtrimiento de 500 — 800 mg/L. Los 4nodos
tenfan unas medidas de 100 x 100 x 1.9 mm, con un 4rea activa de 62 cm? mientras que la malla
de Ti utilizada como catodo tenfa 93 cm?® de area. Se aplic corriente eléctrica por medio de una
fuente de poder (Sorensen DLM 40-15) con una corriente maxima de 15 A a un potencial de 40
V'y en algunos casos se agregé oxigeno (>90 % pureza) desde el fondo del reactor a un flujo de
3 L/min utilizando un concentrador de oxigeno (AEROUS, Clean Water Tech). Con la finalidad
de tener una solucién perfectamente mezclada, esta se recirculd usando la bomba peristaltica a
un flujo de 800 mL/min. Todos los experimentos se realizaron a temperatura ambiente, en
condiciones galvanostaticas y por lotes. El esquema conceptual de este sistema experimental se
presenta en la Figura 3.2 y la Figura 3.3 muestra el anodo de Nb/DDB, el concentrador de
oxigeno y la fuente de poder.
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Figura 3.2. Representacion esquematica del sistema experimental 2. (1) Fuente de poder, (2) anodo, (3)
catodo, (4) oxigeno, (5) reactor electroquimico, (6) tanque de recirculacion, (7) bomba peristaltica, (8)
concentrador de oxigeno.

Figura 3.3. (a) Anodo tipo malla Nb/DDB, (b) concentrador de oxigeno AEROUS, (c) fuente de poder
Sorensen DLM 40-15



3.4 Procedimiento experimental

Previo a las etapas experimentales, se desarroll6 y validé un método analitico para la deteccion
y cuantificaciéon de los farmacos SMX, PRO y CBZ en agua, utilizando la técnica de HPLC-
PDA. El método incluyé la obtenciéon de las condiciones de operaciéon del cromatégrafo y el
procedimiento para la EFS.

3.4.1 Primera etapa experimental

Se realizaron pruebas con el fin de evaluar la degradacion de la CBZ usando el anodo cilindrico
tipo malla de Ti/PbO, y Na,SO4 como electrolito soporte. En estos ensayos, se estudié el efecto
del tiempo de reaccion, intensidad de corriente, pH inicial de la solucién y flujo de oxigeno
agregado a la solucion, por medio de un DF 2% Posteriormente, usado un DCC, se obtuvieron
las condiciones 6ptimas de operacion. Las respuestas que se consideraron durante esta MSR
fueron la degradacion de la CBZ y la remocion de la DQO.

Luego, se esclareci6 el efecto de la oxidacién indirecta por medio de cloro activo electrogenerado
en la degradacién de la CBZ, utilizando anodos de Nb/DDB y Ti/1rO, y NaCl como electrolito
en el sistema experimental 2. Se aplic6 un DCC evaluando las variables: tiempo de reaccion,
intensidad de corriente, material del anodo y concentraciéon del NaCl, con respecto a la
degradacion de la CBZ y el consumo energético. Una vez obtenidas las condiciones 6ptimas de
operacion, se evalu6 la eficiencia de degradacion del compuesto en varios tipos de agua:
desmineralizada a diferentes valores de pH, de grifo y residual pretratada. Adicionalmente,
utilizando soluciones sintéticas, se identificaron los subproductos de degradacion del compuesto
a los 5 min de electrdlisis, se dio seguimiento a la mineralizacién del compuesto y se realizaron
pruebas de toxicidad aguda tanto en presencia como en ausencia de la CBZ para esclarecer la
contribuciéon de los subproductos de degradacion y del cloro activo electrogenerado remanente.

3.4.2 Segunda etapa experimental

Se evalué la generacion de ERO utlizando inodos de Nb/DDB y Ti/IrO, a diferentes
intensidades de corriente en el sistema experimental 2. Posteriormente, se evalué la degradacion
simultanea de los farmacos SMX, PRO y CBZ mediante un DCC considerando tres variables
continuas (tiempo de reaccién, intensidad de corriente, pH inicial de la solucién) y una variable
categorica (sobresaturacion con oxigeno a la solucion electrolitica). Una vez obtenidas las
condiciones 6ptimas de operacion se determino:

e Fl efecto de tres electrolitos soporte (NaxSOs, NaCl y NaBr) en la degradacion
simultanea de los compuestos en soluciones sintéticas, sobre la generacion de oxidantes,
sobre la formacién de subproductos de reaccion y sobre la toxicidad aguda.

e L eficiencia del proceso con agua residual pretratada fortificada con los compuestos sin
agregar electrolito soporte, la degradacion simultinea e invidual de los compuestos, la
evolucion de la toxicidad aguda, asi como la remociéon de HCOs, CI, DBOs, DQO,
nitrégeno y del COT.

Se utilizaron soluciones sintéticas para evaluar el efecto del electrolito en la degradacién de los

compuestos, en la generaciéon de oxidantes y en la identificacion de los subproductos de
degradacion.



Las pruebas de toxicidad aguda con soluciones sintéticas se realizaron a diferentes
concentraciones de los farmacos (0 mg/L, 5 pg/L y 10 mg/L) con el fin de ponderar la
contribucién de los subproductos y de las especies reactivas remanentes en la solucion. Las
pruebas de toxicidad aguda con agua residual proveniente del sedimentador secundario de una
PTAR, se realizaron en ausencia y en presencia de 10 mg/L de los compuestos.

3.5 Analisis
3.5.1 Cuantificacion de la concentracion de los farmacos

3.5.1.1 Condiciones de operacion del HPLC-PDA

Se utiliz6 un cromatédgrafo de liquidos de alta resolucion marca Shimadzu modelo LC-30AD
acoplado a un detector de matriz de fotodiodos (Shimadzu SPD-M20A). Se utiliz6 una columna
C18 Luna, Phenomenex (150 x 2 mm, 3 um) y un volumen de inyeccion de 15 pl.. Los analisis
se llevaron a cabo a un flujo de 0.5 mL/min a 40 °C, variando el porcentaje de las fases A y B a
través del tiempo como se muestra en la Tabla 3.1. L.os cromatogramas se obtuvieron a 269 nm.
El tiempo total de andlisis por muestra fue de 15 min. La concentracién de cada compuesto se
calcul6 considerando la longitud de onda donde presentan mayor absorbancia: 285, 280 y 260
nm para CBZ, PRO y SMX, respectivamente (Figura 3.4). El sistema de extraccion en fase solida
fue marca VARIAN equipado con una bomba de vacio.

Tabla 3.1. Relaciéon de fases moviles a través del tiempo de separacion.
Tiempo (min) % Fase A(vol.) % Fase B (vol.)

2 85 15
4 80 20
6 75 35
10 85 15
1.4
1.2 1
: —— SMX
TU'\ 1.0 ——PRO
5 T —— CBZ
~ 0.8
©
c 0.6
Qo |
3 0.4
O
< 4
0.2
0.0

200 220 240 260 280 300 320 340
Longitud de onda (nm)

Figura 3.4. Espectros de absorbancia UV-Vis de los compuestos en estudio.



3.5.1.2 Extraccion en fase sélida (EFS)

La EFS se realizé utilizando cartuchos Oasis HILB de 3 cc (empacados con 60 mg de poli
divinilbenceno-co-N-vinilpirrolidona, con caracteristicas de retencién hidrofilicas y lipofilicas y
pueden ser usado para retener compuestos polares y no polares). El cartucho se acondiciond
con 6 mL de metanol y 6 mL de solucién buffer 5 mM de fostato de potasio pH 7. Por otro lado,
se agregaron 20 pl. de la solucién madre a 100 mL de la solucién buffer 5 mM de fosfato de
potasio pH 7, obteniendo una concentracién de 0.1 mg/L de cada firmaco. La solucion se pas6
a través del cartucho HLB. Después, el cartucho se lavo con 15 mL de agua grado HLPC y se
seco por 20 min a vacio. La eluciéon de los compuestos retenidos en el cartucho se realizé
agregando 6 mL de acetonitrilo los cuales pasaron por gravedad. El extracto de acetonitrilo fue
evaporado mediante una corriente suave de N gas. La reconstitucion de los farmacos se realizé
con 1 mL de 80:20 (vol.) 5 mM de acetato de amonio: acetonitrilo. Finalmente el solvente de
reconstitucion con los farmacos extraidos se colocé en un vial y se analizaron mediante HPLC-
PDA. La Figura 3.5 describe los pasos para la cuantificacion y deteccion de los farmacos y la
Figura 3.6 muestra las condiciones de operaciéon del HPLC-PDA.

Fase A: s n.1M acetato X Filtrar
de amonio pH 4.5

(nylon ..
’ Elucién

0.45 pm) ﬁ
6 mL de acetonitrilo

Fase B: acetonitrilo [| y sonicar
Lavado del cartucho

15 mL de H,0
ici i - 0 Reduccién - N
?coLndd|CIotnanl11e6nth)_ Sef_lf cartuﬂ:lzo | Extraccién en fase sélida o 2 HPLC-PDA
mi-de metanol +6m K urrer5m € Cartuchos Waters Oasis HLB 200 mg Reconstitucién 1mL (80 %
fosfato de potasio pH 7 fase A-20%fase B, vol.)
Alicuota del reactor N Buffer 5 mM de fosfato
electroquimico de potasio pH 7

Figura 3.5. Diagrama de flujo que describe los pasos para la cuantificacion de los compuestos en estudio
por HPLC-PDA.

Columna de separacion Detector

C18 Luna 285 nm CBZ
(150 x 2 mm, 3 pm) 280 nm PRO

260 nm SMX
Fases 0.5 mL/min
Vil
moviles 15 HL \L Procesador de
A) 5mM acetato de 40°C datos
amonio pH 4.5
B) acetonitrilo ‘
.

Inyector

Figura 3.6. Condiciones de operacion del HPLC-PDA.
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3.5.1.3 Validacion del método cromatografico

La validacion del método analitico para la determinacion de los farmacos SMX, PRO y CBZ en
agua se dividi6 en dos partes: i) obtencion de las condiciones de operacion del cromatégrafo que
permitan la deteccién y cuantificacion simultanea de los compuestos; ii) optimizacion de la EFS
variando condiciones experimentales como tipo de cartucho, solventes de elucion y pH. En el
presente documento solo se muestran las condiciones a las cuales se obtuvieron los mejores
resultados. El método fue validado de acuerdo a los estandares del Laboratorio de Calidad del
Agua del IMTA y de acuerdo a las directrices de la ICH (International Council on Harmonisation of
Technical Requirements for Registration of Pharmacenticals for Human Use, European Medicines Association
,1995).

Los parametros de validacion del método analitico fueron la linealidad, precision, limites de
cuantificacién, limites de deteccién, exactitud y selectividad.
e Linealidad: se expres6é mediante el analisis de regresion lineal de las curvas de calibracion
(area de la sefial contra concentracién) determinando el factor de correlacion.
e Precisién: se determiné mediante la desviacién estindar de siete muestras a tres
diferentes concentraciones.
e Exactitud: se estimé obteniendo los porcentajes de recuperacion después de la EFS de
acuerdo a la fé6rmula 3.1:

B concentracion promedio cuantificada
% Recuperacion = — — 100 (3.1
concentracion tedrica

Se acepta una variacién del = 20 % en la recuperacion del compuesto después de la EFS.

e Seclectividad: se evalué comparando los tiempos de retencién y los cromatogramas de

los compuestos antes del tratamiento, con muestras después de cierto tiempo de
reaccion en el sistema electroquimico.

e Limites de detecciéon (LDD) y limites de cuantificaciéon (LDC) para cada compuesto:
el LDD se define como la menor concentracién de un compuesto que puede
diferenciarse del ruido de fondo de los cromatogramas. El LDC es la cantidad mas
baja del compuesto que puede determinarse cuantitativamente con precision y
exactitud. Los LDD y LDC se determinaron por tres diferentes métodos (uno de
acuerdo a los procedimientos establecidos en las pruebas de desempefio del
Laboratorio de Calidad del Agua del IMTA y dos de acuerdo a los lineamientos de la
ICH):

o LDD y LDC de acuerdo a los procedimientos del IMTA — Método 1.
Los LDD se obtuvieron mediante la ecuacién 3.2:

LDD =to (3.2)

Doénde 7 es el valor de la # de student para n-1 muestras con un 99 % de confianza y o es la
desviacion estandar de las concentraciones determinadas en el equipo.
Los LDC se calcularon usando la ecuacion 3.3:

LDC=106+X  (33)

Donde o es la desviacion estandar y X es el promedio de la concentracién de las » muestras.

o LDD y LDC segun los lineamientos de la ICH — Métodos 2 y 3.



Método 2
e LDD por evaluaciéon visual: se determina mediante el analisis de muestras con
concentraciones conocidas del compuesto y estableciendo el nivel minimo en el que
este puede detectarse visualmente de forma fiable.
e LDC por evaluaciéon visual: se determina mediante el analisis de muestras con
concentraciones conocidas del compuesto y estableciendo el nivel minimo en el que
este puede cuantificarse con precisiéon aceptable.

Método 3
e LDD con base en la desviacién estandar y la pendiente, de acuerdo a la férmula 3.3:

DD = 2% (33
=27 @3

e LDC con base en la desviacién estandar y la pendiente, de acuerdo a la férmula 3.4:

Lpc = 10° 3.4
-2 @y

En las ecuaciones 3.3 y 3.4, o es la desviacion estandar de la respuesta y 7 es la pendiente de la
curva de calibracion. Se puede utilizar la desviacion estandar obtenida a partir de la curva de
calibracién.

3.5.14. Determinaciéon de la concentracion de la CBZ por

espectrofotometria UV-Vis

La concentracién inicial y residual de la CBZ para algunas pruebas de la primea etapa
experimental, se determiné por medio del cambio en la absorbancia a una longitud de onda de
285 nm usando un espectrofotometro (Cary 60 UV-vis, Agilent Technologies). Se realizé una curva
de calibracién de concentraciones conocidas de CBZ (0.0 — 12.0 mg/L) contra absorbancia que
se utiliz6 para calcular la concentracion del farmaco.

3.5.2 Cuantificacion de oxidantes electrogenerados (utilizando RNO y por
método iodométrico)

El seguimiento a la degradacion de la RNO se realizé mediante espectrofotometria UV-Vis a
una longitud de onda de 440 nm, a la cual el compuesto presenta su mayor absorbancia. Se utilizé
un espectrofotémetro (Cary 60 UV-Vis, Agilent Technologies). Se determiné la concentracion
residual de la RNO y se cuantifico la eficiencia de produccion de ERO mediante una curva de
calibracion, graficando la absorbancia de la RNO en funcién de su concentracion (de 0.0 — 6.7

mg/L).

La produccién de oxidantes a partir del electrolito soporte se estimé por medio de la reaccion
Wessler (Tran y Drogui, 2013), que se basa en la oxidaciéon de iones ioduro. Primeramente, se
agregaron iones ioduro en exceso, utilizando KI en presencia de acido acético en 12 mL de agua
desmineralizada. Después, se tomé una alicuota del reactor electroquimico y se adicioné en la
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solucién acida con ioduro. Cuando los I' estan en presencia de oxidantes en solucién, estos
reaccionan produciendo iodo. El iodo a su vez reacciona con los I' en exceso generando I5 de
acuerdo a la reaccién 3.5:

L+1- ol (3.5)

La concentracién de oxidantes totales se determiné por medio de la ley de Beer-Lambert (e =
26 303 I./mol) midiendo la absorbancia del tri-ioduro a 352 nm. (Tran y Drogui, 2013).

3.5.3 Identificacion de subproductos de degradacion

El analisis para la identificacion de subproductos generados en la degradacion de los farmacos
se llevd a cabo mediante cromatografia de gases acoplada a espectrometria de masas (GC-MS,
por sus siglas en inglés). La técnica de GC-MS se basa en la separacion de los compuestos por
la diferencia de volatilidad entre ellos al aplicar un incremento gradual de temperatura. Después
de su separacion en el cromatdgrafo, los compuestos son identificados en un espectrémetro de
masas donde las moléculas son impactadas por electrones generando diferentes cationes y
cationes radicales que son separados por un campo magnético de acuerdo a su relacién masa-
carga (72/3). Los fragmentos producidos y su abundancia son caractetisticos de cada sustancia,
lo que permite su identificacion al compararlos con los obtenidos de estandares, normalmente,
los detectores cuentan con una librerfa con un catdlogo de sustancias. El cromatégrafo usado
fue marca PerkinElmer Clarus 680, utilizando una columna capilar Elite-5MS (30 m x 250 um),
He como gas de arrastre y operando en modo de energia de ionizacién positiva. El detector
oper6 en un rango de masas de 45 a 620 7/3. La temperatura inicial del horno fue de 70 °C
durante 3 min, después hasta 300 °C con una rampa de calentamiento de 3 °C/min y se mantuvo
esa temperatura durante 15 min. Antes del analisis se llevé a cabo una extraccion liquido-liquido
de acuerdo al siguiente procedimiento: se realizaron experimentos a 2.5 A, sobresaturando a la
solucién con oxigeno, variando el electrolito soporte (Na,SO,, NaCl o NaBr) y tomando 1 L de
muestra a los 90 y 150 min con Na,SO, y alos 5 min y a los 90 min con NaCl y NaBr. La muestra
tomada del reactor electroquimico se colocé en un embudo de separacion, se agregaron 300 mL
de diclorometano y se agit6 vigorosamente. El diclorometano con los compuestos extraidos pasé
a través de Na,SOy anhidro y se recuperd en un matraz bola. Posteriormente se evaporé el
diclorometano utilizando un rotavapor (Biichi R-215), se lavaron los matraces bola con 4 mL de
diclorometano, los cuales fueron reducidos hasta 0.5 mL usando una corriente suave de N2 gas
y puestos en un vial de 1.5 mL para su analisis. Se repiti6 el procedimiento para cada muestra a
pH 4acido y basico (2 y 12, respectivamente). Se realizé una extraccion adicional llamada «blanco
de vidrietia», con el fin de eliminar las interferencias de los materiales utilizados.

3.5.4 Pruebas de toxicidad aguda con la bacteria Vibrio fischeri

El ensayo Microtox se basa en el seguimiento de la bioluminscencia de la bacteria marina, gram-
negativa, anaerobia facultativa 1/7brio fischeri. La reaccién de bioluminiscencia esta ligada al
sistema de transporte de electrones e indica el estado metabdlico de la célula, de modo que una
disminucién de la bioluminiscencia supone la disminucion en la respiracién celular. El empleo
de estas bacterias con fines de monitoreo de la contaminacion estan estandatizados e incluidos
como protocolos normalizados como DIN (norma 38412 parte 34), ISO (norma 11348 parte 1)
y SCOFI (NOM NMX-AA-112) en México (Pica-Granados y Trujillo-Dominguez, 2008).
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Ante la presencia de sustancias toxicas, la bioluminiscencia de la bacterial7brio fischeri disminuye
de forma proporcional a la carga toxica en la muestra problema. Este decaimiento se produce
como resultado del dafio ocasionado a los procesos metabdlicos asociados con la respiracion
bacteriana (Pica-Granados y Trujillo-Dominguez, 2008). Durante la prueba, se varfa la
concentracioén de la muestra problema diluyendo con agua salina (2 % m/v NaCl). Después de
la adicién de la muestra a la suspension con la bacteria, se determina la reduccién en la
bioluminiscencia después de 5 o 15 min. La intensidad de la luz emitida por las bacterias
expuestas a la muestra problema se compara con la emitida por bacterias que permanecen a las
condiciones 6ptimas del sistema control, obteniéndose asi un porcentaje de inhibicién de la
bacteria. La toxicidad se determina como ECs, (concentraciéon que causa un efecto del 50 % en
la inhibicién de la luminiscencia de la bacteria) y unidades de toxicidad (UT) que se determinan
con la férmula 3.6:

100
" ECs,

UT (3.6)

Un aumento en las UT significa un aumento en la toxicidad de la muestra. Este ensayo se realizé
en el Laboratorio de Toxicologia Acuatica de la Coordinacion de Tratamiento y Calidad del Agua
del IMTA, de acuerdo a su procedimiento el cual se basa en MICROBICS (1992) y en la Norma
Mexicana NMX-AA-112-1995-SCFI (SECOFI, 1995). Se utiliz6 un sistema Microtox modelo
500 integrado con una unidad de incubacién, un luminémetro y soffware de analisis.

3.5.5 Otros parametros

Se midi6 el pH, la temperatura y la conductividad usando un equipo sensION156 Portable
pH/Conductivity Meter, HACH. El color se determiné en conformidad con Standar Methods
(APHA, 2012), en unidades platino-cobalto y usando un espectrofotometro (HACH DR 900).
La remocién de la DQO durante la primera parte experimental se determiné de acuerdo al
procedimiento descrito por HACH (método 8000). El cloro residual se determiné con base en
el procedimiento 8021 de HACH. El COT se determiné utilizando un equipo TOC-LCSH
(Shimadzu). La caracterizacion del agua residual pretratada se realizé conforme a las técnicas
analiticas que se citan en la Tabla 3.2.

Tabla 3.2. Parametros que se determinaron para la caracterizacion del agua residual pretratada.

Parimetro Técnica analitica Parimetro Técnica analitica
Bicarbonatos NMX-AA-036-SCFI-2001 N-NO; NMX-AA-099-SCFI-2006
Carbonatos NMX-AA-036-SCFI-2001 N-Total K] IMTA-CAQAF6-61
Cloruros NMX-AA-073-2001 SDT NMX-AA-034-SCFI-2001
DBOs NMX-AA-012-SCFI-2001 SDV NMX-AA-034-SCFI-2001
DQO NMX-AA-030/2-SCFI-2011 SST NMX-AA-034-SCFI1-2001
Fluoruros NMX-AA-077-SCFI-2001 SSV NMX-AA-034-SCFI-2001

Standart Methods for the examination of
water and wastewater, Ed. 20 th 1998,
N-NH; part 4500-NH; Sulfatos NMX-AA-074-SCFI-2014

N-NO; NMX-AA-079-SCFI-2001 COT IMTA-CAQAOG-14




3.5.6 Otras ecuaciones utilizadas

Se calculé la eficiencia de corriente mineralizaciéon (ECM) de la CBZ en algunas pruebas de la
primera etapa experimental, de acuerdo a la ecuacion 3.7 (Sirés et al., 2010):

ECM (%) = AU RFV 3.7
T 432x107m 1t 3.7

Donde A(TOC) es la remocién experimental del COT (mg carbén/L), 7 es el nimero de
electrones intercambiados en la mineralizacién por cada molécula del compuesto, F es la
constante de Faraday (96 487 C/mol), I es el volumen de la solucion (L), 4.32 x 107 es el factor
de conversiéon para homogenizar unidades (3600 s/h x 12000 mg carb6n/mol), 7 es el nimero
de carbones de la molécula, I es la intensidad de corriente aplicada (A) y zes el tiempo de reaccion
(h). La reacciéon de mineralizacion de la CBZ se puede describir de acuerdo a la reaccion 3.8

C15sH12N20 + 29 H20 — 15 CO2 + NHat + 7 OH* + 72e- (3.8)

El consumo energético (CE) por metro cubico de agua tratada se calcul6 siguiendo la ecuacion
3.9 (Brillas y Martinez-Huitle, 2015):

VAt
CE (kWh/m3) =

Vol 1000
Donde 17, A, ty 1o/ representan el voltaje (V), intensidad de corriente (A), tiempo (h) y volumen

(3.9)

de solucién (m’), respectivamente.

Después de aplicar los DF, se calcul6 el porcentaje de contribucion de cada variable en estudio
por medio de la ecuacion 3.10:

Pi=< bi )100 (i # 0) (3.10)

k 2
i=1 bi

Donde Pi es la contribucion en porcentaje de cada factor /7y bz representa la estimacion del efecto
principal del factor

La ecuacion que describe el modelo cinético de primer orden esta dada por la ecuacion 3.11:

Ln (%) = kt (3.11)

Donde Co corresponde a la concentracion inicial del compuesto, £ es la constante cinética de
reaccién de primer orden y C es la concentracion del compuesto después del tiempo (z) de
reaccion. Se puede calcular £ obteniendo el valor de la pendiente graficando 7 contra L (Cy/C)
de la ecuacion 3.11.

El modelo cinético de segundo orden se representa por la ecuacion 3.12, donde £; es a constante
cinética de reaccién de segundo orden.
1 1

———=Kk,t 3.12
o=k (312)
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La velocidad de degradacién de la RNO esta asociada con la velocidad de producciéon de ERO
de acuerdo a la ecuacién 3.13:

d[RNO
Viro = % = —k[RNO] (3.13)

Donde /RNOJ es la concentracion de la RNO, £ es la constante de velocidad de reaccion y IVero
es la velocidad de produccion de ERO. Integrado la ecuacion anterior se obtiene la ecuacion
3.14 donde RNO, es la concentracién de inicial del compuesto, RNO; es la concentracién
después de cierto tiempo (7) de reaccién y £ es la constante cinética de reaccion.

L (RNO") — kt 3.14
"\Rrno,/ ~ (3.14)

El tiempo de vida media (ti/2), el cual es el tiempo necesario para que la concentracién de uno
de los reactivos disminuya a la mitad de su concentracion inicial o el tiempo al que se logra una
remocién del 50 % de la concentracién inicial, se define con la ecuacién 3.15, donde £ es la
constante de velocidad de reaccion de primer orden.

Ln2
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CAPITULO 4
RESULTADOS Y DISCUSION

4.1 Validacion del método analitico para la deteccion y
cuantificacion de los farmacos por HPLC-PDA

En las Figuras 4.1 y 4.2 se muestran los cromatogramas obtenidos a las condiciones descritas en
la seccion 3.5.1.1 a la concentracion alta y baja (15 y 0.1 mg/L, respectivamente). Se obsetva que
los picos de los compuestos son geométricos e intensos, ademas, los tiempos de retencion
permiten que no haya solapamiento de la sefial ni que el frente del solvente interfiera en el
analisis. Por todo lo anterior, las condiciones de operacién se consideraron adecuadas para el
analisis de los compuestos. La Tabla 4.1 muestra los tiempos de retencion de los farmacos.

Tabla 4.1. Tiempo de retencion (tr) de los farmacos.
Compuesto  tr (min)

SMX 2.99
PRO 3.74
CBzZ 9.11
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Figura 4.1. Cromatograma de los farmacos a 15 mg/L.
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Figura 4.2. Cromatograma de los farmacos a 0.1 mg/L.

Linealidad: es importante que la relacién absorbancia — concentracion tenga una relacion lineal
en el intervalo de estudio. La ley de Beer-Lambert describe la relacién entre la cantidad de energia
a una longitud de onda que llega al fotodiodo y la concentraciéon de la muestra en la celda de
analisis. Esta ley asume que el indice de refraccion de la muestra permanece constante y que la
energia es monocromatica. Elincremento en la concentracion de los compuestos puede implicar
la desviacién de la linealidad entre absorbancia — concentracion. Teniendo en cuenta lo antetior,
es importante que el intervalo de concentraciones a la cual se llevara el estudio tenga un
comportamiento lineal.

La linealidad se obtuvo realizando curvas de calibracion de los firmacos a concentraciones de 0,
0.1, 0.5, 2.0, 4.0, 6.0, 10.0 y 15.0 mg/L (Figuras 4.3, 4.4 y 4.5). Posteriormente, se efectu6é un
analisis de regresion lineal graficando el area de cada farmaco (j) contra su concentracién (x =
mg/L). En todos los casos se obtuvo una ecuacion lineal y = mx + by los coeficientes de regresion
(R? fueron superiores a 0.99.
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Figura 4.3. Cutva de calibracién de SMX de 0.0 — 15.0 mg/L.
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Figura 4.4. Cutva de calibracion de PRO de 0.0 — 15.0 mg/L.
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Figura 4.5. Curva de calibracién de la CBZ de 0.0 — 15.0 mg/L.

Precision: la precision del método, basado en la repetibilidad, se evalu6é preparando 7 veces
soluciones a la concentracién baja, media y alta del intervalo en estudio (0.1, 7.5 y 15 mg/L,
respectivamente) y posteriormente se calculd la desviacion estandar (o). La desviacion estandar
en todos los casos fue menor a 10 %, lo que es menor al 20 % que el criterio de aceptacion
establece como maximo (Figuras 4.6, 4.7 y 4.8).

0.16
-
< T
2012 A I
= T
S
S 0.08 |
g
O 0.04 -
C
[e]
3

0

SMX PRO  CBZ

Figura 4.6. Concentracion teérica (0.1 mg/L) y concentracion determinada para cada compuestos. Las
barras de error representan la desviacion estandar (n = 7).
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Figura 4.7. Concentracion tedrica (7.5 mg/L) y concentraciéon determinada para cada compuestos. Las
barras de error representan la desviacion estandar (n = 7).
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Figura 4.8. Concentracion tedrica (15.0 mg/L) y concentracion determinada para cada compuestos. Las
barras de error representan la desviacion estandar (n = 7).

LDD y LDC: Para la determinacién de los LDD y LDC considerando las directrices del IMTA
(método 1), se tomaron en cuenta los valores de desviacion estandar y la concentraciéon promedio
determinada de las muestras a la concentracion baja, es decir 0.1 mg/L. De acuerdo a los
lineamientos de la ICH (métodos 2 y 3), se puede obtener la desviacién estandar a partir del error
tipico de la intercepcion de la curva de calibracion y con base en ese valor y el de la pendiente,
calcular los LLD y LDC. La Tabla 4.2 muestra los valores de la desviacion estandar considerando

lo mencionado anteriormente, dichos valores se obtuvieron con la ayuda de la herramienta
«analisis de datos» de Excel 2013.

Tabla 4.2. Desviacion estandar y pendiente para el calculo de los LDD y LDC.

SMX PRO CBz
Desv. estandar (o) 1550.16034 580.1797 1287.9094
Pendiente (m) 117517.8 20308.1675 65273.9513

La Tabla 4.3 presenta los resultados de los LDD y LDC obtenidos por los diferentes métodos.
Entre ellos, el método 3 es el menos exacto, ya que se fundamenta en la variacién de la
concentraciéon de los compuestos, la obtenciéon de cromatogramas y con base en ellos,
determinar ambos limites de forma visual (Figura 4.9). Por otro lado, los LDD obtenidos
mediante el método 2 son superiores hasta 5 érdenes de magnitud a los obtenidos por el método
2; sin embargo, los LDC si presentan valores similares.
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Figura 4.9. Cromatogramas para la determinacion de los LDD y LDC de acuerdo al método 3.
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Tabla 4.3. Limites de deteccion y cuantificacion de los farmacos.

Método 1 Método 2 Método 3
Compuesto LDD LDC LDD LDC LDD LDC
SMX 0.0145 0.1518 0.0435 0.1319 0.01 0.01
PRO 0.0300 0.2258 0.094 0.2856 0.05 0.10
CBzZ 0.0128 0.1747 0.0651 0.1973 0.03 0.05
*L.DD y LDC en pg/ml.

Exactitud: se evalué mediante el porcentaje de recuperacion de los farmacos después de la EFS.
El procedimiento explicado en el punto 3.5.1.2 se realiz6 una decena de veces. En la Tabla 4.4
se muestran los porcentajes de recuperacién obtenidos asi como la desviacion estandar.

Tabla 4.4. Porcentajes de recuperacion después de la EFS.

Compuesto Recuperacién (%)

SMX 91.47 £ 5.8
PRO 82.19+5.6
CBz 95.78 1.4

Los porcentajes de recuperacion son superiores a 80 %o, por lo cual la metodologia de extraccién
es adecuada para obtener estos valores.

Selectividad: se evalué por medio de una comparacién cualitativa de los cromatogramas
obtenidos antes del tratamiento con cromatogramas después del tratamiento en el sistema
electroquimico por 40 min a 1.0 A. Aunque se observan sefiales que se atribuyen a la presencia
de subproductos, estos no interfieren con el analisis de los compuestos en estudio (Figura 4.10).
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Figura 4.10. Cromatograma de los farmacos después de 40 min de reaccién a 1.0 A.
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4.2 Primera etapa experimental

4.2.1 Oxidacion electroquimica de la CBZ usando un anodo cilindrico de
Ti/PbO;

4.2.1.1 Degradacion de la CBZ y produccion de oxidantes

Se realizaron pruebas preliminares, determinando la degradacion de la CBZ a diferentes
intensidades de corrientes 0.5, 1.0, 2.0, 3.0 y 5.0 A (que corresponden a densidades de corriente
de 2.41, 4.84, 9.66, 14.50 y 24.15 mA/cm’, respectivamente) durante 120 min, con un flujo de
recirculacion de 1 700 mL/min, 7 mM de Na,SOy4 y una concentracién inicial de CBZ de 10
mg/L. La Figura 4.11 muestra la degradaciéon de la CBZ a diferentes intensidades de corriente.
La eficiencia en la degradacién del compuesto se incrementa al aumentar la intensidad de
corriente hasta 3.0 A y es similar a 5.0 A. Este comportamiento indica que la mayor produccion
de *OH se logr6 a 3.0 A, cuando este valor se incrementa, la reaccién principal que se lleva a
cabo no es la hidrélisis del H,O para la produccion de *OH, sino reacciones denominadas
parasitas como la produccion de oxigeno, por lo que la eficiencia del proceso no aumentd mas.
A intensidad de corriente de 0.5 A, la degradacion de la CBZ fue baja (55 %).
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Figura 4.11. Degradacion de la CBZ a diferentes intensidades de corriente. Condiciones: 7 mM NaySOy,
pH 7, 4nodo Ti/PbO,.

Con la finalidad de cuantificar la producciéon de oxidantes totales, se realizaron experimentos
durante 60 min sin agregar oxigeno al sistema y agregandolo a diferentes flujos 0.5, 1.5 y 3.0
L/min. La adicién de oxigeno incrementa la concentraciéon de oxidantes en la solucién
electrolitica, de 0.007 mM (en ausencia de oxigeno) a 0.024, 0.30 y 0.050 mM a 0.5, 1.5 y 3.0
L/min, respectivamente (Figura 4.12). Teniendo en cuenta la inestabilidad y el corto tiempo de
vida media (aproximadamente 107 s) de los radicales (Oz, HO,, *OH, etc.) se asume que el
incremento en la produccién de oxidantes es por la generaciéon de ERO como HxO,y Os. Con
los resultados obtenidos se puede afirmar que existe una relacion entre la produccién de ERO y
el flujo de oxigeno. Una mayor cantidad de oxigeno disuelto en la solucion, significa una mayor
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produccién de ERO. Los catodos mas utilizados para la electrogeneracion de H.O, son aquellos
hechos a base de carbdn; este material es efectivo debido a su alta area superficial, sin embargo
existen reportes del uso exitoso de catodos de Ti en la produccion de H.O, (Yang et al., 2007).

Sin la adicién de oxigeno al reactor, se generaron oxidantes debido a la presencia de iones sulfatos
en la solucién, estos iones se oxidan en el anodo y producen acido peroxidisulfurico (H2S,Oy).
El H,S:0s tiene un alto poder oxidante (S:0s*/SO4*, E°=2.08 V), por lo que es capaz de
degradar compuestos organicos, sin embargo, Garcia-Gémez et al. (2014) reportaron que la
presencia de S;Os™ no tiene influencia en la degradacion de la CBZ.
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Figura 4.12. Oxidantes electrogenerados a diferentes flujos de oxigeno. Condiciones: 7 mM Na;SOy, 3.0
A, pH 7, anodo Ti/PbO; en ausencia de CBZ.

En cuanto a la generacion z sitn de ERO, Robl et al. (2012) reportaron diferencias importantes
en la cantidad producida mediante radiacién UV-fotodlisis, dependiendo del gas con el que se
satura la solucién. Sin la presencia de oxigeno en la solucién no se produjeron ERO después de
300 min de reaccién, se generaron 0.06 mM cuando la solucion se saturd con aire y finalmente,
se lograron producir 0.14 mM en la solucién cuando se agregd oxigeno al sistema. Por lo tanto,
la cantidad de oxigeno tiene influencia la produccién de H>O,. En cuanto a la produccion de
H>O; en un proceso electroquimico, Guitaya et al. (2015) lograron generar casi dos veces mas
de este compuesto cuando se agregaron 6 I./min de oxigeno (44 x10° M) comparado con la
ausencia de oxigeno (20x107> M) a 3.0 A durante 60 min usando fieltro de carbén como citodo.
Con base en los resultados obtenidos, se eligieron intensidades de corrientes de 1.2y 3.0 Ay
flujos de oxigeno de 1.5 y 3.0 L/min como los valores en el disefio experimental.

El intervalo experimental de cada variable se muestra en la Tabla 4.5. Los resultados fueron
analizados usando el soffware Design Expert® (Design Expert 7, Stat-Ease Inc., Minneapolis).
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Tabla 4.5. Intervalo experimental y niveles de las variables independientes.

Variable (Xi) Descripcidn Intervalo experimental
Min. valor(-1)  Max.valor (+1)  Xio AXi
X Tiempo (min) 40 110 75 35
Xa Intensidad de corriente (A) 1.2 3.0 2.1 0.9
X3 pH 4 8 6 2.0
X4 Flujo de oxigeno (L/min) 1.5 3 0.75 3.75

4.2.1.2 Efecto de las variables y sus interacciones (DF)

La relacion empirica entre la respuesta y las variables, calculada con los valores mostrados en la
Tabla 4.6, se expresa en las siguientes ecuaciones polinomiales para ambas respuestas
(degradacion de CBZ y remocién de DQO, ecuaciones 4.1 y 4.2, respetivamente):

Yepz = 62.23 + 9.69X, + 4.40X, + 1.01X5 + 4.03X, + 1.09X,X, + 0.49X,X5 —
0.39X,X, + 0.50X,X5 + 0.16X,X, + 0.66X,X, (4.1)

Ypqo = 18.40 + 5.64X; + 4.47X; — 0.83X;3 + 0.22X, + 1.02X;X; + 1.02X,X;5 —
0.14X,X, — 0.93X,X5 — 1.67X,X, + 0.27X,X, (4.2)

El coeficiente de determinacion, R? se define como la relacién entre la variacion explicada por
el modelo y la variacion total del proceso; es una medida del grado de ajuste del modelo obtenido
con respecto a los valores experimentales. Se considera un buen ajuste del modelo, cuando el
valor de R es al menos de 0.80 (Fu et al., 2007). Los valores obtenidos de R fueron de 0.9793
y de 0.9276 para la remocién de la CBZ y de la DQO, respectivamente. Dado que estos valores
son mayores a 0.80, se puede afirmar que los modelos representan acertadamente al proceso. El
coeficiente by indica la remocién promedio considerando los 16 experimentos (62.23 y 18.40 %
para la remocion de CBZ y DQO, respectivamente). El tiempo de electrolisis tiene una influencia
positiva importante en ambas respuestats (bicsz= 9.69, bingo= 5.64). Es decir, el porcentaje de
degradacion de la CBZ incrementa 19.38 % (2x9.69) cuando el tiempo de reaccion se incrementa
de 40 a 110 min; a la vez, la remocién de la DQO incrementa 11.28 % (2x5.64). El segundo
factor mas importante para ambas respuestas fue la intensidad de corriente, con un efecto
positivo (bacsz= 4.40, bapqo = 4.47). El pH inicial de la solucién no mostré un efecto significativo
(bscsz= 1.01, bspgo= -0.83). Esto parece estar relacionado con el alto pKa de la CBZ (13.9), lo
cual implica que la molécula no presentd disociacion en el intervalo de pH de estudio. Es
importante resaltar que en cuanto a la degradacion de la CBZ, el flujo de oxigeno agregado
mostr6 un efecto positivo importante (bacsz= 4.03), lo cual indica que la degradacion del farmaco
aumenta 8.06 (2x4.03) cuando el flujo aumenta de 1.5 a 3.0 L/min. Sin embargo, en el caso de
la remocién de la DQO, el efecto del flujo de oxigeno, que significa la produccion de ERO y
por lo tanto de la oxidacion indirecta, fue relativamente bajo (bapgo= 0.22). Esto indica que el
poder oxidante del H2O; y del O; electrogenerados (E°= 1.776 V y 2.08 V, respectivamente) no
promueven la remocién de la DQO. Adicionalmente, el bajo rendimiento en la remocién de la
DQO (hasta 31 %) es debido a la limitada eficiencia de la oxidacién electroquimica en
compuestos organicos formados por solo un carbono, como metanol, acido férmico, etc.
(Comninellis y Chen, 2010). En el caso del presente trabajo, el metanol contribuye con el 80 %
del valor de la DQO. Se obtuvieron resultados similares respecto a la baja eficiencia del proceso
electroquimico en cuanto a la remocién de la DQO por Garcia-Segura et al. (2015). Dichos



autores trataron un efluente de una PTAR municipal usando un electrodo de DDB logrando
una eficiencia del 50 % en la disminucién de la DQO después de 2 h de electrdlisis 2 98 A/m’y
del 90 % después de 24 h. Por otro lado, Daghrir et al. (2014) removieron hasta el 78 % de la
DQO de agua residual doméstica usando un 4nodo de Ti/DDB durante 2 h a 26.53 mA/cm’y
Guitaya et al. (2015) lograron un 70 % en 90 min a 3.0 A utilizando agua residual municipal. Por
lo tanto, la remocién de la DQO esta relacionada con el tipo de compuesto organico, las
condiciones de operacion ademas de su afinidad con especies oxidantes como *OH, H,O, y O.

Referente a la interaccion de los factores, tiempo de reacciéon — intensidad de corriente (XiX2)
mostraron el mayor coeficiente positivo en la degradacion de la CBZ (b= 1.09). Para la
remociéon de la DQO, las interacciones tiempo de reaccion — intensidad de corriente (XiXo) y
tiempo de reaccion — pH (X;Xs) fueron las mas importantes con el mismo efecto positivo (bix=
1.02, bis= 1.02).

Tabla 4.6. Matriz del DF 24y sus resultados.

Disefio Degradacidon  Degradacién = Remocidn Remocion
experimental Plan experimental CBZ CBZ DQO DQO
Us U, experimental experimental  predicha
Xt X2 X5 X4 (min) U,(A) Us; (L/min) (%) predicha (%) (%) (%)
1 1 1 1 A 40 1.2 4 1.5 45.96 45.60 6.21 8.75
2 S ™ R I | 40 3.0 4 1.5 64.02 62.60 18.24 15.66
3 11+ A 40 1.2 8 1.5 49.9 50.90 20.57 20.84
4 1 +1 +1 A 40 3.0 8 1.5 71.49 72.26 32.07 31.85
5 4+ -1 1 A 110 1.2 4 1.5 45.43 44.31 10.45 6.38
6 +1 +1 -1 A 110 3.0 4 1.5 60.38 63.28 13.24 17.36
7 +H1 1 #1A 110 1.2 8 1.5 51.16 51.63 13.5 14.77
8 +# +#1 +#1 A 110 3.0 8 1.5 77.21 74.96 31.16 29.85
9 1 -1 -1 # 40 1.2 4 3.0 50.15 52.81 11.78 11.71
10 -1 +1 -1 +1 40 3.0 4 3.0 69.12 68.24 19.07 19.19
1M1 1 -1 +1 # 40 1.2 8 3.0 62.05 58.74 19.84 17.11
12 1 +1 +1 # 40 3.0 8 3.0 77.00 78.53 26 28.69
13 +1 1 1 H 110 1.2 4 3.0 55.36 54.17 8.79 10.40
14 +1 +1 1 # 110 3.0 4 3.0 72.16 71.57 23.62 21.96
15 +1 -1+ H 10 1.2 8 3.0 60.29 62.12 10.9 12.10
16 +1 +1 +1 +1 110 3.0 8 3.0 83.93 83.88 28.9 27.75

Con el fin de representar de manera mas clara las contribuciones de cada factor y de las
interacciones tanto para la degradacién de la CBZ, como para la remocion de la DQO, se
recurrié al grafico de Pareto calculando los porcentajes por medio de la ecuaciéon 3.10. La
contribucién de los factores independientes en la degradacion de la CBZ fueron 70.7, 14.6, 0.8
y 12.3 % para el tiempo de reaccién, intensidad de corriente, pH inicial de la solucién y flujo de
oxigeno, respectivamente. Para los mismos factores, en el caso de la remocién de la DQO, las
contribuciones fueron 54.5, 32.2, 1.18 y 0.08 %. Como se muestra en la Figura. 4.13, el tiempo
de reaccion es el factor que mas contribuye tanto a la degradacion de la CBZ como a la remocion
de la DQO, seguido por la intensidad de corriente. Es esencial notar que la oxidacién indirecta,
por medio de ERO generadas 77 situ, tuvo una contribucion significativa en la degradacion de la
CBZ (12.3 %). No obstante, para la remocién de la DQO, el efecto de la oxidacién indirecta fue
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practicamente despreciable (0.08 %). La contribuciéon de las interacciones de los factores (valores
omitidos de la Figura 4.13) en la degradacion de la CBZ fueron 0.9, 0.2, 0.1, 0.2, 0.02 y 0.3 %
para X;Xo, Xi1X;, XiXy, XoXs, XoXy v X5Xy, respectivamente. Para la remocion de 1la DQO, para
las mismas interacciones, los valores fueron 1.8, 1.8, 0.03, 1.5, 4.8 y 0.1 %. De los resultados del
DF, se observa que el incremento en el tiempo de reaccién, intensidad de corriente y en el flujo
de oxigeno, aumenta la cantidad de especies quimicas oxidantes (p. ¢j. *OH, H.O, y O3) y
consecuentemente se incrementa la eficiencia del proceso. Una vez determinadas las
contribuciones de los factores y sus interacciones en las variables de respuesta, se puede obtener
un modelo mas elaborado, como un modelo de segundo orden. Por tal motivo, se usé un DCC
como siguiente paso con el fin de obtener las condiciones 6ptimas de operacion.

70 -
] Il Degradacion de CBZ
60 - [_1Remocion de DQO
R 501
'S 404
o ]
>
_-g 30 -
& 20-
&) ]
10 _ .
0 f T
X1 X2 X3 X4

Figura 4.13. Grafico de Pareto de la contribucion del (X;) tiempo de reaccion, (Xz) intensidad de
corriente, (X3) pH y (X4) flujo de oxigeno en la degradacion de la CBZ y en la remocion de la DQO.

4.2.2.3 Optimizacién de las condiciones de operaciéon por medio de un DCC

El DCC consistié del DF 2* con 16 experimentos (descritas anteriormente), 8 corridas axiales
(experimentos 17 -24 en la Tabla 4.7) y 6 corridas en el centro (experimentos 25-30 en la Tabla
4.7). Con base en los resultados, los coeficientes de los modelos cuadraticos se calcularon usando

el software Design-Experf® (ecuaciones 4.3 y 4.4).

Ycpz = 65.67 + 8.18X; + 4.44X, + 2.75X; — 7.48X, + 1.09X;X, + 0.49X,X;
— 0.79X,X4 + 0.50X,X5 + 0.31X,X, + 1.33X5X, — 1.21X? + 0.21X3
— 0.94X% — 4.56X? (4.3)

Ypgo = 15.44 + 6.02X; — 0.026X, + 0.081X; — 11.66X, + 1.02X;X, + 1.02X;X;

+ 0.29X,X, — 0.93X,X3 — 3.35X,X, + 0.53X;5X, — 1.88X? — 0.83X3
— 1.12X2% — 4.67X? (4.4)
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Tabla 4.7. Matriz del DCC y sus resultados en la remocion de la CBZ y de 1a DQO.

Disefio Degradacion Degradaci  Remocién ~ Remocidn
Exp experimental Plan experimental CBzZ 6én CBZ DQO DQO

Ui U, U, experimental predicha experimental predicha
Xi Xo X5 X4 (min) (A) Us (L/min) (%) (%) (%) (%)
17 -a O 0 5 21 6 2.25 47.03 43.08 2.00 3.72
18 +a O 0 145 21 6 2.25 81.86 80.52 23.88 26.06
19 0o -a 0 75 0.3 6 2.25 63.90 59.53 5.06 9.10
20 0O +a O 0 75 3.9 6 2.25 76.34 75.42 29.23 29.08
21 0O 0 -a o 75 21 2 2.25 65.00 61.34 17.00 19.38
22 0O O +a © 75 2.1 10 2.25 66.00 64.37 15.00 16.51
23 o o0 0 -a 75 21 6 0.75 62.21 55.85 9.64 15.41
24 0] 0 0 +a 75 21 6 3.75 67.20 68.27 21.98 20.10
25 o o 0 0 75 21 6 2.25 66.59 66.62 22.50 22.43
26 o o0 o] o] 75 21 6 2.25 68.55 66.62 23.88 22.43
27 o O 0 0 75 21 6 2.25 66.97 66.62 21.99 22.43
28 o o0 o 0 75 21 6 2.25 65.73 66.62 20.15 22.43
29 o o 0 0 75 21 6 2.25 65.56 66.62 23.45 22.43
30 0 0 O 0 75 21 6 2.25 66.33 66.62 22.60 22.43

La Tabla 4.8 muestra el analisis de varianza (ANOVA) de los parametros de la respuesta predicha
de los modelos cuadraticos para la degradacion de la CBZ y la remocion de la DQO por medio
del proceso de oxidacion electroquimica y produccion 7z sitn de ERO. En esta Tabla se puede
observar que los valores-F del modelo de 15.81 para la degradacion de la CBZ y de 9.42 para la
remocién de la DQO; y los valores de probabilidad (Pr > F = 0.0001) para ambos procesos
indican que la falta de ajuste de los modelos no es significativa tanto para la degradacion de la
CBZ como para la remocion de la DQO.

Tabla 4.8. ANOVA de los modelos cuadraticos para la degradacion de la CBZ y la remocion de la DQO.

Analisis de varianza

g.l.? Sumade cuadrados Media cuadrdtica Valor-F  Pr>F

Degradacién CBZ
Modelo
Residual

Falta de ajuste
Error

Remocién DQO
Modelo
Residual

Falta de ajuste
Error

14
15
10

14
15
10
5

2851.46

193.23
187.39
5.85

1625.44

184.85
176.28
8.57

203.68

12.88

18.74
1.17

116.1

12.32

17.63
1.71

15.81

16.02

9.42

10.29

<0.0001

0.0034

<0.0001

0.0095

* grados de libertad, F = Coeficiente de Fischer, R* CBZ = 0.9365, R* DQO = 0.8979

Las Figuras en tercera dimensioén de superficie de respuesta en la degradacion de la CBZ y
remociéon de la DQO se muestran en la Figura 4.14. Se puede observar que cuando el flujo de
oxigeno y el pH de la solucién se mantienen constantes (a 2.8 L/min y 7.05, respectivamente),
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B: Corriente (A)

B: Corriente (A)

las eficiencias de degradaciéon de la CBZ y remocion de DQO aumentan al incrementar el tiempo
de reaccién y la intensidad de corriente a través del intervalo estudiado. En términos de
optimizacion, el tiempo de reaccion tiene la mayor influencia en la degradacion del farmaco que
la intensidad de corriente. Las Figuras 4.15a y 4.15¢ muestran la comparacion entre los valores
experimentalmente obtenidos y los predichos por los modelos en la degradacion de la CBZ y en
la remocién de la DQO, respectivamente. El buen ajuste entre estos valores indica que los
resultados son satisfactorios. Los residuos se definen como la diferencia entre la respuesta
observada y la respuesta predicha por el modelo. Las Figuras 4.15b y 4.15d indican que los
residuos se distribuyen de manera aleatoria alrededor de la desviaciéon cero, excluyendo asi la

existencia de errores sistematicos.
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Figura 4.14. Degradacion de CBZ y remocion de DQO en funcion del tiempo de electrdlisis (min) e
intensidad de corriente (A). Graficas bidimensionales (a y c) y tridimensional (b y d) obtenidas del DCC.
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Figura 4.15. Comparacion de los valores de degradacion de la CBZ (a) y remocién de la DQO (c)
experimentalmente obtenidos y los predichos por los modelos. Residuos de la degradaciéon de la CBZ
(b) y de la remocién de 1a DQO (d).

Adicionalmente, los valores de los coeficientes de correlacién de los modelos de segundo orden
(ecuaciones 4.3 y 4.4) (R%csz = 0.9365, R*pqo= 0.8979) indican que solamente el 6.35 y el 10.21
% de la variacién total del modelo de la degradacion de la CBZ y de la remocién de la DQO,
respectivamente, no puede ser explicada por el modelo empirico. Por lo tanto, existe un buen
ajuste entre los resultados experimentalmente obtenidos y los predichos por los modelos,
indicando que los resultados son satisfactorios y consistentes con los modelos cuadraticos.

El objetivo de la optimizacién es el determinar los valores éptimos para la degradacion del
farmaco y para la remocién de la DQO. El criterio elegido para la optimizacion del proceso fue:
1) la degradacion de la CBZ y la remocion de la DQO debieron de ser maximizadas, ii) las cuatro
variables independientes se analizaron en todo el intervalo experimental, iii) dado que el objetivo
principal de la presente investigacion es la degradacion de la CBZ, su concentracién debié de
minimizatrse con la mayor importancia (factor de ponderacién 5/5) y la DQO debié removerse
con menor importancia (factor de ponderacién 3/5).
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Con base en el criterio mencionado, las mejores condiciones de operaciéon propuestas por el
software Design Expert® fueron las siguientes: 110 min de reacciéna 3.0 A, pH 7.05 y 2.8 LO,/min.
En estas condiciones, las respuestas tedricas fueron de 82.44 y 29.99 % para la degradacion de
la CBZ y la remocién de la DQO, respectivamente, con un factor de desirability de 0.945. El
tactor desirabiility varia de cero a uno y proporciona informaciéon sobre la adecuacion entre la
solucion y el criterio propuesto. Si el valor es cercano a uno, significa que la solucién propuesta
por el modelo puede ser obtenida experimentalmente (Garcia-Gémez et al.,, 2014). Con la
finalidad de confirmar la reproducibilidad y validar el modelo, se realizaron una serie de tres
experimentos adicionales a las condiciones 6ptimas obtenidas. Posteriormente, para evaluar el
efecto de la oxidacién indirecta, se llevaron a cabo experimentos a las condiciones 6ptimas pero
sin agregar oxigeno a la solucion.

La Figura 4.16 muestra la degradaciéon de la CBZ a través de los 110 min de reaccion, se observa
una rapida degradacion del compuesto, seguida de una ligera atenuacién en la velocidad después
de 40 min. Después de los 110 min de electrolisis, las respuestas predichas por el modelo (82.44
% para la degradacion del farmaco y de 29.99 % para la remocion del a DQO) se ajustan bien a
los rendimientos obtenidos experimentalmente a las condiciones 6ptimas de operacion (83.90 £
0.8 % y de 3238 £ 1.0 % para la degadacion de la CBZ y la remociéon de la DQO,
respectivamente). Con el fin de elucidar la velocidad de degradacién de la CBZ, se analizé la
cinética de reaccién probando los modelos cinéticos de primer y segundo orden a las condiciones
6ptimas. Se eligié como el modelo correcto aquel que presentd el factor de correlacion (R?) mas
cercano a la unidad. La ecuacién que describe el modelo cinético de primer orden esta dada por
la ecuacién 3.11. El modelo cinético de segundo orden se representa por la ecuacion 3.12.
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Figura 4.16. Degradacion de la CBZ bajo las condiciones 6ptimas por medio del proceso de oxidaciéon
electroquimica con y sin agregar oxigeno. Condiciones: 7 mM Na;SOy, 3.0 A, pH 7.05, anodo Ti/PbO. y
2.8 L/min de O,.

El modelo que mejor representa el proceso de oxidacion electroquimica con produccién de ERO
es el de segundo orden, con un R* de 0.9774 y una constante aparente de reaccién de 0.0046 M
's’". Sin agregar oxigeno, la degradacion de la CBZ fue de 76.56 % con una constante de reaccion
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de primer orden de 0.0128 min™ (t1/2 = 54.15 min) (Figura 4.17); la remocién de la DQO fue de
30.75 %. Es interesante comparar los valores cinéticos obtenidos con los reportados a otras
condiciones experimentales. Daghrir et al. (2013a) indicaron que la cinética de degradacion de la
CBZ por medio de fotoelectrocatilisis con electrodos nanoestructurados de Ti/TiO; es de
pseudo-segundo orden con una constante cinética de 6x10* L. mg "' min™". Por otro lado, se han
reportado cinéticas de degradacion de primer orden en otras investigaciones. Palo et al. (2014)
estudiaron la degradacion electroquimica de la CBZ en varias matrices acuosas, reportando una
£ de 0.73, 0.20 y de 0.55 min" para agua desmineralizada, agua residual y agua doméstica
respectivamente. Garcfa-Gomez et al. (2014) investigaron la oxidacion electroquimica de la CBZ
utilizando 4nodos de Ti/DDB y Ti/PbO,; obtuviendo una constante £ de 0.021 min™. Es
importante notar que en el presente trabajo, la produccion iz sitn de ERO modifica el orden
cinético de la reaccion debido a la participacion de otros reactivos (ERO) en las reacciones de
degradacion.
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Figura 4.17. Orden cinético de degradaciéon de la CBZ a las condiciones éptimas y en ausencia de
oxigeno. Condiciones: 7 mM NaySOy, 3.0 A, pH 7.05, anodo Ti/PbO; y 2.8 L/min de Ox.
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4.2.2 Degradacioén de la CBZ por cloro activo electrogenerado

4.2.2.1 Produccion de cloro activo

La Figura 4.18 muestra la capacidad del sistema de reaccién 2 para generar cloro activo utilizando
dos materiales de anodo (Nb/DDB y Ti/1rO;) a diferentes intensidades de cortiente; con base
en estos resultados, se calcul6 la tasa de produccion de cloro activo. De acuerdo a la Figura 4.19,
la tasa de produccién de cloro activo es proporcional a la intensidad de corriente en ambos
anodos siguiendo un comportamiento lineal. El dnodo de Nb/DDB presenté un mejor
desempefio comparado con el Ti/IrO,, generando aproximadamente 50 — 100 % mis cloro
activo por minuto. Esta diferencia en el rendimiento se atribuye a las propiedades del material
referentes a la oxidacion del cloruro.
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Figura 4.18. Efecto de la intensidad de corriente y el anodo en la generacion de cloro activo. (a)
Nb/DDB, (b) Ti/ItO,. Condiciones: 14 mM NaCl, en ausencia del fairmaco.
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En la oxidacién electroquimica, las caracteristicas del anodo como el valor del sobrepotencial de
evolucion de oxigeno y cloro son importantes ya que tienen injerencia en la generacion de
oxidantes que promuven la oxidacién directa o indirecta. La baja adsorcion que presenta el anodo
de Nb/DDB beneficia la produccion de cloro activo ya que uno de los principales pasos pata su
generacion es la oxidacion directa del Cl en la superficie del anodo (M) de acuerdo a las siguientes
reacciones 4.5y 4.6.

M+ Cl~ - M(*Clyg) + e~ (4.5)
2M(*Cl,g) = 2M + Cl, (4.6)

Con base en estas pruebas se eligd el intervalo de estudio de intensidad de corriente de 0.5 a 1.0
A, de tiempo de reaccién de 5 y 15 min como nivel bajo y alto, respectivamente; ya que a estos
valores hubo una producciéon de hasta 0.05 mM de cloro activo. Ademas, se estudio el efecto de
la concentraciéon de NaCl (7 y 14 mM) y del tipo de anodo como factor categdrico. Las respuestas
fueron la degradacion de la CBZ y el consumo energético. Los intervalos de las variables en
estudio se muestran en la Tabla 4.9.

Tabla 4.9. Intervalo de las variables independientes (Xj).

Xi Xa Xs X4

Nivel Tiempo (min)  Intensidad de corriente (A) NaCl(mM) Anodo (factor categdérico)
-1.68 1.59 0.33 4.61

-1 5 0.5 7 Nb/DDB

0 10 0.75 10.5

+1 15 1 14 Ti/lrO
+1.68 18.41 1.17 16.39

0.008

=0.0047x + 0.0003

0.007 _ Yoreoo
R*=0.97

0.006

o o o

o o o

S S S

> = oy
1 1 1

0.002 Yrimop = 0-0043x - 0.0015

0.001 4 R*=0.99
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cloro activo (mM m|n'1)
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Figura 4.19. Influencia de la intensidad de corriente en la tasa de produccion de cloro activo durante 30
min de reaccion utilizando 4nodos de (ll) Nb/DDB o (A) Ti/1tO; y 14 mM de NaClL
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4.2.2 Efecto de las variables y sus interacciones (DF)

La matriz del DF y las respuestas a cada condiciéon (degradacion de la CBZ y del consumo
energético) se muestran en la Tabla 4.10. La relacién empirica entre la respuesta y las variables
se expresa en la ecuacion polinomial 4.7:

Yepz = 36.95 + 14.78X, + 16.69X, + 7.55X5 — 4.65X, + 5.52X;X, + 0.80X;X;
- 1.39X1X4 + O-57X2X3 - 1.86X2X4 + 1.96X3X4 (4‘.7)

El modelo lineal que se obtuvo puede ser validado evaluando la significancia del coeficiente de
determinacién (R, el coeficiente de determinacién ajustado (R*-adj) y el coeficiente de
determinacion predicho (R*pred); calculados mediante analisis de regresion entre los valores
predichos y observados (Carabin et al., 2016). Los valores obtenidos (R* = 0.9744, R*-adj =
0.9233 y R*pred = 0.7381) indican buena capacidad del modelo de predecir las respuestas en el
intervalo experimental elegido.

Tabla 4.10. Matriz del DF 24, resultados experimentales de la degradacion de la CBZ y del consumo

energético.
Exp. Disefio experimental Plan experimental Respuesta

Consumo

U1 Degradacidon energético

X1 X2 X3 X4 (min) U2(A) U3 Ug deCBZ (%)  (kWh/m3)
1 -1 -1 -1 -1 5 0.5 7 Nb/DDB 6.84 0.21
2 +1 -1 -1 -1 15 0.5 7 Nb/DDB 24.25 0.63
3 -1 +1 -1 -1 5 1.0 7 Nb/DDB 30.05 0.61
4 +1 +1 -1 -1 15 1.0 7 Nb/DDB 82.91 1.80
5 -1 -1 +1 -1 5 0.5 14 Nb/DDB 18.55 0.15
6 +1 -1 +1 -1 15 0.5 14 Nb/DDB 42.57 0.43
7 -1 +1 +1 -1 5 1.0 14 Nb/DDB 46.27 0.40
8 +1 +1 +1 -1 15 1.0 14 Nb/DDB 81.39 1.18
9 -1 -1 -1 +1 5 0.5 7  Ti/lrO2 4.88 0.16
10 +1 -1 -1 +1 15 0.5 7  Ti/lrO: 17.18 0.50
1 -1 +1 -1 +1 5 1.0 7  Ti/lrO2 19.89 0.54
12 +1 +1 -1 +1 15 1.0 7  Ti/lrO: 49.20 1.60
13 -1 -1 +1 +1 5 0.5 14 TillrO; 13.74 0.12
14 +1 -1 +1 +1 15 0.5 14 Ti/lrO; 34.13 0.36
15 -1 +1 +1 +1 5 1.0 14 TiflrO2 37.15 0.35
16 +1 +1 +1 +1 15 1.0 14 Ti/lrO; 82.27 1.04

El coeficiente independiente de la ecuacién 6.17 que resultd del DF indica la degradacion
promedio del compuesto después de los 16 ensayos (36.95 %). La intensidad de corriente tiene
una gran influencia en la degradacion de la CBZ contribuyendo de manera positiva (bo=16.69).
Es decir, el porcentaje de degradacion del compuesto se incrementa en promedio 33.83 %
(2x16.69) cuando la intensidad de corriente aumenta de 1.0 a 2.5 A. Esto significa que cuando la
intensidad de cortiente aumenta, una mayor cantidad de cloro activo se produce incrementado
la degradacion del compuesto. El segundo factor mas importante con efecto positivo es el
tiempo de reaccion (b1=14.78), el cual siempre influye de manera positiva en la degradacion del
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compuesto, de acuerdo a la Tabla 4.10. El electrolito soporte no solo incrementa la
conductividad eléctrica, sino que también actiia como precursor de oxidantes. Por lo anterior, la
concentracion de NaCl presentd un incremento de 15.1 % (2x7.55) cuando su concentracion se
duplica, de 7 a 14 mM. Entre las variables independientes, el material del anodo presento el
menor efecto en la respuesta, de forma negativa (b4=-4.65); indicando que la degradacién de la
CBZ disminuy6 9.3 % (2x4.65) cuando se utilizé el anodo de Ti/1rO, en comparacion con el de
Nb/DDB.

Con la finalidad de obtener una mayor informacion sobre el efecto de las variables en la respuesta
se aplico la férmula 3.10. La contribucién de los factores independientes en la degradacion de la
CBZ fue de 35.44, 45.19, 9.25 y 3.51 % para el tiempo de reaccion, intensidad de corriente,
concentraciéon de NaCl y tipo de anodo, respectivamente. Como se muestra en la Figura 4.20, la
oxidacion de la CBZ, la intensidad de corriente y el tiempo de reaccion presentaron la mayor
contribucién. La concentracion del NaCl present6 una contribucion del 9.25 %, ya que a una
mayor concentracion de Cl se facilita su interacciéon con el anodo. La preponderante
significancia de la intensidad de corriente y el tiempo de reacciéon en la oxidacion indirecta se
debe a que ambos factores estan fuertemente relacionados con la cantidad de electrones que
entran al sistema, lo cual significa un mayor numero de eventos de oxidacién del CI'. Tomando
en cuenta lo anterior, se justifica el relativamente alto valor de la interaccién tiempo — intensidad
de corriente (4.94 %). La contribuciéon de las demas interacciones en la degradacion del
compuesto es estadisticamente despreciable.
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Figura 4.20. Contribucién estandarizada de los factores y sus interacciones (X1: tiempo de reaccion, Xo:
intensidad de cotriente, X3: concentracion de NaCl, X4: tipo de 4nodo).

De los factores independientes, el tipo de anodo present6 el menor efecto en la degradacion del
farmaco (3.51 %), esto se puede explicar considerando lo siguiente. De acuerdo al modelo
propuesto por Comninellis et al. (2008) existen dos tipos de anodos: activos y no-activos. La
diferencia entre ellos se fundamenta en la interaccioén entre la superficie del anodo y el *OH. El
DDB es el anodo no-activo con el mejor desempefio, que se caracteriza por tener una baja



interacciéon *OH-dnodo y es considerado el material mas adecuado para la oxidaciéon de
compuestos organicos (Brillas y Sirés, 2012). El electrodo de DDB marca Diachem® presenta
un alto valor de sobrepotencial de evolucion de oxigeno (2.8 V vs. SHE) (TtOsler et al., 2002)
compatado con 0.25 V del Ti/IrO; que es un dnodo activo tipico (Comninellis y Nerini, 1995).
En general, se prefiere un anodo que presente un valor alto de evolucién de oxigeno para la
oxidacion directa. Sin embargo, de acuerdo con los resultados obtenidos se puede afirmar que
esta caracteristica no es determinante en la oxidacién indirecta de la CBZ por cloro activo
electrogenerado. Varias investigaciones se han enfocado en el efecto del material del anodo y del
electrolito soporte (principalmente Na,SO4 y NaCl) en las cuales es evidente que la eficiencia del
proceso esta fuertemente ligada a la interaccion intensidad de corriente- electrodo- electrolito
presentando diferentes resultados. Por ejemplo, Guzman-Duque et al. (2014) evaluaron la
degradacion del colorante cristal violeta usando anodos de DDB y IrO; con 350 mM de NaCl.
En esas condiciones, se removié practicamente el 100 % del compuesto después de 10 min de
reaccién; sin embargo, el colorante cristal violeta no es un compuesto modelo ya que contiene
en su estructura quimica cloruros que pueden participar en el proceso. Recientemente, Zhang et
al. (2017) trataron soluciones del colorante naranja acido II evaluando tres tipos de anodo (DDB,
mezcla de 6xidos y Pt) por medio de un DF usando 100 mM del electrolito. El sistema
DDB/NaCl present6 el mejor desempefio, lo cual puede ser explicado por el efecto sinérgico
entre los DDB(*OH) y el cloro activo. En sistemas que utilizan anodos de DDB, el uso de bajas
concentraciones de cloruros son benéficas para las reacciones de oxidacién debido a la sinergia
entre la oxidacién directa e indirecta. Sin embargo, la contribuciéon del cloro activo sera
preponderante al incrementar los cloruros (Zhang et al., 2017). Con base en estos resultados, se
puede afirmar que la eficiencia del proceso también puede depender de otras condiciones
experimentales como tiempo de reaccién, intensidad de corriente, concentracion de electrolito,
tipo de contaminante y configuracion del reactor.

4.2.2.3 Optimizacion de las condiciones de operacion por medio de un DCC

La matriz del DCC, los datos experimentales y el consumo energético calculado para cada
condiciéon experimental se muestran en la Tabla 4.11. Con base en los ensayos del DCC se
obtuvo la ecuacion de segundo orden 4.8:

Yepz = 44.63 + 16.00X, + 17.69X, + 9.002X; — 5.78X, + 5.52X, X, + 0.80X,X;
— 2.42X,X, + 0.57X,X5 — 2.76X,X, + 0.69X5X, — 4.01X? — 1.17X2
— 0.69X2 (4.8)



Tabla 4.11. Matriz del DCC con los valores experimentales de la degradacién de la CBZ y el consumo

energético calculado.

Exp. Disefio experimental Plan experimental Respuesta

Consumo

Degradacién energético

X1 X2 X3 U1(min) U2(A) U3 de CBZ (%)  (kWh/m3)

Nb/DDB anodo
17 -1.68 0] 0 1.501 0.75 10.5 6.21 0.09
18 +1.68 0 o 18.409 0.75 10.5 78.80 1.25
19 0 -1.68 0 10 0.3296 10.5 11.22 0.18
20 0 +1.68 0 10 1.1704 10.5 89.03 1.41
21 o} o} -1.68 10 0.75 4.6137 29.86 1.08
22 0 0 +1.68 10 0.75 16.386 70.74 0.56
23 0 0 0 10 0.75 10.5 51.02 0.69
24 o] 0 0 10 0.75 10.5 51.85 0.69
25 0 0 0 10 0.75 10.5 52.22 0.70
26 0 0] 0 10 0.75 10.5 51.51 0.70
27 0] 0] 0 10 0.75 10.5 50.98 0.70
28 o] 0 0 10 0.75 10.5 51.77 0.70
Ti/lrO2 dnodo

29 -1.68 0 o] 1.591 0.75 10.5 5.85 0.07
30 +1.68 0 0 18.409 0.75 10.5 52.46 0.94
31 0 -1.68 0 10 0.3296 10.5 12.28 0.14
32 0] +1.68 0 10 1.1704 10.5 63.02 1.06
33 0 0 -1.68 10 0.75 4.6137 23.47 0.84
34 0 0 +1.68 10 0.75 16.386 56.82 0.41
35 (0] 0] (0] 10 0.75 10.5 37.26 0.52
36 0 0 o] 10 0.75 10.5 36.99 0.51
37 0 0] 0 10 0.75 10.5 38.12 0.49
38 (0] o] 0 10 0.75 10.5 38.40 0.50
39 0 0 0 10 0.75 10.5 37.51 0.50
40 0 0 0 10 0.75 10.5 36.21 0.50

La validez del modelo se confirmé por medio del ANOVA (Tabla 4.12). Cuando se usa un nivel
de significancia del 5 %, el modelo es considerado significante si el valor-P es menor al 0.05 (Cho
y Zoh, 2007). Por lo tanto, de los valores-P que se presentan en la Tabla 4.12, se puede confirmar
la significancia del modelo con un valor-P <0.0001. Los efectos de los factores principales son
también significativos (valores-P <0.0001 para todos ellos). Adicionalmente en el DCC, los
valores del R*, R*-adj y R*-pred fueron 0.9646, 0.9469 y 0.8824, respectivamente.



Tabla 4.12. ANOVA del modelo cuadratico para la degradacion de la CBZ.

Analisis de varianza

d.f.? Suma de cuadrados Media cuadratica Valor-F Valor-P
Pr>F

Modelo 13 20452.71 1573.29 54.48 <0.0001 Significante
Xi Tiempo 1 6992.17 6992.17 242.14 <0.0001
Xz Intensidad de
corriente 1 8547.98 8547.98 296.01 <0.0001
Xs[Nacl] 1 2210.21 2210.21 76.54 <0.0001
X4 Anodo 1 1336.47 1336.47 46.28 <0.0001
Residual 26 750.8 28.88
Falta de ajuste 16 746.47 46.65 107.76 <0.0001 Significante
Error 10 4.33 0.43

* Grados de libertad. F Coeficiente de Fisher

Asimismo, en la Figura 4.21 se muestra el ajuste practicamente lineal entre los valores
experimentalmente obtenidos y los predichos por el modelo. Por lo anteriormente mencionado,
se puede afirmar que el modelo describe de manera satisfactoria al proceso en el intervalo
estudiado de las variables. Se muestra la grafica de superficie de respuesta en la Figura 4.22.
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Figura 4.21. Comparacion de los valores experimentalmente obtenidos con los predichos por el modelo.

Para obtener las condiciones 6ptimas de operacion se consideré conseguir la mayor eficiencia
de degradacion del compuesto con el menor consumo energético; en todo el intervalo
experimental de las variables en estudio. Los valores 6ptimos fueron 12.45 min de reaccién a 1.0
A, con 14 mM de NaCl y el anodo de Nb/DDB. En estas condiciones, el factor desirability fue
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de 0.867; este factor indica que la solucién propuesta por el modelo puede ser obtenida
experimentalmente. Con el fin de validar el modelo y obtener las constantes cinéticas de
degradacion, se realizaron pruebas adicionales a las condiciones 6ptimas obtenidas. La
degradacion experimentalmente obtenida del compuesto a estas condiciones fue de 88.70 £ 0.35
%, el cual es un valor muy cercano al tedrico propuesto por el modelo (89.03 %) con una
variaciéon menor al 5 %.
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Figura 4.22. Superficie de respuesta de la degradacion de 1a CBZ en funcién del tiempo de reaccion e
intensidad de corriente. Grafica bidimensional (a) y tridimensional (b) obtenida del DCC.

4.2.2.4 Requerimiento de cloro activo para la degradacion de 1a CBZ

Se llevaron a cabo ensayos a las condiciones 6ptimas con la finalidad de evaluar la cantidad de
cloro activo generado 7 situ para la degradacion de la CBZ (1.0 A, 14 mM de NaCl usando
Nb/DDB como anodo) durante 20 min usando agua desmineralizada y hasta 60 min en agua
del grifo y agua residual pretratada. La capacidad del reactor electroquimico para producir cloro
activo se compar6 con la concentracién obtenida a las mismas condiciones pero en ausencia de
la CBZ (Figura 4.23). La concentracién de la CBZ decrece y el cloro activo incrementa
practicamente de manera lineal. De igual forma, la concentracion el cloro activo residual
incrementa (medido en presencia del farmaco), lo que significa que no todo el cloro
electrogenerado se consumié. Considerando que después de 20 min de reaccién usando agua
desmineralizada (Figura 4.23a), el farmaco fue totalmente degradado y restando la cantidad de
cloro activo residual del cloro activo generado en ausencia de la CBZ, la cantidad de cloro
requerido para la degradacion del farmaco fue de 0.0906 mM. Ademas, teniendo en cuenta que
el pH inicial de la solucién fue de 7, la especie de cloro preponderante fue HCIO, consumiéndose
4.75 mg/L. Por otro lado, la generacién de cloro activo y su concentracion residual se evalud
durante 60 min usando agua del grifo y residual pretratada. Después de 40 min, se degradd
totalmente la CBZ en agua del grifo consumiendo 6.29 mg/L del HCIO (Figura 4.23b). Con
agua residual pretratada se requitieron 6.82 mg/L para degradar el 73 % del compuesto después
de 60 min de reaccién (Figura 4.23c).



0.12

0.10

0.08

0.06 ~

Concentracion (mM)

0.00 T T T T
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20

Tiempo (min)

o
w
S

o o o o
= - o )
o a (=] a
L 1 L 1

Concentracion (mM)

g

o

&
1

g
o
S

10 20 30 40 50 60
Tiempo (min)

o

o
w
S

o

]

o
1

o

o

S
|

Concentracion (mM)

0.00 T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60

Tiempo (min)
Figura 4.23. Relacion entre la degradacion de la CBZ y cloro activo generado y remanente. (a) Agua

desmineralizada, (b) agua del grifo, (c) agua residual pretratada. (A) Cloro activo sin CBZ, (@) cloro
activo con CBZ, (H) concentracion residual de CBZ. Condiciones: 14 mM NaCl, 1.0 A, anodo Nb/DDB.

~75~



4.2.2.5 Estudio cinético en varias matrices de agua y valores de pH

Se evalu6 el efecto de la composicion del agua y del pH en la degradacion de la CBZ por cloro
activo electrogenerado a las condiciones 6ptimas. De acuerdo a la Figura 4.24, la concentracion
de la CBZ disminuye a través del tiempo. El pH del agua desmineralizada se modifico (2, 7 y 10)
mientras que el agua del grifo y residual pretratada se utilizaron sin modificar el pH, sin embargo
en todos los casos se adicionaron 10 mg/L de CBZ y 14 mM de NaCl. De acuerdo a la Figura
4.24 es clara la diferencia en la eficiencia de degradacion. Las degradaciones mas rapidas del
farmacos se obtuvieron utilizando agua desmineralizada en el siguiente orden de acuerdo al pH:
pH 2> pH 7 > pH 10. Después de 12.45 min de electrdlisis, se degradé el 95.5 % del compuesto
a pH 2; las eficiencias de degradacion a pH 7 y 10 fueron el 88.7 y 83.95 %, respectivamente.

La degradaciéon completa del farmaco en agua del grifo se obtuvo después de 40 min de reaccion
mientras que el 73 % fue oxidado en agua residual pretratada. Los datos experimentales de la
degradacion de la CBZ se ajustaron de manera adecuada al modelo cinético de primer orden con
valores altos del factor de correlacion (>0.98). Como se puede observar en la Tabla 4.13, el valor
de la constante cinética de primer orden () utilizando agua de la llave (0.072 min™) es
aproximdadamente el doble comparado con la obtenida en agua residual pretratada (0.035 min-
". Estos menores valores de las constantes se atribuyen a la presencia de especies orginicas e
inorganicas disueltas en el agua del grifo y su mayor concentraciéon en agua residual pretratada
que interaccionan con el cloro activo electrogenerado. El tiempo de vida media (ti/2) en agua
desmineralizada fue de 2.63, 3.66 y 4.78 para pH 2, 7 y 10, respectivamente; e incrementa a 9.67
min en agua del grifo y 19.69 min en agua residual pretratada.
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Figura 4.24. Degradacién de la CBZ en agua desmineralizada a pH acido, neutro y basico, agua del

gtifo y residual pretratada. (A) Agua residual pretratada pH 7, (M) agua del grifo pH 7, (V) agua
desmineralizada pH 10, (¢) agua desmineralizada pH 7, (®) agua desmineralizada pH 2. Condiciones:
14 mM NaCl, 1.0 A, 4nodo Nb/DDB.
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Diferentes pH inducen la coexistencia de diversas especies de cloro activo en el seno de la
solucién. El mejor resultado en la degradacion del farmaco a pH 7, comparado con el obtenido
a pH 10 puede estar relacionado con el E° de las oxidantes electrogenerados. Es decir, la
diferencia en el valor del E° del HCIO de 1.49 V contra el del C1IO- E°= 0.89 V puede explicar
el mejor desempefio a pH 7.

Tabla 4.13. Factor de correlacion (R?) del estudio cinético, tiempo de vida media (t1/2), conductividad y
potencial en diferentes tipos de agua.

Conductividad Potencial

Tipo de agua pH k (min™) R? ti2 (min) (pS cm™) V)

Agua desmineralizada 7 0.1893 0.992 3.66 1700 11.0
Agua desmineralizada 10 0.1450 0.982 4.78 1690 13.1
Agua desmineralizada 2 0.2631 0.976 2.63 5200 7.9
Agua del grifo 7 0.0717 0.986 9.67 1860 10.6
Agua residual pretratada 7 0.0352 0.990 19.69 2100 9.9

Las Figuras 4.25 y 4.26 muestran la fraccién molar de las especies de cloro en funcién de su pH
y la variacion del pH a través del tiempo de reaccion en los ensayos realizados a pH inicial de 10,
7y 2, respectivamente. En el experimento que se realizé a pH 7, este disminuy6 hasta 4.5 después
de 12.45 min de reaccidn, sin embargo la especie de cloro presente fue siempre HCIO. El pH
no varié en el experimento cuando se ajusté a un valor de 2, por consiguiente los oxidantes
fueron Cl, y HCIO en una relacién de 30 — 70 % de acuerdo a la Figura 4.25. El pH disminuy6
al transcurrir el tiempo de reaccion en las soluciones con el pH inicial de 10 y de 7 (Figura 4.26).
Al inicio del ensayo hecho a pH 10, la especie de cloro activo presente en la solucién fue OCI;
ya que el pH decreci6 a través del tiempo, la especie preponderante de cloro activo cambié de
OCI' a HCIO en una relacién de 5 % a 95 %.
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Figura 4.25. Fraccion mol de las especies de cloro (X;) en funcién del pH de la solucion.
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Figura 4.26. Variacion del pH a través del tiempo cuando se evalu6 pH inicial de 10, 7 y 2. Condiciones:
14 mM NaCl, 1.0 A, 4nodo Nb/DDB.

Es necesario mencionar que en el experimento a pH 2, la solucién presenté un valor de
conductividad dos veces mayor en comparacion con los ensayos a pH 7 y 10 (Tabla 4.13). Este
incremento esta relacionado con el H:SO4 que se agregd para disminuir el pH y que puede actuar
como electrolito soporte. Cuando iones sulfatos se encuentran disueltos en la solucion
electrolitica, pueden ser oxidados en la superficie del anodo y generar acido peroxodisulfiurico
(H2S:0¢); €l cual es un oxidante (S:0s”/SO4*, E° = 2.08 V) capaz de modificar las estructuras
de las moléculas organicas. Los iones S:0s” se generan a partir de la oxidacién del SO4* de
acuerdo a la siguiente reaccion 4.9 (Panizza et al., 2010):

2H,S0, - H,S,05 + 2e~ + 2H* (4.9)

Por lo tanto, la participacién de todos los oxidantes (*OH, cloro activo, oxidacion directa en el
anodo, S$:0¢”) crea un sinergismo y por ello aumenta la eficiencia de degradacion del firmaco,
en comparacion con los demads experimentos. Ademas, la presencia de los iones en el seno de la
solucién, incrementa la cantidad de solidos disueltos, lo que a su vez aumenta la conductividad,
disminuyendo el voltaje necesario para logar la intensidad de corriente deseada. El incremento
en conductividad a pH 2 también puede ser evidenciado por el potencial obtenido (7.9 V), el
cual es mas bajo en comparacién con los demds ensayos (Tabla 4.13). Estos resultados
concuerdan con los obtenidos por Al-Qiam et al. (2015), quienes reportaron que la degradacion
de cafeina por hipoclorito electrogenerado a pH 3 fue superior que a pH 7 y 11. Los autores
reportaron que se obtuvo una mayor eficiencia de degradacioén en agua desmineralizada, en
comparacion con la obtenida evaluando una muestra de agua proveniente de una PTAR (95 vs.
70 % a los 40 min de reaccion).

Adicionalmente, se determiné la eliminacién de color en la prueba que se realiz6 en agua residual

pretratada. Después de 15 min de reaccién, se removié el 59.53 % del color como se muestra en
la Figura 4.27. Por lo anterior, los oxidantes generados electroquimicamente reaccionan de
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manera no selectiva con todas las sustancias y por lo tanto en este tipo de agua se obtuvo el
menor valor de 4.
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Figura 4.27. Remocioén de color del agua residual pretratada. Condiciones: 14 mM NaCl, 1.0 A, Nb/DDB
anodo.

De manera complementaria, se determiné el porcentaje de mineralizacién cuantificando la
remociéon del COT en agua desmineralizada y se calculé la eficiencia de corriente de
mineralizacion (ECM) de acuerdo a la ecuacién 3.7 tomando en cuenta la reaccién de
mineralizacion del compuesto (reaccion 3.9). De acuerdo a la Figura 4.28a, después de 12.45 min
de electrolisis, se mineralizé el 14.9 % de la CBZ, a los 60 y 90 min el COT removido fue de
38.3 y 50.0 %, respectivamente. El valor mayor de ECM se obtuvo durante los primeros minutos
de reaccion; se logré hasta 16.5 % de eficiencia de corriente, es decir que 16.5 % del total de la
energfa se destin6 a mineralizar el 14.9 % de la CBZ por cloro activo electrogenerado (Figura
4.28b). Se obtuvieron menores valores de ECM a los 60 y 90 min de reaccion (3.15 y 1.5 %,
respectivamente), lo que se atribuye a reacciones secundarias que se llevan a cabo en ambos
electrodos como la producciéon de oxigeno, reduccién de cloro activo o degradaciéon de

subproductos (Zaviska et al., 2009).
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Figura 4.28. (a) Remocion del COT, (b) eficiencia de corriente de mineralizacion. Condiciones: 14 mM
NaCl, 1.0 A, anodo Nb/DDB.

4.2.2.6 Identificacion de subproductos y propuesta de mecanismos de
degradacion

Se identificaron los subproductos de la degradacion de la CBZ a los 5 min de reaccién a 1.0 A,
14 mM de NaCl usando el anodo de Nb/DDB y agua desmineralizada por medio de la GC-MS.
Se eligi6 realizar esta identificaciéon usando agua desmineralizada con el fin de evitar
interferencias en la identificacién de los productos intermedios de reaccion. Se identificaron seis
compuestos organicos: acridina (CAS: 260-94-6), iminoestilbeno (CAS: 256-96-2), 9-
metilacridina (CAS: 611-64-3), 9,10-dihidroacridina o acridan (CAS: 92-81-9), 10,11-
epoxicarbamazepina (CAS: 36507-30-9) y oxcarbazepina (CAS: 28721-07-5). A los 5 minutos de
reaccioén no se identificaron subproductos clorados.
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La estructura quimica, féormula, 7/z y tiempo de retencion se muestran en la Tabla 4.14. Con
base en los subproductos identificados se propuso el siguiente mecanismo de degradacién, que
se esquematiza en la Figura 4.29. Teniendo en consideracién que la constante de velocidad de
reaccion entre la CBZ y el «Cl (5.6 x10" M''s™', Wang et al., 2016) es mayor que la de la CBZ y
el *OH (8.8 x10” M''s”, Lester et al., 2014); la oxidacion quimica del firmaco es originada
preferencialmente por el *Cl mediante el ataque electrofilico en el doble enlace insaturado en el
anillo central heterociclico de la CBZ, produciendo un radica que genera a la 10,11-
epoxicarbamazepina (compuesto 1), que a su vez puede ser transformada a oxcarbazepina
(compuesto 2) por una reorganizacion en los estados de transiciéon. De manera simultanea, por
la contraccion del anillo de 10,11-epoxicarbamazepina y por la pérdida del grupo —-CONH; se
forma la 9-metilacridina (compuesto 3) y acridina (compuesto 4). En otra ruta de degradacion se
propone que la CBZ pierde el grupo —CONH, en presencia de protones para producir
iminoestilbeno (compuesto 5) y subsecuentemente acridan (compuesto 6). Se infiere que los
subproductos identificados se degradan a compuestos menos complejos hasta su mineralizacion.

Tabla 4.14. Subproductos identificados por GC-MS durante la oxidacién de la CBZ por oxidacion
electroquimica en presencia de NaCl.

Nombre Férmula Estructura Nimero CAS m/z tr (min)
o

D

Epoxicarbamazepina J\

(compuesto1) CisHiN>0, HNT N0 36507-30-9 180 64.2
o
/

| L
Oxcarbazepina A
(compuesto 2) CisHi2N- O, H,N o] 28721-07-5 180 64.2

Acridina
(compuesto 4) Ci3HgN

CH3
X
9- Metilacridina P
(compuesto 3) CigHuN N 611-64-3 193 58.8
=
N

Iminoestilbeno \ N O

(compuesto 5) CigHuN H 256-96-2 193 50.4
Acridan O N O

(compuesto 6) GisHuN H 92-81-9 180 53.6

260-94-6 179 44.5

m/z = relacibn masa-carga, tr = tiempo de retencion
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Figura 4.29. Propuesta del mecanismo de degradacion de la CBZ.

4.2.2.7 Ensayos de toxicidad aguda

Se hicieron pruebas a diferentes concentraciones de la CBZ con el propésito de obtener el valor
de la concentraciéon que causa un efecto del 50 % en la inhibicion de la bacteria 1zbrio fischeri
(ECsp). Se midi6 la reduccién en la actividad de la bacteria a los 5 y 15 min de su exposicién con
la solucién. Los valores de ECs (mg/L) fueron 113.67 y 121.57 mg/L a los 5 y 15 min,
respectivamente (Figura 4.30).
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Figura 4.30. Inhibicion de la bioluminiscencia de Vibrio fischeri a diferentes concentraciones de CBZ.

Subsecuentemente, se determind la toxicidad aguda de la solucién sintética antes del tratamiento
mediante oxidaciéon electroquimica y después de 20 y 90 min de reaccion a 1.0 A. Estas pruebas
se realizaron exponiendo a la bacteria a la solucion tratada durante 5 min. La solucién sintética
inicial (10 mg/L de CBZ y 14 mM de NaCl) no presentd una inhibicién del 50 % en la actividad
de la bacteria, por lo que no se pudo obtener el ECs, sin embargo si provocé una inhibicién del
22 %,; port lo tanto el EC» = 10 mg/L. La soluciéon sometida al tratamiento presentd un aumento
considerable en el efecto sobre la bacteria. Las UT que se calcularon con base en el ECs) en
unidades de volumen fueron de 11.3 y 30.4 a los 20 y 90 min de reaccién, respectivamente.
Considerando estos resultados se realizaron pruebas adicionales con la finalidad de esclarecer la
contribucién del cloro activo en la bacteria 1ibrio fischeri. Para realizar lo anterior, se someti a
1.0 A agua desmineralizada con 14 mM de NaCl en ausencia de la CBZ y se determinaron las
UT alas 20 y 90 min. Como se muestra en la Figura 4.31, el cloro activo electrogenerado presentd
un efecto importante en la bacteria, obteniéndose valores de UT de 8.2y 28.5 a los 20 y 90 min,
respectivamente. Estos valores son menores a los obtenidos en los experimentos realizados con
el farmaco. Las diferencias de las UT entre los dos experimentos de 3.1 UT a los 20 min y de 1.9
UT alos 90 min se pueden atribuir a los subproductos formados. Sin embargo se debe de tomar
en cuenta que estos experimentos se realizaron a una concentraciéon de 10 mg/L de la CBZ, la
cual es una concentracién mucho mayor que la tipicamente encontrada en el ambiente acuatico;
pot lo que se espera una menor contribucién de los subproductos a una menor concentracion
del farmaco. Ademas, considerando que la remocién del COT fue de 21.7 y 50.1 % a los 20 y 90
min, respectivamente; se puede atribuir el incremento de la toxicidad al cloro activo residual mas
que a los subproductos. Se han reportado resultados similares en otras investigaciones. Por
ejemplo, Wu et al. (20106) trataron el antibiético trimetoprima por el proceso de UV /cloro y
reportaron un aumento en la toxicidad utilizando 7brio fischeri después de 1 min de reaccion
comparado con la solucién inicial. El aumento en la toxicidad provocado por el cloro activo
remanente es una desventaja del proceso; por lo que es necesario realizar investigaciones
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adicionales con el objetivo de minimizar el cloro activo residual optimizando la cantidad de NaCl,
la intensidad de corriente y el tiempo de reaccion.

30
25
20

15

22 %

104 inhibicién

5_ J/

0 . :

0 20
Tiempo (min)

Unidades de toxicidad

Figura 4.31. Unidades de toxicidad a diferentes tiempos de reaccion, 20 y 90 min. Barras claras: efecto
del cloro activo electrogenerado, ensayo en ausencia de la CBZ; barras oscuras: efecto del cloro activo y
de los subproductos, ensayo en presencia de la CBZ. Condiciones: 14 mM NaCl, 1.0A, 4nodo Nb/DDB.
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4.3 Segunda etapa experimental

4.3.1 Produccién de ERO usando anodos de Nb/DDB y Ti/ItO,

Se evalu6 el desempefio de dos materiales de anodo en la degradacion de la RNO; Ti/I+O; como
modelo de un anodo activo y Nb/DDB como anodo no-activo. Se utiliz6 una malla de Ti como
catodo y se probaron diferentes intensidades de corriente: 0.5, 1.0, 2.5y 3.0 A; (8.06, 16.12, 40.3
y 48.3 mA/cm?, respectivamente) tomando alicuotas a los 5, 20, 40, 60 y 90 min. La RNO puede
ser degradada por *OH, Os, HCIO o ClO". A las condiciones experimentales no se generaron
HCIO o CIO" ya que se us6 NaxSO4 como electrolito soporte (7 mM), por lo que la degradacion
en la RNO se atribuye principalmente a la generacion de *OH. La degradacion de la RNO es
una prueba utilizada en los POA para caracterizar el sistema de reacciéon en funcién de su
capacidad para generar especies reactivas de oxigeno (ERO), como el *OH. La degradacion de
la RNO se considera una técnica indirecta para la cuantificaciéon de ERO, la cual se basa en la
interaccion del radical — de muy bajo tiempo de vida — con un compuesto mas estable que
produzca una respuesta cuantificable. Se ha comprobado que el grupo nitroso de la RNO es
atacado por el electron desapareado del *OH u otras especies, provocando el rompimiento del
grupo funcional que absorbe a los 440 nm. Por lo tanto, la disminucién de la absorbancia a la
longitud de onda mencionada indica la degradacion de la RNO debido a las ERO generadas.

La oxidacion electroquimica se fundamenta en la electrolisis del agua, generando *OH ya sea
fisica o quimicamente adsorbidos en la superficie del anodo. Para que se favorezca la interaccion
del *OH con los contaminantes, es necesario que la afinidad entre este y el anodo sea baja
(Martinez-Huitle y Ferro, 20006). De acuerdo a interaccion anodo-*OH, Comninellis et al. (2008)
los catalogan en anodos activos o no-activos. En ambos casos, se debe llevar a cabo la reaccion
4.10:

M+ H,0 - M(e OH) + H* + e~ (4.10)

Donde la interaccion entre el *OH adsorbido depende fuertemente de la naturaleza del material
del anodo (M). En materiales activos, como el ItO», existe fuerte interaccién entre la superficie
del electrodo y el *OH. También estos anodos poseen un valor bajo de sobrepotencial de
evolucion de oxigeno por lo que se favorece su generacion. El potencial de producciéon de
oxigeno, es de 1.23 V (vs. SHE), por lo que la eficiencia de produccién de *OH se incrementa
al aumentar el valor sobrepotencial de evolucion de oxigeno del anodo. Se estima un valor de
sobrepotencial de evoluciéon de oxigeno de 1.32 V para el IrO; y de 2.8 V para el DDB (vs.
SHE). En anodos no-activos existe una débil interaccion entre el *OH adsorbido y la superficie
de anodo, provocando la interaccién del *OH con los compuestos organicos hasta lograr su
mineralizacion. Los anodos no-activos no proveen sitios para la adsorcion en su superficie de
los contaminantes, sitviendo como un sustrato inerte donde solo ocurren transferencias de
electrones (Martinez y Ferro, 2000).

Con base en lo anterior se analizaran los resultados obtenidos. La Figuras 4.32a y 4.32b muestran
la produccién del *OH a diferentes intensidades de corriente utilizando el 4nodo de Ti/ItO, y
Nb/DDB, respectivamente. Se observa que la generacién de *OH en ambos casos aumenta con
la intensidad de corriente. El aumento en la intensidad de corriente significa un mayor numero
de electrones participando en el proceso y por lo tanto ocurre un mayor nimero de eventos de
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produccién de *OH y de oxidacién directa en el electrodo. El anodo de Ti/1rO, genero hasta 30
umol/L de *OH después de 90 min a 3.0 A. Se aprecia un incremento en la generacion de *OH
al utilizar el Nb/DDB comparado con el Ti/IrO,, ya que a 90 min de reaccién, se lograron
producir 40 umol/L. de *OH a 2.5 A. El incremento en la eficiencia de 2.5 a 3.0 A es
practicamente despreciable, esto se atribuye a reacciones secundarias que inhiben la produccion
de *OH. Como se esperaba, el desempefio del anodo de Nb/DDB fue superior al del Ti/IrO..
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Figura 4.32. Produccion de *OH a diferentes intensidades de corriente. (a) Anodo Ti/IrO», (b)
Nb/DDB. Espectros de absorciéon obtenidos en la degradacion de la RNO a 7 mM NazSOy, 2.5 A,
utilizando (c) Ti/1tO2y (d) Nb/DDB como 4nodo.

Las curvas de produccién de *OH se obtuvieron midiendo la absorbancia de la RNO a una
longitud de onda de 440 nm. Como ejemplo, se muestra la Figuras 4.32c y 4.32d con los
espectros de absorcion de la degradacion de la RNO durante 90 min de electrélisis, comparando
el desempefio de los dos anodos utilizados a una intensidad de corriente de 2.5 A. Se observa
claramente el mejor desempefio del Nb/DDB en el abatimiento de la RNO. Posteriormente, se
hicieron pruebas a las mismas intensidades de corriente, sobresaturando a la solucién con
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ERO (pmol/L)

oxigeno a un flujo de 3 L/min, utilizando al Nb/DDB como 4nodo y 7 mM de Na,SO4 como
electrolito soporte. Como se observa en la Figura 4.33a, se present6 un aumento sustancial en la
producciéon de ERO cuando se sobresatura con oxigeno a la solucién. A estas condiciones, la
concentracién de oxigeno disuelto en el seno de la solucién fue > 25 mg/L. Esta cantidad de
oxigeno presente interactdia con los electrodos generado ERO como se muestra en las siguientes
reacciones 4.11 — 4.18 (Daghrir et al., 2012).

02(ads) + e = 02* (4.11)
O2*- + H* - HO2* (4.12)
2HO2* — H202 + 02 (4.13)
O2*-+ HO2* = 02 + HOz (4.14)
HO2- + H* - H202 (4.15)

O2(ads) + H20 - 03 + 2H+ + 2e-  (4.16)
O2(ads) + H20 + 2e- - H202 + 20H- (4.17)

O2(ads) + 2ZH* + 2e- —» H202 (4.18)
4] b
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Figura 4.33. Produccion de ERO (a) a diferentes intensidades de corriente en condiciones de
sobresaturacion de oxigeno; (b) a 0.5 A en condiciones de sobresaturacion de oxigeno, agregando aire y
en condiciones tipicas. Condiciones: 7 mM Na;SOq4, 4nodo Nb/DDB.

Es interesante comparar los resultados aqui obtenidos con los reportados en otras
investigaciones. Por ejemplo, Jardak et al. (2016) obtuvieron eficiencias similares, produciendo
40 umol/L de *OH después de 40 min aplicando una cortiente de 5.0 A, utilizando un anodo
de Nb/DDB, fieltro de catbon como catodo y 7 g/L de Na,SO,. Este mismo valor — 40 umol/L
de *OH — fue obtenido en la presente investigacion a los 60 min aplicando 3.0 A vy
sobresaturando a la solucién con oxigeno. Por otro lado, Garcfa-Espinoza et al. (2010)
reportaron una produccion de 17 umol/L de *OH después de 70 min de reacciéon a 0.5 A
utilizando 1 g/L. de NaxSO..

Adicionalmente, se evalu6 el efecto del tipo de gas (aire u oxigeno) en la produccion de ERO.
La Figura 4.33b muestra el aumento en las ERO a 0.5 A al agregar aire y aun mas al utilizar
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oxigeno. La velocidad de degradacion de la RNO esta asociada con la velocidad de produccion
de ERO de acuerdo a la ecuacion 3.13. La £ se obtuvo con la ecuacion 3.14. En las Figuras 4.34a,
b y c se observa que la RNO se degrada en todos los casos siguiendo un modelo cinético de
primer orden lo que implica que la velocidad de degradaciéon depende unicamente de la
concentracion de un reactante. Esto se debe a la alta reactividad de las ERO como el *OH,
comparada con la de los compuestos organicos. Las ERO al interaccionar con los compuestos,
inmediatamente reaccionan y no dependen de su concentraciéon. Ademas, comparando los
valores de la constante cinética de degradacion (Tabla 4.15), los mayores valores corresponden
al inodo de Nb/DDB y se incrementa atin mas cuando se sobresatura con oxigeno a la solucion.
Siguiendo esta misma tendencia, la velocidad de reaccion se incrementa en estas condiciones,
por ejemplo, a 2.5 A pasa de 0.0687 2 0.0887 min"' cuando se sobresatura con oxigeno utilizando
el Nb/DDB. Cuando no se sobresatura a la soluciéon con oxigeno, se puede afirmar que el valor
de velocidad de generaciéon de ERO se debe principalmente a la produccion de *OH, cuando si
se hace, el incremento en el valor se atribuye a otras especies como OH,’, H;Oz u Os.
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Figura 4.34. Analisis cinético de la degradacion de la RNO a diferentes intensidades de corriente
ajustado a primer orden de reaccién. Anodo: (a) Ti/ItO,, (b) Nb/DDB, (c) Nb/DDB en condiciones
de sobresaturacion de oxigeno. 7 mM NaySO,,

~88 ~



La Figura 4.35 compara los valores de £ obtenidos a las diferentes condiciones experimentales.
Los valores mas altos se obtuvieron con el Nb/DDB en condiciones de sobresaturacion con
oxigeno a 2.5 A (0.0715 min™) y este valor aument6 ligeramente a 3.0 A (0.0739 min™). Otras
investigaciones han reportado lo siguiente: Daghrir et al. (2013b) obtuvieron un valor de 0.02
min" en la degradacion de la RNO mediante el proceso de fotoelectrocatilisis; y Guitaya et al.
(2015) de 0.011min™" utilizando un 4nodo de PbO, y un citodo de fieltro de carbén a 1.0 A.

Tabla 4.15. Constantes cinéticas y velocidad de reaccion en la degradacion de la RNO a diferentes
intensidades de corriente utilizando anodos de Ti/IrtO, y Nb/DDB y condiciones de sobresaturaciéon de
oxigeno.

Intensidad de corriente (A)

Ti/lrO, 0.5 1.0 2.5 3.0
k (min™) 0.0115 0.0139 0.0151 0.0164
R? 0-999 0-999 0.999 0.998

Vel. reaccion
(mg/L min) 0.0435 0.0487 0.0592 0.0593

Nb/DDB 0.5 1.0 2.5 3.0
k (min™) 0.0171 0.0239 0.404 0.0441
R? 0.998 0.996 0.982 0.996

Vel. reaccion
(mg/L min) 0.0419 0.0617 0.0687 0.0806

Nb/DDB 0.5 1.0 2.5 3.0
k (min™) 0.0426 0.0511 0.0715 0.0739
Solucién
R? 0. 0.996 0. 0.
sobre 999 99 994 994
saturada de | Vel. reaccion
oxigeno | (mg/L min) 0.0876 0.885 0.0887 0.0888
{ EOTiNro,

0071 I Nb/DDB
00| HEE NO/DDB + O,
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~ 0.034

x o
0.02 1
0.01 1
0.00 . . .

0.5A

1.0A 25A 3.0A
Intensidad de corriente

Figura 4.35. Comparacion del valor de la constante cinética de degradacion de la RNO a diferentes
intensidades de corriente y anodo. 7 mM NaSOy,
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Considerando los resultados obtenidos en las pruebas anteriores se eligieron cuatro factores
independientes para su andlisis utilizando una MSR basada en un DCC: tres variables continuas:
tiempo de reaccion (60-90 min), intensidad de corriente (1.0 — 2.5 A), pH inicial de la solucion
(4 — 8) y una variable categorica: sobresaturacion con oxigeno (S8i — No). La respuesta para la
evaluacion de esta metodologia fue el porcentaje de degradacion simultanea de los farmacos
SMX, PRO y CBZ. La region experimental a estudiar se muestra en la Tabla 4.16. Los resultados
fueron analizados usando el soffware Design Expert ® (Design Expert 7, Stat-Ease Inc., Minneapolis).

Tabla 4.16. Intervalo experimental y niveles de las variables independientes.

Variable (Xi) Descripcién Intervalo experimental

Valor min. (-1)  Valor max. (+1)

X Tiempo (min) 60 90
X2 Intensidad de corriente (A) 1 2.5
X3 pH 4 8
X4 Oxigeno agregado No Si

4.3.2 Efecto de las variables y sus interacciones (DF)

La relacion empirica entre la respuesta y las variables se expresa en las siguientes ecuaciones
polinomiales (en términos de factores codificados) de acuerdo a los resultados mostrados en la
Tabla 4.17:

YSMX = 64‘.53 + 7.30X1 + 7.18X2 - 1.7OX3 + 3.4‘2X4 + 0-68X1X2 - 0.50X1X3
- O.67X1X4 + O.57X2X3 - 2.13X2X4 - O.4‘2X2X4 (4‘.19)

Ypro = 70.48 + 7.10X, + 8.47X, + 0.75X5 + 3.51X, — 0.007X, X, — 0.11X, X5
— 0.35X,X, — 1.29X,X; + 2.09X,X, + 1.57X,X, (4.20)

Yepz = 61.69 + 6.45X, + 7.68X, — 0.42X; + 5.64X, + 1.08X,X, — 0.64X,X;
— 2.05X,X, + 0.29X,X5 — 2.40X,X, — 3.25X,X, (4.21)

Ademas del coeficiente de determinacién, R? también, es util utilizar el coeficiente de
determinacion ajustado (R*adj). Para la interpretarcion de estos coeficientes, se cumple que 0.0
< R*adj < R < 1.0. Cuando se utilizan vatios factores se prefiere el uso del coeficiente R*-adj
sobre el R’ puesto que este dltimo se incrementa con cada término que se agrega al modelo
independientemente de su contribucion a la respuesta. En cambio, R*-adj se modifica de acuerdo
al numero de factores y su valor aumenta solo si estos tienen influencia en la respuesta. Teniendo
en cuenta que los valores de R* (R%ux:0.9538, R%*r0:0.9558, R%c52:0.9620) y R*-adj (R*-adjswx:
0.8614, R*adjpro: 0.8674, R*-adjcsz: 0.8859) estan en un valor aceptable, se puede afirmar que
los modelos obtenidos describen el desempeno del proceso de manera satisfactoria en el rango
experimental estudiado.



Tabla 4.17. Matriz del DF 2y sus resultados.

Exp. Disefio experimental Plan experimental Degradacion (%)
X1 X2 X3 X4 Ut(min) U2(A) U3 U4 SMX PRO CBZ
1 -1 -1 -1 1 60 1.0 4 No 43.14 51.42 36.28
2 +1 -1 -1 -1 90 1.0 4 No 65.84 64.39 49.64
3 -1 +1 -1 -1 60 2.5 4 No 65.02 70.82 54.56
4 +1 +1 -1 -1 90 2.5 4 No 75.58 84.51 72.45
5 -1 -1 +1 -1 60 1.0 8 No 41.99 56.10 40.98
6 +1 -1 +1 -1 90 1.0 8 No 56.22 70.45 57.00
7 -1 +1 +1 -1 60 2.5 8 No 62.42 59.76 58.38
8 +1 +1 +1 -1 90 2.5 8 No 78.67 78.31 79.16
9 -1 -1 -1 +1 60 1.0 4 Si 59.87 54.66 58.25
10 +1 -1 -1 +1 90 1.0 4 Si 69.67 69.40 74.73
1 -1 +1 -1 +1 60 2.5 4 Si 65.74 73.19 71.02
12 +1 +1 -1 +1 90 2.5 4 Si 85.02 89.44 80.00
13 -1 -1 +1 +1 60 1.0 8 Si 57.94 57.45 59.04
14 +1 -1 +1 +1 90 1.0 8 Si 64.16 72.24 56.18
15 -1 +1 +1 +1 60 2.5 8 Si 61.76 83.66 63.42
16 +1 +1 +1 +1 90 2.5 8 Si 79.46 91.91 76.00

Los coeficientes by de las ecuaciones de los modelos lineales (ecuaciones 4.19 — 4.21) indican la
degradacion promedio después de los 16 experimentos (64.53, 70.48 y 61.69 % para SMX, PRO
y CBZ, respectivamente), siendo el PRO el compuesto que presentd un mayor valor promedio
de degradacion. En cuanto a las variables independientes, el tiempo de electrolisis tiene una
importante influencia positiva en las degradaciones (bisux=7.30, bipro= 7.10 y bicsz=06.45). Es
decir, el porcentaje de degradacion del SMX y CBZ incrementa 14.6 % (2x7.30), 14.1 % (2x7.1)
para el PRO y 12.9 % (6.45x2) para la CBZ, cuando el tiempo de reaccién se aumenta de 60 a
90 min. Otro factor importante en la degradacion simultanea de los farmacos fue la intensidad
de corriente, con efecto positivo (baswx=7.18, bapro= 8.47 y bacsz=7.68). Esto indica que la
intensidad de corriente denota el factor mas importante en la degradaciéon del PRO y CBZ; y el
segundo mas importante en el caso del SMX aumentando la eficiencia en 14.36, 16.94 y 15.36 %
para el SMX, PRO y CBZ, respectivamente cuando el amperaje aumenta de 1.0 a 2.5 A. Una
mayor intensidad de cortriente significa un mayor flujo de electrones en la superficie del
Nb/DDB vy su transferencia al medio produciendo a los *OH. Debido a la baja interaccion del
*OH con la supetficie del Nb/DDB-*OH vy a su alta reactividad se justifica la sustancial
contribucién de la intensidad de corriente en la degradacion de los farmacos.

La Figura 4.36 representa los valores de los efectos de los factores independientes. Dichos
valores se tomaron de las ecuaciones que se obtuvieron del DF, para su facil interpretacion. Se
observa que el tiempo de reaccion, la intensidad de corriente y la condicién de sobresaturacion
con oxigeno tienen un efecto positivo al incrementar su valor. Por otro lado, el pH tiene un
efecto negativo al incrementarse, es decir, al menor valor de pH 4, se obtiene mejores eficiencias
de degradacién para el caso del SMX y la CBZ.
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Figura 4.36. Efecto de los factores independientes en la degradacion simultanea de los farmacos.

Con el fin de representar de manera mas clara las contribuciones de cada factor y de las
interacciones en la degradacion de los farmacos, se recurrié al grafico de Pareto calculando los
porcentajes de contribucién por medio de la ecuacion 3.10.

Como se observa en la Figura 4.37 y se mencioné anteriormente, los factores preponderantes en
todos los casos fueron el tiempo de reaccién y la intensidad de corriente (tiempo = 42.4, 35.1 y
26.9 %; intensidad de corriente = 41.0, 49.9 y 38.1 %, para SMX, PRO y CBZ, respectivamente).
También, resultd significativa la sobresaturacion de oxigeno con una contribucion de 9.3, 8.5 y
20.5 % en la degradaciéon de SMX, PRO y CBZ, respectivamente. Esto significa que la
intervencién de ERO incrementan la eficiencia de degradaciéon comparado con condiciones de
concentraciones tipicas de oxigeno en el seno de la solucién. De los factores independientes
estudiados, el pH inicial de la solucién no present6 un efecto significativo en la degradacion de
los farmacos (2.3, 0.4 y 0.11 %, para SMX, PRO y CBZ, respectivamente). Esto se puede atribuir
a los valores de pKa de los compuestos (5.7 para el SMX, 9.53 para el PRO y 13.9 para la CBZ)
lo que indica que no presentaron cambios en su forma idnica en el intervalo de estudio para el
PRO y la CBZ. El pequefio incremento en la contribucién del pH inicial de la solucién en la
degradacion del SMX comparado con los otros dos compuestos, se puede atribuir a que en el
intervalo de estudio si hubo cambio de la forma i6nica en la que se presentaba, ya que a valores
de pH superiores a 5.7, el SMX se encontraba ionizado y debajo de este valor, no-ionizado. En
general, los compuestos son mas inestables en su forma ionizada
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Figura 4.37. Grafico de Pareto del efecto de X;: tiempo de reaccion, Xs: intensidad de corriente, X3: pH y
X4: sobresaturacion con oxigeno, en la degradacion de SMX, PRO y CBZ.

En referencia a las interacciones entre los factores, las mayores contribuciones, sin ser
significativas, se presentaron entre X,X4 (intensidad de corriente — sobresaturacion de oxigeno)
con valores de 3.6, 3.0 y 3.7 % para SMX, PRO y CBZ, respectivamente. Esta interaccion se
sustenta en que la produccion de ERO dependen de la concentracién de oxigeno en la solucion
y de la cantidad de electrones que interactian con él. Las contribuciones de las demas
interacciones son practicamente despreciables. La Figura 4.38 se presenta para una mejor
interpretacion del efecto de la interaccion X,Xy. Dicha Figura se obtuvo como sigue: cada
esquina del cuadrado representa una combinacion de los niveles de los dos factores: intensidad
de corriente — sobresaturacién con oxigeno. Por ejemplo, la esquina superior izquierda del
cuadrado corresponde a una intensidad de corriente de 2.5 A sin agregar oxigeno. Los valores
de 70.4, 73.4 y 66.1 % para SMX, PRO y CBZ, respectivamente; presentados en el cuadrado se
obtuvieron calculando el promedio de la degradacion de cada farmaco a las condiciones de 2.5
Ay sin agregar oxigeno (experimentos 3, 4, 7 y 8 de la Tabla 4.7). A esta intensidad de corriente
pero en condiciones de sobresaturacion de oxigeno, la degradaciéon promedio aumenta a 72.9,
84.6 y 72.6 % para SMX, PRO y CBZ, respectivamente (esquina superior derecha). Por otro
lado, 1a degradacion promedio de cada compuesto a 1.0 A sin agregar oxigeno (51.8, 60.6 y 45.9
% para SMX, PRO y CBZ, respectivamente; esquina inferior izquierda) aumenta en condiciones
de sobresaturacién con oxigeno en todos los casos (62.9, 63.9 y 62.0 % SMX, PRO y CBZ,
respectivamente; esquina inferior derecha). De lo anterior, se puede corroborar que el efecto de
la intensidad de corriente depende de otro factor, en este caso de la agregar oxigeno al sistema.



X, Intensidad de corriente

70.4 % SMX 72.9 % SMX
73.4 % PRO 25A 84.6 % PRO
66.1 % CBZ 72.6 % CBZ

No Si X, Oxigeno
51.8 % SMX 62.9 % SMX
60.6 % PRO 1.0A 63.4 % PRO
45.9 % CBZ 62.0 % CBZ

Figura 4.38. Interaccion X>-X4 entre la intensidad de corriente — sobresaturacién con oxigeno.

De los resultados del DF, se observa que el incremento en el tiempo de reaccidn, intensidad de
corriente y la condiciéon de sobresaturacion de oxigeno, aumentan la cantidad de especies
quimicas oxidantes y consecuentemente se incrementa la eficiencia del proceso. Una vez
determinadas las contribuciones de los factores y sus interacciones en las variables de respuesta,
se puede obtener un modelo mas elaborado, como un modelo de segundo orden. Por tal motivo,
se us6 un DCC como siguiente paso con el fin de obtener las condiciones éptimas de operacion.

4.3.3 Optimizacion de condiciones de operaciéon por medio de un DCC

El DCC consistié de un DF 2* con 16 experimentos (descritas antetiormente), ademas de 6
corridas axiales para cada condicién del factor categorico (experimentos 17 — 22y 29 - 34) y 6
corridas en el centro también para cada condicién del factor categdrico (experimentos 23 -28 y
35 - 40) (Tabla 4.18), por lo que se realizaron un total de 40 experimentos para la MSR. Con
base en los resultados del DCC, los coeficientes de los modelos cuadriticos se calcularon usando
el software Design-Exper/® (en términos de factores codificados de acuerdo a las ecuaciones 4.22
—4.24):

Yomx = 69.25 + 7.19X, + 7.44X, — 2.64X; + 4.99X, — 0.57X,X, + 0.76X,X5
— 2.18X,X, — 0.68X,X; — 1.32X,X, — 1.78 X5X, — 1.2X? — 1.43X2
— 1.79X2 (4.22)

Ypro = 64.85 + 6.85X; + 9.22X, + 0.19X;3 + 3.76X, — 0.007X;X, — 0.11X, X3
— 1.63X,X, — 1.29X,X3 + 0.90X,X, — 0.043 X3X, — 0.19X? + 0.15X2
+ 3.36X2 (4.23)

Ycpz = 64.72 + 6.72X, + 8.73X, — 2.68X;3 + 5.32X, + 1.08X; X, — 0.64X,X;
—1.98X;X, + 0.29X,X3 — 2.09X,X, — 2.50 X3X, — 0.35X? — 2.49X3
+ 0.55X2 (4.24)
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Tabla 4.18. Matriz del DCC y sus resultados en la degradacion de los farmacos.

Exp. Disefio experimental Plan experimental Degradacion (%)
X1 X2 X3 U1 (min) U2 (A) U3 SMX PRO CBZ

Sin oxigeno (X4)
17 -a 0 49.77 1.75 6 47.55 44.58 47-95
18 +0 o] 100.23 1.75 6 77-53 78.00 78.12
19 (o] -a 0 75 0.49 6 37.66 40.00 32.93
20 0 +0O 0] 75 3.01 6 72.67 77-21 72.83
21 0 0 -a 75 1.75 2.64 59.28 64.80 68.14
22 0 0 +a 75 1.75 9.36 50.28 70.55 53.24
23 o] o] o] 75 1.75 6 61.80 59.67 58.12
24 0 0 0] 75 1.75 6 62.33 58.99 59.48
25 o] o] 0] 75 1.75 6 63.54 60.01 59.33
26 0 0 0] 75 1.75 6 63.65 59.33 58.52
27 0 0 0] 75 1.75 6 62.96 58.80 60.01
28 0 0 0 75 1.75 6 62.77 59.55 59.76

Con oxigeno (X4)
29 -a 0 0 49.77 1.75 6 59.96 55.67 5774
30 +0o (0] 0] 100.23 1.75 6 72.91 65.99 75.36
31 0 -a 0] 75 0.49 6 61.54 49.50 50.12
32 0 +Q o] 75 3.01 6 83.55 81.39 78.97
33 0 0 -a 75 1.75 2.64 81.89 79.46 86.30
34 (0] (0] +a 75 1.75 9.36 59.82 69.61 61.62
35 o] o] 0 75 1.75 6 76.23 70.69 70.14
36 (o] 0 0 75 1.75 6 75.33 71.21 70.91
37 o] o] 0 75 1.75 6 76.12 69.79 71.11
38 0 0 o] 75 1.75 6 75.85 70.50 68.99
39 o] o] 0 75 1.75 6 74.99 71.1 69.13
40 0 0 0] 75 1.75 6 76.34 70.78 70.45

Las Figuras 4.39a — 4.41a muestran la comparaciéon entre los valores experimentalmente
obtenidos y los predichos por los modelos de segundo orden en la degradacion de los farmacos.
El buen ajuste entre estos valores indica que los resultados son satisfactorios y concuerdan con
la significancia estadistica de los modelos cuadraticos. Es una practica comun utilizar la muestra
de residuos para comprobar la normalidad, varianza constante e independencia del modelo; ya
que si estos se cumplen, los residuos se deben de presentar como una muestra aleatoria de una
distribucién normal con media cero y varianza constante (Gutiérrez-Pulido y de la Vara-Salazar,
2012). Los residuos se definen como la diferencia entre la respuesta observada y la respuesta
predicha por el modelo. Las Figuras 4.39b — 4.41b indican que los residuos se distribuyen de
manera aleatoria alrededor de la desviacién cero, excluyendo asi la existencia de errores
sistematicos.
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La Tabla 4.19 muestra el ANOVA de los parametros de la respuesta predicha de los modelos
cuadraticos para la degradacion simultanea de los farmacos. En esta Tabla se puede observar que
los valores-IF de los modelos de 18.52, 13.52 y 23.12 para SMX, PRO y CBZ, respectivamente;
y los valores de probabilidad (Pr > FF = 0.0001) en todos los casos, indican que los modelos son
significantes. Adicionalmente, los valores de falta de ajuste de Pr > F = 0.0001, indican que la
falta de ajuste de los modelos no es significante.

Tabla 4.19. ANOVA de los modelos cuadraticos en la degradacion de los farmacos.

Analisis de varianza

g.l.? Sumade cuadrados Media cuadratica Valor-F  Pr>F

Degradacién SMX

Modelo 13 4560.19 350.78 18.52 <0.0001
Tiempo 1 1413.07 1413.07 74.59 <0.0001
Int. de corriente 1 1512.07 1512.07 79.81 <0.0001
pH 1 189.80 189.80 10.02 0.0039
Sobresaturacién oxigeno 1 997.20 997.20 52.64 <0.0001
Residual 26 492.57 18.95

Falta de ajuste 16 488.61 30.54 77.02  <0.0001
Error 10 3.96 0.40

Degradacién PRO

Modelo 13 4623.72 355.67 13.52 <0.0001
Tiempo 1 1282.39 1282.39 48.75 <0.0001
Int. de corriente 1 2319.48 2319.48 88.17 <0.0001
pH 1 0.97 0.97 0.037 0.8489
Sobresaturacion oxigeno 1 565.39 565.39 21.49 <0.0001
Residual 26 683.99 26.31

Falta de ajuste 16 681.68 42.61 185.20 <0.0001
Error 10 2.30 0.23

Degradacion CBZ

Modelo 13 5265.28 405.02 23.12  <0.0001
Tiempo 1 1234.00 1234.00 70.44 <0.0001
Int. de corriente 1 2082.72 2082.72 118.88 <0.0001
pH 1 196.72 196.72 11.23  0.0025
Sobresaturacion oxigeno 1 1130.05 1130.05 64.50 <0.0001
Residual 26 455.50 17.52

Falta de ajuste 16 448.84 28.05 42.09 <0.0001
Error 10 6.66 0.67

* grados de libertad F = Coeficiente de Fisher

Las respuestas predichas por los modelos se pueden representar por graficas de superficie de
respuesta, ya sean de contorno (a una respuesta constante) o en tres dimensiones; como lo
muestran las Figuras 4.42 — 4.44. Las graficas de superficie resultan de ajustar los modelos de las
ecuaciones de segundo orden, a un conjunto de puntos de la region experimental. Se puede
observar que en condiciones de sobresaturacion de oxigeno y a un valor de pH 4.0, la eficiencia
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B: Corriente (A)

en degradaciéon de los farmacos aumenta al incrementar el tiempo de reaccion y la intensidad de
corriente a través del intervalo estudiado. Adicionalmente, los valores de R* (R%nx:0.9025,
R%r0:0.8711, R%52:0.9204) y R*-ajustada (R*-adjsux: 0.8538, R*-adjpro: 0.8067, R*-adjcsz: 0.88.06)
de los modelos de segundo orden indican que solamente el 14.62, 19.33 y el 11.94 % de la
variacion total para la degradacién de cada farmaco no puede ser explicada por los modelos
empiricos. Por lo tanto, existe un buen ajuste entre los resultados experimentalmente obtenidos

y lo predichos por el modelo, indicando que los resultados son satisfactorios y consistentes con
los modelos cuadraticos.
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Figura 4.42. Degradaciéon del SMX en funcién del tiempo de electrdlisis e intensidad de corriente.
Grafica bidimensional (a) y tridimensional (b) ambas obtenidas del DCC.
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Figura 4.43. Degradacion del PRO en funcién del tiempo de electrélisis e intensidad de corriente.
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Figura 4.44. Degradacion de la CBZ en funcién del tiempo de electrélisis e intensidad de corriente.
Grafica bidimensional (a) y tridimensional (b) ambas obtenidas del DCC.

El objetivo de la optimizacion es el determinar los valores ideales teniendo como respuesta la
degradacion simultanea de los farmacos. El criterio elegido para la optimizacion del proceso fue:
1) la degradaciéon del SMX, PRO y CBZ debi6é de ser maximizada y ii) las cuatro variables
independientes se analizaron en todo el intervalo experimental. Basado en el criterio
mencionado, las mejores condiciones de operacién propuestas por el software Design Experf®
fueron las siguientes: 90 min de reacciéon a 2.5 A, pH 4 y con sobresaturacion de oxigeno, con
un factor desirability de 0.974. Bajo estas condiciones, las respuestas tedricas de los modelos
fueron de 84.95, 88.52 y 85.75 % para el SMX, PRO y CBZ, respectivamente; mientras que las
respuestas experimentales fueron de 85.61, 85.21 y 81.99 % para el SMX, PRO y CBZ,
respectivamente. Con los valores anteriormente mostrados se corrobora que la variacion de las
respuestas experimentales, comparadas con las tedricas es menor al 5 %, confirmando la
precision de los modelos. Una vez obtenidas las condiciones 6ptimas, se evalud la cinética de
degradacion y el efecto del electrolito soporte.

4.3.4 Estudio de la cinética de degradacion y de la influencia del electrolito
soporte

La presencia del electrolito soporte en la soluciéon no solo incrementa la conductividad eléctrica
sino también promueve la generacion de especies quimicas oxidantes a partir de la reaccion de
los aniones disueltos promoviendo la oxidacion indirecta, como se describe en la seccion 2.2.3.

Se evalu6 el efecto de diferentes electrolitos (Na,SO., NaCl y NaBr) a una concentracién de 7
mM, en la degradacion de los farmacos a las condiciones 6ptimas obtenidas en el DCC (2.5 A
pH 4, con y sin agregar oxigeno). Las Figuras 4.45 — 4.47 muestran la degradaciéon de los
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cic,

farmacos a través del tiempo utilizando los diferentes electrolitos. La Figura 4.45a muestra la
degradacion de los farmacos en presencia de Na:SOs, de la cual se observa que después de 150
min de electrolisis, el PRO se degradd 95.99 %, el SMX 88.82 % y la CBZ 82.50 %. Al agregar
oxigeno al reactor, se generan ERO que incrementan la degradacion de los compuestos (Figura
4.45b), lograndose eficiencias de 97.67, 95.93 y 94.98 % para PRO, SMX y CBZ, respectivamente
después de 150 min. Se debe de resaltar que se modificé la escala del eje de las abscisas de las
Figuras 4.45 — 4.47 para una mejor apreciacion de los resultados, (de 0 a 150 min para Na,SO, y
de 0 a 40 min para NaCl y NaBr). La Figura 4.46a muestra la degradacion de los farmacos en
presencia de NaCl, en la cual se puede observar que la velocidad de degradacion es
sustancialmente mayor en comparaciéon con Na,SO,. Tan solo después de 10 min de reaccion,
se oxido el 98.97 % del SMX, el 91.30 % del PRO y el 64.02 % de la CBZ. Sin embargo, al
sobresaturar con oxigeno a la solucion electrolitica (Figura 4.46b), la degradacion de los farmacos
es ligeramente mas lenta; principalmente la de la CBZ, ya que a los 10 min de reaccion, el
porcentaje de degradacion fue de 99.40, 90.01 y 39.45 %, para el SMX, PRO y CBZ,
respectivamente. Para esclarecer este comportamiento, se hicieron pruebas para cuantificar la
produccion de oxidantes, los resultados y la discusion de los mismos se presentan mas adelante
(Figura 4.49). Finalmente, la Figura 4.47 muestra los resultados de la degradacion de los farmacos
utilizando NaBr como electrolito soporte. Se observa una rapida degradacion de los compuestos,
similar a la presentada en presencia de NaCl, inclusive mayor. Después de 10 min de electrolisis,
se degradd el 100 % del SMX y del PRO; y el 84.18 % de la CBZ. Al sobresaturar con oxigeno
a la solucion, a los 10 min el porcentaje de oxidacion fue de 100 % para SMX 'y PRO; y del 86.02
% para la CBZ. Estos resultados muestran que al estar presentes iones Cl" y Br, el mecanismo
preponderante de degradaciéon es la oxidaciéon indirecta de los compuestos debido a su
interaccion con especies reactivas de halégeno electroquimicamente formadas en el seno de la
solucién a partir de los aniones. Con la informacion de las curvas de degradacion obtenidas a las
diferentes condiciones, se hizo un andlisis de la cinética de degradaciéon de los farmacos,
ajustando los datos a un modelo cinético de primer orden, el cual es descrito por la ecuacion
3.11.

1.0 1.0
0.8 0.8 1
0.6 0.6
o
Q
O

0.4 4 0.4 -

0.2 0.2 1

0.0 0.0

0 20 40 60 80 100 120 140 160 0 20 40 60 80 100 120 140 160
Tiempo (min) Tiempo (min)

Figura 4.45. Degradacion simultanea de los farmacos. Condiciones: 7 mM NaySOy, 2.5 A, pH 4, anodo
Nb/DDB. (a) Sin sobresaturaciéon con oxigeno, (b) agregando oxigeno al reactor.
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Figura 4.46. Degradacién simultanea de los farmacos. Condiciones: 7 mM NacCl, 2.5 A, pH 4, anodo
Nb/DDB. (a) Sin sobresaturacién con oxigeno, (b) agtegando oxigeno al reactot.
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Figura 4.47. Degradacién simultanea de los farmacos. Condiciones: 7 mM NaBr, 2.5 A, pH 4, anodo
Nb/DDB. (a) Sin sobresaturaciéon con oxigeno, (b) agregando oxigeno al reactor.

La Tabla 4.20 compila el valor de £, asi como el coeficiente de correlacion (R?) y el tiempo de
vida media (t1/2) para cada compuesto y condicién experimental. En esta Tabla se puede observar
que en todos los casos, el modelo cinético de primer orden describe de manera adecuada la
degradacion de los compuestos con valores altos del factor de correlacion (R > 0.9). Si se
analizan los ti/2 obtenidos al utilizar Na,SO4 como electrolito, se observa que la CBZ presenta el
valor mas alto (ti2 csz = 59.754 min), seguido del obtenido con el SMX y del PRO (ti/2sux =
51.72 min y ti/2pro = 33.16 min). Al sobresaturar con oxigeno, las ERO producidas aumentan
la eficiencia de la degradacion de los compuestos disminuyendo el ti/» considerablemente (ti/2
cez = 33.81 min, ti/2sux = 30.67 min y ti2pro = 27.95 min). Si bien, los valores de ti/ al utilizar
NaCl y NaBr son sustancialmente mas bajos comparados con los obtenidos con Na,SOs, no se
aprecia efecto considerable al sobresaturar con oxigeno en presencia de NaCl; de hecho la
producciéon de ERO aumenta el ti/2 en mas del 90 % para la CBZ (de 5.835 a 10.208 min).
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Tabla 4.20. Efecto del electrolito soporte y de sobresaturar con oxigeno a la solucion en el valor de la

constante cinética de degradacion (k), factor de correlacion (R?) y tiempo de vida media (t1/2) para cada

compuesto.

Na.SO, Sin O, Con Oz

k (min™) R? a2 (Min) k (min™) R? ti2 (Min)
SMX 0.0134 0.985 51.727 0.0226 0.993 30.670
PRO 0.0209 0.969 33.165 0.0248 0.981 27.949
CBZ 0.0116 0.993 59.754 0.0205  0.994 33.812
Nacl Sin O, Con O;

k (min™) R? ty2 (min) k (min™) R2 ty2 (min)
SMX 0.5582 0.975 1.242 0.5324 0.985 1.302
PRO 0.2436 0.989 2.845 0.2307 0.993 3.005
CBz 0.1188 0.954 5.835 0.0679 0.951 10.208
NaBr Sin O; Con O,

k (min™) R? ty2 (min) k (min™) R2 ty2 (min)
SMX 0.5956 0.9119 1.164 0.6298 0.964 1.101
PRO 0.2812 0.987 2.465 0.3356 0.92 2.065
CBZ 0.1797 0.967 3.857 0.3802 0.976 1.823

En la Figura 4.48 se puede observar la diferencia considerable en los valores de la constante 4,
la cual esta en funcién del electrolito utilizado. Cuando no se sobresatura con oxigeno (Figura
4.48a), los valores mas grandes de £ se alcanzaron con NaBr, siendo la constante con la mayor
magnitud la obtenida para el SMX (0.5956 min™), seguida por la determinada para el PRO
(0.2812 min™) y la de menor valor fue para CBZ (0.1797 min™). En presencia de NaCl y sin
agregar oxigeno al reactor, los valores de la £ fueron 0.5582, 0.2436 y 0.1188 min™' para el SMX,
PRO y CBZ, respectivamente. Entre los electrolitos utilizados, con el Na,SOy se obtuvieron los
valores més bajos (0.0134, 0.0209 y 0.0116 min™), para el SMX, PRO y CBZ, respectivamente.

0.7 07
0.6 a I Na,SO, 06l b [ ] Na,SO,
I NaCl : I NaCl
0.5- I NaBr 054 I NaBr
0.4+ Sin O, ~ 04 Con O,
'c
X
0.2 0.2
0.1 0.1
0.0

SMX

PRO CBz

SMX

PRO CBz

Figura 4.48. Valor de la constante cinética de degradacion para cada uno de los farmacos utilizando
diferentes sales como electrolito soporte. Condiciones: 7 mM electrolito, 2.5 A, pH 4, anodo Nb/DDB.
(a) Sin agregar oxigeno, (b) agregando oxigeno al reactor.
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Al sobresaturar con oxigeno se presentaron resultados interesantes, por un lado, las ERO que
se producen incrementan la eficiencia de degradacién de los farmacos en presencia de NaxSOy y
NaBr, pero no con NaCl. Con la finalidad de explicar la influencia del oxigeno disuelto en
solucién cuando se aplica una corriente y en presencia de diferentes aniones en la generacion de
especies reactivas, se hicieron experimentos cuantificindolas por el método iodométrico. Para
dichas pruebas se utilizaron 7 mM de cada una de las sales (Nax:SO4, NaCl y NaBr) a 2.5 A
durante 60 min en ausencia de los farmacos con y sin agregar oxigeno al sistema. L.a Figura 4.49
muestra los resultados con la acumulacién de los oxidantes producidos.

En la Figura 4.49 se observa que el NaBr produce mas oxidantes comparado con el NaCl y el
Na,SO,. La acumulacion de oxidantes generados a partir de NaBr son 11 y 170 veces mayores a
los logrados utilizando NaCl y Na,SO, respectivamente. Por lo tanto, los iones Br se oxidan en
la superficie del 4nodo mas facilmente en comparacién con los de Cl' y SO4”. Al sobresaturar la
solucién con altas concentraciones de oxigeno (> 25 mg/L), se presentan efectos diferentes. Por
un lado, la produccién de oxidantes incrementa con la adicion de oxigeno cuando se utiliza NaBr
(de 2.57 2 2.72 mM) y NaxSOy (de 0.015 a 0.043 mM); por otro lado, esta decrece cuando se usa
NaCl (de 0.22 a 0.15 mM). Esta disparidad se puede explicar con la interaccion entre el cloro
activo electrogenerado y el H>O, producido en el catodo de acuerdo a la reaccion 4.25:

H202 + HCIO - HCl + 02 + H20 (4.25)

Los resultados obtenidos en la cuantificacion de las ERH generadas 7# situ, tienen concordancia
con la eficiencia de degradacion de los farmacos; es decir, a mayor produccion de oxidantes,
mayor la velocidad de eliminacion en el siguiente orden: Br > Cl' >> SO4*.

[1Sin O,

2.5

I Con O2

% 2.0
g 047 7
C
]
o
3 0.2

NaCl NaBr

Figura 4.49. Produccion de oxidantes a partir del electrolito soporte. Condiciones: 7 mM del electrolito,
2.5 A, pH 4, anodo Nb/DDB, 60 min de reaccién, con y sin agregar oxigeno al reactor.

Considerando los resultados obtenidos, la degradaciéon de los farmacos por medio de la
oxidaciéon electroquimica, probando diferentes electrolitos y al sobresaturar con oxigeno el
sistema, presenta un mecanismo complejo de reacciones el cual se explica en el diagrama de la
Figura 4.50. Las reacciones que se proponen que se llevan a cabo en el sistema de reaccion, se
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dividieron en cuatro grupos: reacciones tipicas de la oxidacion electroquimica (se indican en la
Figura 4.50 con flechas en azul), reacciones para la generacion de ERO (se indican en la Figura
4.50 con flechas en rojo), reacciones para la generacion de ERH (se indican en la Figura 4.50
con flechas en verde) y reacciones indeseadas (se indican en la Figura 4.50 en el diagrama con
flechas en amarillo).

Reacciones tipicas de la oxidacion electroquimica:

" Oxidacién directa de los compuestos en la superficie del anodo, la cual se logra cuando
hay un transporte de los farmacos desde el seno de la solucién a la zona de reaccion
anddica (1.1 en Figura 4.50).

* Disociaciéon de moléculas de agua en la superficie del anodo y la generaciéon del *OH
(1.2).

* Reduccién de moléculas de agua en el catodo y generacién de H, (1.3).

Reacciones para la generacion de especies reactivas de oxigeno (ERO):

* Oxidacién del oxigeno y produccién de Os y otras ERO (2.1).
" Reduccién del oxigeno y produccion de HoO», Oz y otras ERO (2.2).

Reacciones para la generacion de especies reactivas de halogeno (ERH):

* Oxidacién de los aniones X y la generacion de especies Xo, HOX, OX™ (3.1).

* Reaccion de los aniones X con el *OH y la generacion de radicales Xe (3.2).

" Reaccion de los compuestos organicos con las ERH (3.3).

* Reaccion de las ERH con un compuesto organico y la producciéon de un compuesto
halogenado (CX) (3.4).

Reacciones indeseadas:

* Disociacién de moléculas de H,O en la superficie del anodo y la generacion de oxigeno
4.1).
= Reaccion entre ERO y ERH (4.2).

El mecanismo que regira la degradacion de los compuestos (C — C*) estara determinado por la

velocidad de reaccion de estos con las especies oxidantes. La Tabla 4.21 muestra los valores de
algunas reacciones que se infiere se llevan a cabo y su constante de velocidad de reaccién.
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Figura 4.50. Propuesta de las reacciones que ocurren en el reactor electroquimico cuando se encuentra
un ion haluro en solucién y oxigeno disuelto. C = compuesto organico, C* =compuesto organico
oxidado, X = Cl o Br, ERO = especies reactivas de oxigeno, ERH = especies reactivas de halé6geno, Ox
= oxidante, + = anodo, - = catodo.

~105 ~



Tabla 4.21. Reacciones que se infiere que ocurren en el reactor electroquimico y sus constantes de

reaccion.
Reaccidn Constante de reaccién (M's™) Referencia
CBZ + ¢OH — 2.05 x 109 Vogna et al., 2004
8.8 x 10° Lester et al., 2016
(BZ+ ¢l — 5.6 X 10" Wang et al., 2015
SMX + ¢OH — 7.02 x10° Zhang et al., 2016
¢OH + *OH — H>0: 5.5 X 109 Grebel et al., 2010
HOz¢ + HO2¢ — H.0, + O; 8.3 x10° Grebel et al., 2010
*OH+OH — Oe-+H,0 1.3 x 10" Wang et al., 2016
Reacciones con CI
*OH + Cl- >CIOH o~ 4.3 x10° Wang et al., 2016
*OH + HOCl —»CIO* + H,O 2.0 x 10° Wang et al., 2016
*OH + OClI —ClO* + OH" 8.8 x 10° Wang et al., 2016
oCl+oCl—Cly 1x108 Wang et al., 2016
H*+ CI"— Hdl 5.0 X 10 Grebel et al., 2010
H* + CIO"— HOCI 5.0 X 10" Grebel et al., 2010
¢(Cl+H.0, — HCl + HO,» 4 x109 Grebel et al., 2010
Cly + H,0> — 2HCl + Os 1.3 X 104 Grebel et al., 2010
Reacciones con Br-
Br + «OH— BrOHe" 1.1x 10" Grebel et al., 2010
H* + BrO"— HOBr 5.0 X 10" Grebel et al., 2010
HOBr + «OH — BrOe + H,O 2.0 X 109 Grebel et al., 2010
HOBr + HO2 — HBr + H.0 + 02 3.5 X 104 Grebel et al., 2010
Bre + Br e— B> 1.0 X 109 Grebel et al., 2010
Bre + HO,*— HBr+ O, 1.6 x108 Grebel et al., 2010
Br2 + H.O, — 2HBr + O; 1.3x103 Grebel et al., 2010
Bre + H,O, — HBr + HO> ¢ 4.0 x 109 Grebel et al., 2010
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4.3.5 Identificacion de subproductos y propuestas de mecanismos de
degradacion

4.3.5.1 Identificaciéon de subproductos

Se hicieron analisis utilizando la técnica de GC-MS con el fin de identificar los compuestos
intermedios de reaccion, proponer los mecanismos de degradacion y esclarecer las reacciones
que ocurren al utilizar diferentes electrolitos. Estudios previos han reportado propuestas de los
mecanismos de degradaciéon del SMX, PRO y la CBZ, sin embargo, este trabajo reporta los
subproductos y los posibles mecanismos de su degradacién de manera simultanea por el proceso
de oxidacién electroquimica utilizando diferentes electrolitos soporte. Considerando las
diferencias en la velocidad de degradacién al utilizar las diferentes sales, se identificaron los
productos intermedios de reaccion a los 90 y 150 min cuando se usé Na,SO, y alos 5 y 90 min
con NaCl y NaBr. Los experimentos se hicieron a 2.5 A y agregando oxigeno al reactor en
soluciones sintéticas. La Tabla 4.22 muestra los compuestos identificados, su féormula, su 7/,
estructura y tiempo de retencion. Se identificaron en total 19 subproductos ademas de 17
compuestos halogenados en los experimentos con NaCl o NaBr (7 clorados y 10 bromados).
Considerando la masa molecular de los iones y los fragmentogramas, la base de datos del detector
propone la posible estructura de cada compuesto intermedio; el 7zazch seleccionado fue de 85 %.
Las rutas de degradaciéon que se proponen, se pueden explicar como resultado de dos
mecanismos principales: transformacioén (hidroxilacién, desaminacién, desulfuracién vy
halogenacion) y ruptura de enlace. Estos mecanismos de degradacién pueden ser el resultado de:
1) oxidacién directa en la superficie del anodo, ii) oxidaciéon por medio del *OH para generar
compuestos hidroxilados, iii) oxidacién indirecta por radicales (*Cl, *Br) u oxidantes
(HCIO/CIO 0 HBrO/BrO) para generar compuestos halogenados.

Tabla 4.22. Subproductos no-halogenados identificados.

Formula
Nombre elemental Estructura M. M. g/mol mj/z tr (min)
HZT

P1 Sulfanilamida CeHsN>0,S 0 172.202 172 51.74

N—O

[ Y
P2 3-amino-5-metilisoxazol C4HeN>O HoN s 98.105 98 12.49
P3 Anilina CsH;N 93.129 93 10.17
P4 Fenol CsHeO 94.113 94 10.16
P5 p-benzoquinona CeH40: 108.096 108 7.85

OH

P6 1-naftol CioHsO 144.173 144 33.56




(o]
Py 1,4-naftoquinona CioHeO: o 158.156 158 29.5
(0}
(0]
2,3-epoxi-2,3-dihidro-1,4-
P8 naftoquinona CioHeO5 0 174.155 105 33.6
o)
/
o)
P9 Ftalida CsHeO: 134.134 105 26.77
H3C
o
(0]
P10 Acido 2-acetilbenzoico C9HsO3 OH 164.16 149 32.43
O\ OH0
&w
P11 Acido ftélico CsHeO4 166.132 104 25.28
(6]
i/
P12 1,3-indandiona CoHeOx \o 146.145 146 26.73
[0)
/
OH
CL<
P13 Ninhidrina CoHsO4 \o 178.143 104 34.22
OH
2-hidroxi-1,4- \o
P14 naftoquinona CioHs05 0 174155 105 34.95
Swe
P15 Iminostilbeno CisHuN b 193.249 193 50.41
L
10,11-Dihidro /L
P16 carbamazepina CisHi4N20 HNT Yo 238.29 194 60.58
L
P17 Oxcarbazepina Ci5H12N20; HZNAO 252.273 180 64.17
CHs
LD
P18 9-metil acridina CigHuN N 193.249 193 50.4
O
P19 Acridina CisHoN NT 179.222 179 44.62

M.M: masa molecular, tr: tiempo de retencion, 7/ 3 relacién masa carga
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La Figura 4.51 muestra los compuestos identificados utilizando Na,SO4 como electrolito a los
90 y 150 min de reaccién. Se aprecia que fueron identificados los compuestos primarios, asi
como diez subproductos de su degradaciéon. El compuesto con dos anillos aromaticos 1,4-
naftoquinona (P7) es resultado de la degradacion del PRO. Por otro lado, sulfanilamida (P1) y
tenol (P4) se atribuyen a la degradacion del SMX. Los subproductos de tres anillos 10,11-dihidro
carbamazepina (P16), 9-metil acridina (P18), iminostilbeno (P15) y acridina (P19) se detectaron
como consecuencia de la degradacién de la CBZ. A los 150 min de reaccién, ademas de los
compuestos mencionados, se produjeron subproductos menos complejos como anilina (P3) y
P-benzoquinona (P5) y ftalida (P9). La presencia de los tres farmacos y de productos intermedios
de degradacion después de 150 min de reaccién, confirma la necesidad de incrementar el tiempo
de tratamiento.

Electrolito: Na,SO,

HN \o P3
CBZ P16
O
) ﬂ 0 '

P19

P15
Lo o

|| P7

150 min

Figura 4.51. Compuestos identificados a los 90 y 150 min de reaccion utilizando Na,SO4 como
electrolito.

Utilizando NaCl y NaBr como electrolitos, los subproductos de degradacién se clasificaron en
dos grupos: halogenados y no-halogenados. La Figura 4.52 muestra los subproductos no-
halogenados utilizando NaCl. A los 5 min de electrdlisis, se detectaron los 3 farmacos, ademas
de diez no-halogenados y tres halogenados (2-cloro-1,4-benzoquinona, 3,5-dicloroanilina y
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2,4,6-tricloroanilina, ver Tabla 4.23). Después de 90 min de reaccién, los farmacos y siete de los
subproductos no-halogenados se degradaron; adicionalmente se identificaron: ftalida (P9),
ninhidrina (P13) y cuatro compuestos halogenados (2-clorocyclohexanona, 9-cloroacridina,
acido dicloroacético e hidrato de cloral).

Comparando los subproductos que se obtuvieron utilizando NaxSOs, en el caso de NaCl, se
identificaron 3-amino-5-metilisoxazol (P2) y 1-naftol (P6) y no anilina (P3) ni 1,4-naftoquinona

®7).
Electrolito: NaCl

.O. .Oo OOIIPN

CBZ P9

- ==
/ OH
P5
OH
P18 P15 ° N
|
HC” NH o
/\OHA O P7 g 90 min
PRO P4
i
CH, O=S—NH,
0] HoN
N \ \©\ + subproductos
AN 4 H halogenados
P2 P1 //\NH/k}\ ’ g
NH; NH, SMX

5 min

Figura 4.52. Compuestos identificados a los 5 y 90 min de reaccién utilizando NaCl como electrolito.

De acuerdo a la Figura 4.53, después de 5 min de reaccién utilizando NaBr, entre los farmacos
estudiados, solo la CBZ fue detectada. Ademas, se identificaron subproductos no-halogenados
de la degradacion de la CBZ: 10,11-dihidro carbamazepina (P16), 9-metil acridina (P18), acridina
(P19), oxcarbazepina (P17); y del PRO: 1,4-naftoquinona (P7), 2-hidroxi-1,4-naftoquinona
(P14), acido ftalico (P11), 2,3-epoxi-2,3-dihidro-1,4-naftoquinona (P8), 1,3-indandiona (P12),
acido 2—acetilbenzoico (P10); asi como subproductos halogenados (Tabla 4.23).
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Aunque se probaron diferentes electrolitos soporte, se generaron algunos subproductos con los
tres electrolitos. La acridina (P19) fue el unico subproducto que aparece en todos los casos, lo
que demuestra la estabilidad de este subproducto de la CBZ. Ia oxidacién indirecta y la
interaccién con *OH, condujeron la degradacion de los farmacos generando subproductos que
mediante reacciones subsecuentes produjeron compuestos menos complejos.

Electrolito: NaBr

H N \o
CBZ P14 o
P18 P19 HoN o P17 5)‘\
5 min
0 o
I J
. C
| {
P8 o) P12 © P10 90 min

+ subproductos halogenados

Figura 4.53. Compuestos identificados a los 5 y 90 min de reaccién utilizando NaBr como electrolito.

4.3.5.2 Mecanismos de degradacion

4.3.5.2.1 Mecanismo de degradacién del SMX

Se propone que los radicales electrogenerados atacan tres sitios diferentes de la molécula de
SMX. Como se muestra en la Figura 4.54, la oxidacién indirecta de los radicales produce el
rompimiento de los enlaces en los sitios de reaccion del SMX (1, 2 y 3). De la ruptura de los
enlaces en los sitios 3 y 1; se explica la identificacion de la sulfanilamida (P1) y la anilina (P3). El
rompimiento del enlace 2 provoca la formacion del compuesto 3-amino-5-metilisoxazol (P2). La
presencia del fenol (P4) y de la p-benzoquinona (P5) se puede explicar por la generacion de p-
nitrofenol (no identificado) via hidroxilacién de la anilina o por rompimiento del enlace 2 seguido
pot desulfuracion e hidroxilacion. En consecuencia, el fenol y la p-benzoquinona se generaron
por reacciéon de desamiacion y dos pasos de hidroxilacién del p-nitrofenol, respectivamente.
Derivados del benceno son los principales subproductos de los rompimientos de los enlaces del
SMX. Los compuestos identificados, por reacciones posteriores, conducen a la formacién de
compuestos de cadena corta y a su posterior mineralizacion.
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Figura 4.54. Mecanismos de degradacion propuestos para el SMX.

4.3.5.2.2 Mecanismos de degradacion del PRO

Los subproductos identificados que se atribuyen a la degradaciéon del PRO se generan
principalmente como consecuencia de reacciones de hidroxilacién. Los productos de la
hidroxilacién, posteriormente por ataque de radicales, se logran los rompimientos de los anillos
bencénicos. De acuerdo con lo anterior, se proponen las rutas de degradacion del PRO en la
Figura 4.55. El primer sitio de reaccién del PRO con los *OH es el enlace del carbono de la
estructura ciclica y el oxigeno C;-O. Del rompimiento de este enlace se genera el radical (2-
hidroxi-3-isopropilamina) propoxilo (X1) y 1-naftol (P6). El 1-naftol es posteriormente oxidado
a 1,4-naftoquinona (P7), el cual por el ataque del *OH produce el radical X2 que evoluciona a
2,3-epoxi-2,3-dihidro-1,4-naftoquinona (P8). Del rompimiento del éter ciclico del epdxido del
P8 se puede producir varios subproductos, ftalida (P9), acido 2—acetilbenzoico (P10) asi como
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acido ftalico (P11). Posteriormente, partiendo de la ftalida (P9), se generan 1,3-indandiona (P12)
y ninhidrina (P13) via hidroxilacién. Por otro lado, iniciando de 1,4-naftoquinona P6, se genera
el subproducto 2-hidroxi-1,4-naftoquinona (P14).
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Figura 4.55. Mecanismos de degradacion propuestos para el PRO.
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4.3.5.2.3 Mecanismo de degradacion de la CBZ

La hidroxilaciéon de anillos aromaticos por el *OH se propone como un paso esencial en
reacciones de ruptura de anillos. Por lo tanto, un posible mecanismo de degradacion de la CBZ
(Figura 4.50) es el ataque electrofilico en el doble enlace insaturado (olefinico) en el anillo central
heterociclico de la CBZ por radicales *OH (Ding et al., 2017), generando el inestable carbocation
(X1) que puede evolucionar al compuesto 10, 11-epoxicarbamazepine (X2). Del rompimiento
del éter ciclico del epoxido se puede producir un intermedio (X4) el cual, por el reacomodo de
sus estados de transiciéon (rearreglo) y por deshidrogenacion, genera el subproducto
oxcarbazepina (P16). De manera simultanea, a partir la contraccion del anillo del X4 y de la
pérdida del grupo —CONH: (desaminacion) se puede producir el compuesto intermedio X5 que
a su vez puede generar los compuestos identificados 9-metil acridina (P17) y acridina (P18). Por
otro lado, a partir del carbocation (X1) y mediante una doble hidroxilacién por el ataque de los
*OH, se genera el intermedio dihydroxycarbazepine (X3) que por la interaccion con *OH, rompe
el anillo y puede genera acido antranilico (X0) y acido salicilico (X7) que producen anilina (P3) y
acido benzoico (X8). Otra ruta de degradaciéon propone que la CBZ pierda el grupo —CONH,,
en presencia de protones para generar el compuesto iminostilbeno (P19) que mediante la
contraccion del anillo central, puede generar acridan (X9).
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4.3.5.2.4 Halogenacion (cloracion y bromacion)

Debido a su poder oxidante, las especies reactivas de halégenos (como el HCIO y el HBrO, asi
como los radicales *Cl, *Br) pueden reaccionar con compuestos organicos a través de reacciones
de 1) oxidacion, ii) reacciones de adicién a enlaces insaturados o iii) reacciones de sustitucion
electrofilica (Homem y Santos, 2011). De hecho, estas especies reaccionan con anillos
aromaticos, aminas neutras y dobles enlaces, produciendo compuestos halogenados; en algunos
de ellos se ha comprobado su potencial actividad téxica (trihalometanos, acidos haloacéticos).
La reactividad del cloro y del bromo como electrolitos resulta de ataques electrofilicos del HCIO
o HBrO alos compuestos organicos. De los tres mecanismos citados anteriormente (oxidacion,
adicion y sustitucion electrofilica), desde un punto de vista cinético usualmente solo el ataque
electrofilico es significante (Deborde y Von Gunten, 2008).
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Figura 4.57. Mecanismo de sustitucion electrofilica aromatica que explica la formacién de 9-
cloroacridina a partir de la acridina.
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Tanto el Cl como el Br son electréfilos (elementos altamente electronegativos, 3.0 para el Cl y
2.8 para el Br, en escala de Pauling), ya que tienen deficiencias de electrones en su tltimo orbital
y buscan moléculas para compensar esa carencia. Por un lado, el Cl tiene 17 electrones en sus
orbitales, distribuidos en 2, 8 y 7 en cada nivel; mientras que el Br cuenta con 35 electrones: 2,
8, 18 y 7 por niveles. Para que se logre el mecanismo de reaccién de sustitucion electrofilica
aromatica, es necesario la participaciéon de un electréfilo y un nucledfilo. La sustitucion
electrofilica aromatica es una reacciéon quimica en la cual un atomo, normalmente hidrégeno,
unido a un sistema aromatico (nucledéfilo) es sustituido por un grupo electrofilico — que dona un
par de electrones para formar un nuevo enlace. A continuacién se propondra el mecanismo de
halogenacion de la acridina — P13, subproducto identificado de la degradaciéon de la CBZ, para
generar 9-cloroacridina — subproducto identificado cuando se utilizé NaCl como electrolito. El
mecanismo de reaccioén que se infiere se llevo a cabo fue la sustitucion electrofilica aromatica, en
la cual el electréfilo (X en la Figura 4.57) es la especie reactiva de cloro HCIO vy el nucledfilo es
la acridina. Como primer paso, los electrones de la acridina actiian como nucleéfilo y ocurre un
ataque electrofilico por parte del X* (b en Figura 4.57); formando un enlace covalente, generando
un carbocation (con carga formal positiva) en el carbono que perdié un electrén, produciendo a
su vez una estructura de resonancia en la cual los electrones cambian de posicion (c,dy eenla
Figura 4.57). Posteriormente, para que la molécula sea estable, es necesario que obtenga el
electrén faltante. Con la presencia de un nucleofilico, como una base; el protén del hidrégeno
que se encuentra en el mismo carbono que el X, cede un electrén, desprendiéndose de la
molécula y cediendo el electron del enlace con el carbono, el cual se desplaza hacia el carbocation
vecino. Finalmente, se tiene la molécula de 9-cloroacridina a partir de la sustitucion de un
hidrégeno de la acridina por un atomo de Cl.

Tabla 4.23. Subproductos halogenados identificados (clorados y bromados).

Formula

Nombre elemental Estructura M. M. g/mol m/z tr (min)

Compuestos clorados

NH,

3,5-Dicloroanilina CsHsCI:N c|/©\c, 162.013 161 25.94

2,4,6-Tricloroanilina CsH4CI5N ¢l 196.455 195 29.29

Cl
9-Cloroacridina CisHsCIN SN 213.66 213 53.35

Cl

pot
2-Cloro-1,4-benzoquinona CsHsClO; o 142.53 142 14.71
Cl
o)
N

2-Clorocyclohexanona CsHoCIO 132.58 55 13.38

t
N
|



Cl
OH
Acido dicloroacético C:H,Cl,0, cl 128.93 48 1.78
OH
cl
OH
Hidrato de cloral CH5CI30, ™ 165.39 82 3.14
Formula
Nombre elemental Estructura M. M. g/mol m/z tr (min)
Compuestos bromados
Br
Br@—NHZ
2,4-Dibromoanilina CeHsBr:N 250.92 251 29.88
Br
QB,
1,2,4-Tribromobenzeno CsHsBr3 Br 314.8 314 30.01
Br
HO Br
2,4,6-Tribromofenol CsH3BrsO 330.8 330 38.57
Br
Br
2,4,6-Tribromoanilina CsH4Br3N Br 329.81 329 41.19
HO" !! !
1-Bromo-2-naftol CioH;BroO Br 223.07 224 45.96
Br
9
H,N N
2,6-Dibromo-4- “oH
nitroanilina CsH4Br2N>O> Br 295.92 296 48.78
Br. H
H
Br
1,2-Dibromociclohexano CsH10Br2 241.95 81 21.55
Br
1,2,4,5- ” g § >
Tetrabromobenzeno CeH2Bry Br 393.69 394 42.5
HO Br
Acido bromoacético C:H;BrO, o‘; 138.95 94 9.53
Br@Br
1,4-Dibromobenzeno CsH4Brr> 235.91 236 19.55

M.M: masa molecular, tr: tiempo de retencion, 7/ z: relacién masa carga
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4.3.6 Pruebas de toxicidad aguda con la bacteria Vibrio fischeri

Como primer paso en la estudio de la toxicidad, se determiné el valor de ECs, de los tres
farmacos en soluciéon de manera independiente, asi como de manera conjunta. Para esto, la
bacteria se expuso a soluciones con diferentes concentraciones de los compuestos durante 5 min
y se determiné la disminucion en su bioluminiscencia. La concentracion inicial de los soluciones
fue de 250 mg/L y se hicieron diluciones hasta 10 mg/L. La Figura 4.58 muestra los resultados
de la inhibicion de la bioluminiscencia de la bacteria (%). En esta Figura se aprecia que entre los
tres farmacos, el SMX presenta la mayor inhibicién del microorganismo (lo cual se atribuye a su
naturaleza biocida), seguido del PRO y de la CBZ; y como se esperaba, el porcentaje de
inhibicién se incrementa cuando estan presentes los tres farmacos. Los valores obtenidos de
ECs fueron los siguientes: 40.04 mg/L para SMX (UT = 2.5), 143. 47 mg/L para PRO (UT =
0.7), 113.67 mg/L para CBZ (UT = 0.9) y de 19.94 mg/L (UT = 5.0) para la solucién con los
tres farmacos. Con base en estos resultados se confirma la sinergia de los farmacos en la toxicidad
de la bacteria [7Zbrio fischer.
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Figura 4.58. Inhibicién de la bioluminiscencia de Vibrio fischeri a diferentes concentraciones de los
farmacos de manera individual y conjunta.

La Tabla 4.24 compara valores de ECs) (mg/L) reportados en la literatura para cada uno de los
farmacos, con los obtenidos en este estudio.

Tabla 4.24. ECs (mg/L) reportados en bibliografia y los obtenidos en esta investigacion de los farmacos

en estudio.
Compuesto  ECso (mg/L) Referencia ECso (mg/L), este estudio
SMX 74 Kim et al., 2007 40.04
PRO >100 Maszkowska et al., 2014 143.47
(BZ 52.5,87.3 Kimetal., 2007; Jos et al., 2003 113.67
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Como siguiente paso, se determiné la toxicidad a las condiciones experimentales (10 mg/L de
cada farmaco, 7 mM del electrolito soporte, 2.5 A, con y sin agregar oxigeno al sistema) variando
el electrolito (Na:SO4, NaCl o NaBr). Se determiné la toxicidad de las muestras antes de iniciar
los experimentos y después de cierto tiempo de reaccion. La toxicidad en estas pruebas se
expresé como ECs en unidades de porcentaje en volumen, (% vol.) y no en mg/L, dado que es
la manera correcta de representar la toxicidad cuando se trata de una muestra de la cual se
desconoce la concentracion de sus componentes. A partir de la ECs calculada, se puede obtener
las unidades de toxicidad (UT) de acuerdo a la ecuacién 3.6.

Cada valor de ECsy se obtuvo de tomar la alicuota del reactor, hacer diluciones, exponer la
bacteria a esas muestras y calcular el porcentaje en volumen que inhibe el 50 % de la
bioluminiscencia. Para el caso de los ensayos usando NaxSOs, se determiné su toxicidad al
tiempo 0, 90 y 150 min; mientras que para NaCl y NaBr a 0, 20 y 90 min con y sin agregar
oxigeno al sistema de reaccion. La discrepancia en los tiempos a los cuales se hicieron los analisis
de toxicidad radica en la influencia que tiene el tipo de electrolito en la velocidad de degradacion
de los farmacos. Es decir, al ser mas rapida la degradacion al usar NaCl y NaBr como electrolitos,
se decidi6 analizar la toxicidad a un menor tiempo de reaccién (20 y 90 min), comparado con
Na;SO4 (90 y 150 min). Los resultados mostraron que las soluciones iniciales — antes del
tratamiento electroquimico — inhibieron 40 £ 5% a la bacteria independientemente del electrolito
que se utiliz6. Como se muestra en la Figura 4.59, las UT que resultaron al utilizar NaxSO,
después de 90 min de reaccion fueron de 5.77 y de 4.42 a los 150 min; mientras que de 10.93 y
8.70 para los mismos tiempos pero en los experimentos con oxigeno agregado. Por lo anterior,
se concluye que la sobresaturacién con oxigeno en la solucion electrolitica al utilizar Na,SOy
como electrolito, no solo aumenta la velocidad de degradacién, sino que también la toxicidad.

907 I Na, SO,

801 S Na,SO, + O,
g 70 I NaCl
2 60l I \aCl + O,
'g I NaBr
5 207 B NaBr + O,
©
2 40-
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Figura 4.59. Efecto del electrolito soporte en la toxicidad. Condiciones: 7 mM electrolito, 2.5 A, pH 4,
4nodo Nb/DDB, 10 mg/L de cada farmaco, con y sin agregar oxigeno al reactor.
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Por otra parte, en presencia de NaCl, el valor de las UT a los 20 min de reaccion fue de 52.74 y
de 89.44 en condiciones de sobresaturacion de oxigeno; y a los 90 min de 25.08 y de 27.08, sin
agregar y agregando oxigeno, respectivamente. En el caso de NaBr, a los 20 min las UT son
20.23 y 23.20; a los 90 min de 6.87 y 6.68 sin y con oxigeno, respectivamente. Es importante
resaltar que la toxicidad aguda aumenta, sin embargo en todos los casos esta disminuye al
trascurrir el tiempo de reaccion. Es interesante comparar los resultados con otros trabajos, por
ejemplo; se obtuvieron resultados similares por Wu et al. (2016), quienes eliminaron el
antibiotico trimetrorima mediante cloro activado por radiaciéon UV. El porcentaje de inhibicién
de Vibrio fischeri de las muestras iniciales fue de 9 %, después de 1 min de reaccién fue de 35 %
y a los 7 min de 30 %. Por otro lado, Garcia-Goémez et al. (2016) trataron soluciones sintéticas
de CBZ mediante un biorreactor con membranas sumergidas acoplado a un sistema de oxidacion
electroquimica. Estos autores concluyeron que el efluente del biorreactor presentd una toxicidad
moderada (ECs (% vol.) > 50), mientras que en el efluente del reactor electroquimico se obtuvo
una toxicidad elevada (ECso (% vol.) 3.9); en pruebas con [7brio fischeri. Dirany et al. (2011)
presentaron resultados sobre la toxicidad en 17brio fischeri cuando se exponen soluciones de SMX
tratadas por el proceso de electroFenton, sus resultados indicaron que la inhibicion de la bacteria
varfa considerablemente a través del tiempo de reaccién, lo que se puede explicar con la
formacion y degradacion de productos intermedios.

Tabla 4.25. indice de toxicidad aguda para Vibrio fischer*
UT<1 Toxicidad no detectable
12 UT <1.33  Toxicidad baja

1.33<UT<5 Toxicidad moderada

UT >5 Toxicidad alta
*Criterio utilizado por la CONAGUA

Comparando los valores de las UT obtenidos con el indice de la Tabla 4.25, en todos los casos
las muestras tratadas indican una toxicidad alta (> 5 UT); excepto por el ensayo hecho en
presencia de Na,SO, sin agregar oxigeno después de 150 min de reacciéon (UT =4.42). Sin
embargo, en los demds casos el valor de las UT disminuye al transcurrir el tiempo de reaccion;
lo que se puede atribuir a eliminacién de subproductos. Con el fin de esclarecer el efecto de las
especies reactivas generadas electroquimicamente en el seno de la soluciéon en la inhibicién de la
bacteria, se hicieron pruebas con soluciones sintéticas agregando solamente 7 mM de Na,SO4 o
NaCl y exponiendo a la 7brio fischeri a estas soluciones después de 20 y 90 min de electrolisis a
2.5 A con y sin agregar oxigeno. Los resultados obtenidos se muestran en la Figura 4.60 en la
cual se observa que el cloro activo generado tiene un efecto significativo en la bacteria,
obteniéndose valores de UT de 16.73 y 51.33 a los 20 y 90 min de reaccién, respectivamente; y
de 44.66 y 41.15 a los mismos tiempos pero agregando oxigeno al sistema. Estos valores son
mas bajos comparados con los obtenidos en los ensayos que se hicieron agregando 10 mg/L de
cada farmaco a los 20 min de tratamiento con NaCl. Es decir, se disminuye de UT= 52.74
(experimentos con fairmacos) a 16.73 (experimentos sin farmacos) obteniéndose una diferencia
AUT=36.01 que se atribuye a la formacién de subproductos. De igual manera a los 20 min de
reaccioén pero en presencia de oxigeno, la diferencia de AUT= 44.78. Es importante resaltar que
se presentd un comportamiento contrario a los 90 min de reaccion, esto es; las UT son mayores
en ausencia de farmacos (51.33) que con ellos (25.08) tanto para los ensayos sin oxigeno agregado
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como para los experimentos en los cuales se agrego oxigeno (UT=41.15 en ausencia de farmacos,
27.08 con farmacos). Esto se puede atribuir a que los subproductos que aumentaban la toxicidad
a los 20 min, fueron eliminados a los 90 min de reaccidén consumiendo a su vez cloro activo. Por
otro lado, las especies quimicas electrogeneradas cuando se utiliz6 NaxSOs4, no generaron
toxicidad en ninguno de los casos. Esto significa que la toxicidad que se obtuvo en la Figura 4.59
con la presencia de Na,SO4 y 10 mg/L de cada farmaco, se puede atribuir unicamente a los
subproductos generados.
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Figura 4.60. Efecto de las especies oxidantes electrogeneradas a partir de electrolito soporte en la
toxicidad. Condiciones: 7 mM electrolito, 2.5 A, pH 4, anodo Nb/DDB, en ausencia de firmacos, con'y
sin agregar oxigeno al reactor.

Posteriormente, se realizaron experimentos reduciendo la concentraciéon de los compuestos
farmacéuticos a 5 ng/L manteniendo la misma concentracion del electrolito (7 mM) y agregando
oxigeno al reactor. Los resultados de dichos experimentos se muestran en la Figura 4.61, en la
cual se observa que en presencia de NaCl a los 20 min las UT (89.44) son mayores cuando los
farmacos se agregaron a 10 mg/L comparadas con la UT (70.27) a 5 ng/L. Esto se debe a que a
mayor cantidad de compuestos presentes, mayor es la cantidad de subproductos que inhiben a
la bacteria 17brio fischeri. Sin embargo a los 90 min de electrélisis es contrario el comportamiento,
las UT (27.08) a la concentracion alta de farmacos es menor que a la concentracion baja (UT=
98.04).

Dado que el cloro activo electrogenerado remanente en la soluciéon contribuyen en el incremento
de la toxicidad, se midié su concentracion al tratar 10 mg/Ly 5 ug/L de los firmacos. La Figura
4.62 muestra el cambio de la concentracién de cloro residual — en este caso HCIO, a través del
tiempo cuando se agregan 7 mM de NaCl y adiciona oxigeno al reactor; en dicha Figura se
observa que el cloro residual aumenta en funcién del tiempo, obteniéndose una mayor cantidad
cuando la concentracion de los fairmacos es baja — hasta 41.6 mgCl,/L al minuto 60. En cambio
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cuando la concentracion de los farmacos es de 10 mg/L, la concentraciéon de cloro residual es
menot, lograndose hasta 21.9 mgCl,/L a los 90 min de reaccién. Por un lado, la diferencia de la
concentracion de cloro residual entre cada una de las condiciones se atribuye al cloro activo que
se consume en la degradaciéon de los farmacos y sus subproductos; por otro lado el cloro
remanente contribuye al incremento de la toxicidad aguda y es necesario removerlo, una
alternativa es agregar tiosulfato de sodio a la muestra.
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Figura 4.61. Efecto del electrolito soporte y de la concentracién de los farmacos en la toxicidad.
Condiciones: 7 mM electrolito, 2.5 A, pH 4, anodo Nb/DDB, 10 mg/L o 5 pg/L de farmacos, agtegando
oxigeno al reactor.

En cuanto al efecto de la concentraciéon de los farmacos cuando se utiliza Na,SO, como
electrolito, la inhibicién de la bacteria fue menor al 50 % cuando los compuestos se agregaron a
una concentraciéon de 5 pg/L.

Finalmente, se evalu6 la toxicidad aguda de muestras de agua residual pretratada proveniente de
la PTAR «ECCAIV» en ausencia y presencia de los firmacos a una concentracién de 10 mg/L
después de 20 y 90 min de reaccion en ambos casos. La Figura 4.63 muestra los resultados en la
cual se observa que al tratar el agua del efluente de esa PTAR se obtuvieron los menores valores
de UT. Esta muestra de agua se tratd sin agregar ninguna sal como electrolito ni oxigeno al
sistema, aplicando 2.5 A. La muestra sin los farmacos present6 un valor inicial de 5.43 de UT, el
cual baj6 hasta 2.20 a los 20 min de reaccién y a los 90 min tuvo un incremento hasta 4.8 UT.
Por otro lado, el agua que se fortificé con los compuestos presentd un valor de UT de 8.85 antes
de iniciar el tratamiento, a los 20 min bajé a 3.44 UT y a los 90 min de 5.60 UT. Con base en
estos resultados se puede comprobar la eficiencia del proceso de oxidacion electroquimica para
remover la toxicidad cuando se aplica como tratamiento terciario.
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Figura 4.62. Efecto de la concentracion de los farmacos en el cloro residual. Condiciones: 7 mM NaCl,
2.5 A, pH 4, anodo Nb/DDB, 10 mg/L o 5 pg/L de fairmacos, con oxigeno agregado.
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Figura 4.63. Unidades de toxicidad de agua residual pretratada sin los farmacos y fortificada con 10
mg/L de los firmacos. Condiciones: 2.5 A, 4nodo NB/DDB, sin agregar oxigeno al reactor ni
electrolito.
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4.3.7 Pruebas con agua residual industrial pretratada

4.3.7.1 Degradacion de los farmacos

Con el fin de elucidar el efecto de la composiciéon del agua en la degradacion simultanea de los
farmacos y de tener condiciones reales a las cuales estos se encuentran, se tomo agua residual
industrial pretratada y se fortificé con los compuestos en estudio. El agua residual industrial se
tomo de la planta de tratamiento llamada «ECCACIV» como se detalla en la secciéon 3.2.4. El
agua residual pretratada se fortificé con los compuestos en estudio a una concentraciéon de 10
mg/L, no se modificé el pH ni se agregd ninguna sal como electrolito soporte. En la Tabla 4.26
se muestran los valores de los parametros que se eligieron para la caracterizacion del agua antes
del tratamiento electroquimico.

Tabla 4.26.Caracteristicas de la muestra del efluente de una PTAR.

Pardametro mg/L Parametro mg/L
Bicarbonatos * 383 N-NO- < 0.020
Carbonatos * <0.18 N-Total KJ 46.2
Cloruros 191 % 7.05 SDT 1100 £ 169
DBOs 31 SDV 90
DQO 278 SST 81.3+5.49
Fluoruros 0.504 * 0.017 SSV 6
N-NH3 32.5 Sulfatos 166 * 7.65
N-NOs3 0.436 £ 0.017 CcoT 60
pH 7.5%+0.3 Conductividad ** 1400

*medido como mg/L de CaCOs3
* medido en uS/cm

Se hicieron experimentos a 2.5 A durante 150 min usando Nb/DDB como 4nodo, con y sin
agregar oxigeno y se dio seguimiento a la degradacion de los compuestos asi como a algunos de
los parametros de la Tabla 4.26. Las Figuras 4.64a y 4.65a muestran los resultados de la
degradacion de los farmacos, sin agregar oxigeno al reactor y en condiciones de sobresaturacion,
respectivamente. Se observa que en ambos casos se logrd la degradacion de los tres farmacos,
siendo la CBZ el compuesto que presenté una menor velocidad de degradacion. Las Figuras
4.64b y 4.65b muestran el ajuste cinético de las curvas de degradacién a un modelo de primer
orden, con alto factor de correlacion en todos los casos. La produccion de ERO, que se logra al
sobresaturar con oxigeno a la solucién, tiene un efecto ligeramente negativo en la degradacion
de los compuestos ya que disminuyen un poco los valores de las constantes cinéticas de
degradacion. Este comportamiento es similar al obtenido cuando se utiliz6 NaCl como
electrolito en soluciones sintéticas. De acuerdo con la caracterizacion de la muestra del agua
utilizada, contenia 191 mg/1. de CI', 166 mg/1. de SO,*, ademis de otros iones. Por lo anterior,
se infiere que las ERO y las ERH interaccionan entre si de acuerdo a la siguiente reaccion:

ERO + ERH - acido + 0, + H,0 (4.26)
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Figura 4.64. (a) Degradacion simultanea de los farmacos en agua residual. (b) Analisis cinético de la
degradacion simultanea de los farmacos ajustado a primer orden de reaccion. Condiciones: 2.5 A, anodo
Nb/DDB, sin agregar electrolito sopotte y sin agregar oxigeno al reactor.
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Figura 4.65. (a) Degradacion simultanea de los farmacos en agua residual. (b) Analisis cinético de la
degradacion simultanea de los farmacos ajustado a primer orden de reacciéon. Condiciones: 2.5 A, anodo
Nb/DDB, sin agregar electrolito soporte y agtegando oxigeno al reactor.

Adicionalmente, se realizaron ensayos agregando de manera independiente cada uno de los
compuestos en las dos condiciones experimentales. Las Figuras 4.66 — 4.71 muestran las curvas
de degradacion de cada uno de los compuestos y el correcto ajuste de los datos experimentales
al modelo cinético de primer orden. Los resultados tienen concordancia con los obtenidos
cuando se trataron los tres compuestos de manera conjunta, en el sentido de que la CBZ fue el
farmaco que present6 una menor velocidad de degradacion, seguida del PRO y el SMX. Por otro
lado, el valor de la constante cinética de degradaciéon aumenté cuando los farmacos se trataron
de manera independiente: sin agregar oxigeno, el valor de la £ para la CBZ, aumenté6 de 0.0458
a 0.104 min™', para el PRO de 0.0813 a 0.1384 min" y para el SMX de 0.1078 a 0.131 min™.
Cuando se agregd oxigeno, los valores de la constante £ igualmente aumentaron si se comparan
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con los valores obtenidos cuando se trat6 la mezcla de los farmacos: para la CBZ aumenta de
0.0343 2 0.065 min™, el PRO de 0.0722 2 0.1013 min" y el SMX de 0.1004 a 0.1161 min™. De
igual manera, el agregar oxigeno al sistema inhibio ligeramente el valor de las contantes cinéticas

de degradacion.
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Figura 4.66. (a) Degradacion de la CBZ en agua residual. (b) Analisis cinético de la degradacion del
farmaco ajustado a ptimer orden de reacciéon. Condiciones: 2.5 A, anodo Nb/DDB, sin agregar
electrolito soporte y agregando oxigeno al reactor.
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Figura 4.67. (a) Degradacion de la CBZ en agua residual. (b) Analisis cinético de la degradacion del
farmaco ajustado a ptimer orden de teaccion. Condiciones: 2.5 A, 4anodo Nb/DDB, sin agregar
electrolito soporte y sin agregar oxigeno al reactor.

El efecto de la generacién de ERO debido a la presencia de oxigeno en la solucién, no presentd
un efecto benéfico en la degradacion de los farmaco cuando se utilizé el agua residual pretratada;
lo que es congruente con lo observado anteriormente, cuando se utilizaba ClI' como electrolito.
Sin embargo, las ERO si tuvieron un efecto positivo en otros aspectos, como la remocion de
color, DQO, HCOy5, etc.
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Figura 4.68. (a) Degradacién del PRO en agua residual. (b) Analisis cinético de la degradacion del
farmaco ajustado a ptimer orden de reaccion. Condiciones: 2.5 A, 4nodo Nb/DDB, sin agregar
electrolito soporte y agregando oxigeno al reactor.
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Figura 4.69. (a) Degradacion del PRO en agua residual. (b) Analisis cinético de la degradacion del
farmaco ajustado a ptimer orden de teacciéon. Condiciones: 2.5 A, anodo Nb/DDB, sin agregar
electrolito soporte y sin agregar oxigeno al reactor.
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Figura 4.70. (a) Degradacion del SMX en agua residual. (b) Analisis cinético de la degradacion del
farmaco ajustado a ptimer orden de reaccion. Condiciones: 2.5 A, anodo Nb/DDB, sin agregar

electrolito soporte y agregando oxigeno al reactor.
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Figura 4.71. (a) Degradacion del SMX en agua residual. (b) Analisis cinético de la degradacion del
farmaco ajustado a ptimer orden de teaccion. Condiciones: 2.5 A, anodo Nb/DDB, sin agregar
electrolito soporte y sin agregar oxigeno al reactor.

La Figura 4.72 muestra que las ERO incrementan la eficiencia de la remocion del color del agua
residual, después de 120 min de reaccioén a 2.5 A, al agregar oxigeno se removio el 59 % y 54 %
sin agregarlo; por lo que se infiere que cuando la solucion se sobresatura con oxigeno, las ERO
atacan de manera mas eficiente a los grupos croméforos de los compuestos presentes en el agua,

en comparaciéon con la solucién sin oxigeno.
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Figura 4.72. Remocioén del color durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A, anodo
Nb/DDB, sin agregar electrolito soporte, con y sin agregar oxigeno.

4.3.7.2 Remocion de bicarbonatos (HCO3Y)

La presencia de carbonatos y bicarbonatos de Ca y Mg es un indicador de dureza en el agua. El
agua residual pretratada presentd un valor inicial de 383 mg/L de HCOs. De acuerdo a los
fundamentos de las reacciones que se llevan a cabo en los electrodos durante el proceso de
oxidacién electroquimica, en el catodo se generan iones hidroxido debido a la reduccién del
oxigeno, de acuerdo a la reaccion 4.27:

0, + 2H,0 + 4e™ — 40H"™ (4.27)

Estos iones hidréxido, reaccionan con los HCOs5 obteniendo CO3* como dicta la reaccién en
equilibrio 4.28:

HCO3 + OH™ & CO0%™ + H,0 (4.28)
Posteriormente, los CO5> generados precipitan en la superficie del citodo como CaCOs:
Ca%* + CO3~ - CaCO4 (4.29)

Por otro lado, los HCOs pueden reaccionar con el *OH y con protones de acuerdo a las
reacciones 4.30 y 4.31:

HCO3 ++ OH » OH™ +CO,  (4.30)
HCO; + H* - H,0 + CO, (4.31)

Considerando las reacciones anteriores se justifica el decremento de la concentraciéon de los
aniones (Figura 4.73). La muestra del agua residual pretratada presentd una concentracion inicial
de 374 mg/L y después de 120 min de reaccion se removio el 43 % con oxigeno agregado y 28
% sin ¢l. La mejor remocién de los HCOs™ al agregar oxigeno se deduce de la mayor generacion
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de OH (reaccién 4.27) debido a la mayor concentracioén de oxigeno en la solucién comparado

con el proceso de oxidacion electroquimica convencional.
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Figura 4.73. Remocion de bicarbonatos durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A,
anodo Nb/DDB, sin agregar electrolito sopotte, con y sin agregar oxigeno.

4.3.7.3 Remocion cloruros (CI)

La concentracion inicial de cloruros fue de 191 mg/L. Como se mencioné en el apartado de
oxidacién indirecta (seccion 2.2.3), el Cl se oxidan en el anodo generando especies reactivas
capaces de interaccionar y degradar a la materia organica (R) presente en el agua (reacciones 4.32
—4.34).

2C1~ - Cl, + 2e” (4.32)
Cl, + H,0 —» HOCl + H* + CI~ (4.33)
HOCl + R - CO, + H,0 + H* + CI~ (4.34)

Teniendo en cuenta el consumo de Cl de acuerdo a las reacciones anteriores, en la Figura 4.74
se observa la disminucién de su concentracion a través del tiempo. Los resultados concuerdan
con los obtenidos en la degradacion de los farmacos y en la generacion de oxidantes, es decir,
hasta los 60 min de reaccién se presentd un mayor consumo de Cl sin agregar oxigeno que en
presencia de este. La remocion de Cl significa su migracion hacia la superficie del anodo desde
el seno de la solucién y su transformacién a cloro activo, por lo que el decremento en la
concentracién del Cl significa la generacién de HCIO.
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Figura 4.74. Remocion de cloruros durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A, anodo
Nb/DDB, sin agregar electrolito soporte, con y sin agregar oxigeno.

4.3.7.4 Remocion de demanda bioquimica de oxigeno a cinco dias (DBO:s)

La muestra de agua del efluente de la PTAR, presenté un valor de DBOs de 31 mg/L. Este
parametro mide la cantidad de oxigeno que requiere una poblacién microbiana para degradar la
materia organica presente en una muestra de agua. La DBOs se utiliza para medir el grado de
biodegradabilidad, como indicador de contaminacién y normalmente se mide transcurridos
cinco dfas. La Figura 4.75 muestra la remocioén de la DBOs de las muestras del agua residual, de
la cual se observa el efecto practicamente despreciable de agregar oxigeno al sistema. Después
de 120 min de electrdlisis, se disminuy6 hasta el 85 % y el 77 % por oxidaciéon electroquimica y
oxidacién electroquimica con ERO.
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Figura 4.75. Remocién de la DBOs durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A, anodo
Nb/DDB, sin agregar electrolito soporte, con y sin agregar oxigeno.
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4.3.7.5 Remocion de demanda quimica de oxigeno (DQO)

La DQO es un parametro que determina la cantidad de oxigeno que se requiere para oxidar
quimicamente la materia organica presente en una muestra de agua. El efluente que se trato,
presentaba un valor inicial de 278 mg/L de O, de DQO. Se obtuvieron buenas eficiencias
después de 150 min de reaccion en la remocioén de materia organica medida como DQO (Figura
4.76), logrando remociones de 89 % agregando oxigeno al sistema y de 67 % cuando no se
agregd oxigeno. La bibliografia muestra diversos resultados en cuanto a la remociéon de la DQO
por medio del proceso de oxidacién electroquimica, algunos obtienen bajas eficiencias, por
ejemplo Garcia-Segura et al. (2015) trataron un efluente de una planta de tratamiento de agua
municipal usando un electrodo de DDB logrando una eficiencia del 50 % en la disminucién de
la DQO después de 2 h de electrolisis 2 98 A/m?* y del 90 % después de 24 h. Por otro lado,
Daghrir et al. (2014) removieron hasta el 78 % de la DQO de agua residual doméstica usando
un 4anodo de Ti/DDB durante 2 h a 26.53 mA/cm” y Guitaya et al. (2015) lograron un 70 % en
90 min a 3.0 A utilizando agua residual municipal. Por lo tanto, la disminucién de la DQO esta
relacionada con el tipo de compuesto organico, las condiciones de operaciéon ademas de su
afinidad e interaccién con especies oxidantes.
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Figura 4.76. Remocién de la materia organica medida como DQO durante el tratamiento de agua
residual. Condiciones: 2.5 A, 4nodo Nb/DDB, sin agregar electrolito soporte, con y sin agregar oxigeno.

4.3.7.6 Remocion de nitrégeno

Se determiné la concentracién de nitrégeno en varias de sus especies: nitrégeno amoniacal (N-
NH; o N-NH,"), nitritos (NOy), nitratos (NO3) y nitrégeno total Kjeldahl (N-TK). Con base
en las reacciones 4.35 — 4.37 se calcularon los valores de la Tabla 4.27.

Nitrégeno total = N-NHs + NO2- +NOs3- + Nitrégeno organico (4.35)
N-TK = N-NH3 + Nitrogeno organico (4.36)

Nitrégeno inorganico = N-NHs + NO2- +NO3- (4.37)



Nitrificacion por el *OH

El mecanismo para la oxidaciéon del N-NH; a NO, y posteriormente a NOs (proceso de
nitrificacion) es el siguiente:

El primer paso es la generacion del *OH adsorbido en la superficie del anodo:

DDB + H,0 —» DDB(e OH) + H* + e~ (4.38)

LLa oxidacion del nitrégeno amoniacal a nitritos se plantea de la siguiente manera:

DDB(s OH), + NHf — DDB + NO; + 6H* + 6e~  (4.39)

El proceso de nitrificacién se complementa con la reaccion 4.40:

DDB(e OH), + NO; —» DDB + NO; + H* +e~  (4.40)

Nitrificacion por oxidacion indirecta por cloro activo

Adicionalmente, también puede ocurrir la remocion de nitrégeno amoniacal por el mecanismo
de oxidacion indirecta a partir de cloro activo de acuerdo a las reacciones 4.41 — 4.45:

NH} + 4HOCl - NO3 + H,0 + 6H* + 4Cl-  (4.41)

NH; + HCIO » NH,Cl + H,0 + H* (4.42)
HCIO + NH,Cl - NHCI, + H,0 (4.43)
NHCl, + H,0 - NOH + 2H* + 2CI~ (4.44)
NH,Cl + NOH — N, + HCIO + H* + CI~ (4.45)

La Figura 4.77 muestra el cambio de las concentraciones de las especies de nitrogeno a través
del tiempo. Se observa que el N-NHj se oxida para generar N-NOs, disminuyendo de 30 mg/L
hasta 23.0 (23 % de remocién) y 20.1 mg/L (33 % de remocién) sin agregar oxigeno y
agregandolo, respectivamente. Se incrementaron los N-NOs y N-NO: de acuerdo a los valores
mostrados en la Tabla 4.27. La figura 4.78 muestra la concentracién del nitrégeno total.
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Figura 4.77. Concentracién de (a) N-NHj, (b) N-NO3, (c) N-NO3, (d) N-total KJ, (e) N-organico, (f) N-
inorganico durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A, anodo Nb/DDB, sin agregar
electrolito soporte, con y sin agregar oxigeno.
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Figura 4.78. Concentracién del N-total durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A,
anodo Nb/DDB, sin agregar electrolito soporte, con y sin agregar oxigeno.

Tabla 4.27. Concentracion de especies de nitrégeno durante el tratamiento de oxidacion electroquimica.

Sin oxigeno
Tiempo (min)  N-NH; N-NO; N-NO; N-Total KJ N-organico N-total N-inorgénico
(o] 30.1 0.185 0.02 46.3 16.2 46.505 30.305
20 29 2.19 0.02 41.9 12.9 44.1 31.21
40 28.5 6.31 0.0203 38.8 10.3 45.1303 34.8303
60 26.9 8.1 0.045 36.7 9.8 44.845 35.045
120 23 14.6 0.0724 27.6 4.6 42.2724 37.6724
Con oxigeno
Tiempo (min)  N-NH; N-NO; N-NO. N-Total KJ N-orgdnico N-total N-inorgénico
0 30.1 0.185 0.02 46.3 16.2 46.505 30.305
20 29.4 1.89 0.05075 39.8 10.4 41.74075 31.34075
40 27.5 5.29 0.126 36.9 9.4 42.316 32.916
60 26.2 8.16 0.1872 34.4 8.2 42.7472 34.5472
120 20.1 20.1 0.1704 22.6 2.5 42.8704 40.3704

*Las unidades de los valores son mg/L

4.3.7.7 Remocion carbén organico total (COT)

La mineralizacién de compuestos organicos por el *OH, puede llevarse tanto en la superficie del
anodo como en la interfase hacia el seno de la solucion por la liberacion del *OH débilmente
adsorbido al electrodo.
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Liberacién del *OH adsorbido en el electrodo ocurre de acuerdo a la reaccion 4.46:
DDB(e OH) — DDB ++ OH (4.46)

Para la mineralizaciéon de materia organica (R) se tiene que:
x*OH+ R - yCO, + zH,0 (4.47)

Por lo tanto, la mineralizacion de (R) por *OH adsorbidos en la superficie del anodo se logra
de acuerdo a la reacciéon 4.48:

DDB(s OH) + R — DDB + mCO, + nH,0 (4.48)
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Figura 4.79. Remocion del COT durante el tratamiento de agua residual. Condiciones: 2.5 A, anodo
Nb/DDB, sin agregar electrolito sopotte, con y sin agregar oxigeno.

Como se muestra en la Figura 4.79, se logré mineralizar 67 % y 38 % de los compuestos
organicos presentes en la solucion sobresaturando a la solucién con oxigeno y sin agregarlo,
respectivamente.
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CAPITULO 5

CONCLUSIONES

El mecanismo de oxidacién indirecta es el mecanismo principal cuando se utilizan iones
haluros como electrolitos (Cl" o Br), ya que las constantes cinéticas de degradacion al
usar NaCl y NaBr son mucho mayores comparadas con las obtenidas usando Na,SO, y
las cantidades de especies oxidantes electrogeneradas son 170 y 11 veces mayores en el
caso de Br y CI, respectivamente, comparadas con la determinada en el caso de SO4*.
Al inyectar oxigeno a la solucién electrolitica hasta obtener la sobresaturaciéon se
promueve la generaciéon de ERO, lo cual incrementa el valor de las constantes cinéticas
de oxidacion de los farmacos cuando se utiliza Na>SO, como electrolito (68.7, 18.6 y 76.7
% para SMX, PRO y CBZ, respectivamente). De igual manera, con NaBr se aumentan
los valores de dichas constantes (5.7, 19.3 y 100.1 % para SMX, PRO y CBZ,
respectivamente) por lo que el uso de NaBr permite la coexistencia de ERO y ERH. Sin
embargo, el efecto es negativo en presencia de NaCl, disminuyendo las constantes en
4.6, 5.3 y 42.8 % para SMX, PRO y CBZ, respectivamente; en comparaciéon con las
constantes cinéticas determinadas en soluciones sin agregar oxigeno. Por lo anterior, el
efecto de las especies reactivas electrogeneradas en la degradacion de los farmacos tiene
dependencia de la composicién de la solucién electrolitica.

El tiempo de reacciéon y la intensidad de corriente son los factores con mayor
contribucion en la degradacion de SMX, PRO y CBZ, de acuerdo a los resultados de los
disefios factoriales. El pH inicial de la solucién no presenta un efecto significativo en la
degradacion de los farmacos. Si bien, se logran mejores eficiencias de generacion de ERO
y de ERH con el anodo de Nb/DDB en compataciéon con el anodo activo de Ti/IrOy;
en los experimentos preliminares con CBZ se deteminé que el material del anodo
contribuye en un 3.51 % a su degradacion.

Se identificaron en total 19 subproductos ademas de 17 compuestos halogenados en los
experimentos realizados con NaCl o NaBr (7 clorados y 10 bromados). Las rutas de
degradacion propuestas para los compuestos SMX, PRO y CBZ se pueden explicar como
resultado de dos mecanismos principales: transformacion (hidroxilacién, desaminacion,
desulfuracion y halogenacion) y ruptura de enlace. Estos mecanismos de degradacion
pueden ser el resultado de: 1) oxidacion directa en la superficie del anodo, ii) oxidacion
por medio del *OH para generar compuestos hidroxilados, iii) oxidacién indirecta por
radicales (*Cl, *Br) u oxidantes (HCIO/CIO™ o HBrO/BtrO) para generar compuestos
halogenados mediante el mecanismo de sustitucion electréfilica aromatica.

Las ERH remanentes en la solucion tienen un efecto importante en el incremento de la
toxicidad aguda del agua, hasta 44.66 UT al utilizar NaCl como electrolito. No se presenta
inhibicién de la bacteria Izbrio fischeri cuando se utiliza Na,SO4 y una concentracion tipica
de los farmacos en el ambiente (5 ng/L). Al utilizar agua residual proveniente de los
sedimentadores secundarios de una PTAR, la toxicidad disminuyé después del proceso
de oxidacioén electroquimica de 5.43 UT en la muestra antes de su tratamiento a 2.20 UT
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a los 20 min de reaccién. Adicionalmente, se logra degradar completamente al SMX y al
PRO asf como el 76 % de la CBZ después de 30 min de reaccién, cuando se usa agua
residual pretratada. Los oxidantes electrogenerados reaccionan de manera no selectiva
con las sustancias, ya que se removio hasta el 89 % de la materia organica medida como
DQO, hasta el 85 % de la DBO:s, asi como el color (59 %) y los bicarbonatos (43 %).
Ademas, se logré mineralizar el 67 % de los compuestos organicos determinados como
COT. La disminucién en la concentracion de cloruros significa la generacion de cloro
activo que participa en la degradacion de los compuestos.
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