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RESUMEN

Actualmente el objetivo de los tratamientos de aguas servidas es cumplir con las exigencias de
las normas de descarga de efluentes, principalmente mediante la disminucién del contenido de
contaminantes organicos y nutrientes. Sin embargo, debido al nuevo escenario de cambio
climatico, al crecimiento de la poblacion y agotamiento de los combustibles fésiles, el enfoque
demanda una nueva vision donde el uso y la recuperacion de los recursos hidricos sean
sostenible. La tendencia mundial reciente persigue nuevos tratamientos que logren, junto a la
eliminacion de contaminantes, la recuperacion de los recursos del agua servida como

nutrientes, agua, energia y/o componentes valiosos.

En la busqueda de nuevas tecnologias sostenibles para la produccion de energia, las celdas de
combustibles microbianas (CCM) surgen como una opcion prometedora y novedosa ya que
permiten la obtencidn de energia eléctrica a partir del tratamiento de aguas servidas. Una CCM
se define como un sistema bioelectroquimico que convierte la energia quimica contenida en los
enlaces quimicos de sustancias organicas a energia eléctrica, mediante reacciones quimicas
catalizadas por microorganismos electroquimicamente activos (MEAs) que liberan sus
electrones en el &nodo. En condiciones anaerdbicas los microorganismos oxidan la materia
organica del agua servida hasta convertirla en CO,, H20 y electrones. Los MEAs como las del
género Geobacter y Shewanella tienen la capacidad de transferir los electrones producidos en
su actividad metabdlica hasta un electrodo generando una corriente eléctrica. A pesar de
demostrar altos porcentajes de eliminacién de sustancias carbonaceas (90%), su relacion
costo/beneficio en aplicaciones a sistemas convencionales de tratamiento es todavia elevada.
Por otro lado, los requerimientos que exigen las CCMs para su funcionamiento se encuentran
de forma natural en los humedales construidos (HCs) donde los gradientes de potencial de
oxido reduccion se encuentran bien definidos pudiendo generar una diferencia de potencial
electrico. Esto permite combinar ambas tecnologias para producir bioelectricidad durante el

tratamiento del agua servida.

El objetivo de esta tesis fue evaluar la generacion de energia en forma de electricidad a partir
del tratamiento de aguas servidas mediante la integracion de una celda de combustible
microbiana en un humedal construido. Para este estudio se implementaron tres unidades

experimentales de flujo vertical subsuperficial a escala de laboratorio: a) HC sistema de humedal
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construido sin celda de combustible microbiana, b) P/HC-CCM es la celda de combustible
microbiana integrada en el humedal construido con plantas y ¢) NP/HC-CCM es la celda
combustible microbiana integrada en el humedal construido sin plantas. Se construyeron
columnas idénticas de acrilico con una seccion cuadrada interna de 0.15mx0.15my 0.7 mde
altura. Como medio de soporte se utilizo grava y zeolita natural. Dos de los tres sistemas fueron
plantados con Schoenoplectus californicus macrofita usada en el tratamiento de aguas servidas
con humedales construidos tipica donde se llevo a cabo el estudio. La integracion de la celda
combustible de microbiana estuvo conformada por dos electrodos de carbono activado granular
conectados a través de una resistencia externa de 1000 ohm cerrando el circuito eléctrico. La
operacion fue controlada por el tiempo de retencion hidraulica (7-10 d) y tasas de carga organica
(4,8-7,9 gDQO/m?2-d). La eliminacion de materia organica (Demanda Quimica de oxigeno-DQO)
y nutrientes (Nitrdgeno Total (NT), amonio (N-NH4*), N-NO3- y N-NO2’) fueron evaluados en
cada humedal, durante 180 dias de operacion. El modo de alimentacién fue fed-batch con una
solucién sintética que simulaba un agua servida pretratada fisicamente. La diferencia de
potencial de celda (V) de los sistemas integrados HC-CCM fue registrado en los bornes de la
resistencia eléctrica externa (R) cada 20 min, mediante un multimetro con sistema de
adquisicion de datos (Keithley 2700).

Los resultados mostraron que los sistemas integrados plantados y no plantados presentaron
eficiencias de eliminacién promedio entre 74-87% y 69-81%, mientras que para el sistema sin
celda de combustible microbiana los valores fueron entre 62-72%, a partir de tasas de carga
organica de 4,8y 7,9 ¢ DQO/m2d. A su vez, la eficiencia de eliminacion de amonio fue superior
al 98 % para P/HC-CCM, 90 % para NP/HC-CCM y 83 % para HC durante todo el tiempo de
operacion. En términos del efecto de la CCM en el rendimiento del tratamiento de aguas
servidas después de la aclimatacion de los sistemas, se observaron diferencias significativas

entre los sistemas integrados y el control (p<0.05).

Por otra parte, los sistemas integrados dieron como resultado una diferencia de potencial entre
catodo y anodo termodindmicamente favorable a partir de la oxidacion de distintas cargas de
materia organica, bajo la configuraciéon del sistema plantado (P/HC-CCM) y no plantado
(NP/HC-CCM), existiendo una relacion entre la materia organica y la cantidad de energia

generada. Cuando la carga organica superficial aumenté de 4,8 a 7,9 ¢ DQO/m?2 d, la densidad
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de potencia maxima también aumento desde 5,3 hasta 8,6 mW/m2 para P/HC-CCM y desde 1,4
hasta 2,5 mW/m2 para NP/HC-CCM. Por su parte, el sistema integrado plantado generd 30 %
mas electricidad que el sistema integrado no plantado debido a que se ve mejorada la actividad

electrodica disminuyendo la resistencia interna del sistema en 1,4 veces.

Los beneficios de la integracién para la sostenibilidad en el tratamiento de aguas servidas son
variados abarcando indicadores de tipo sociocultural, econdémico y ambiental. Con los sistemas
integrados HC-CCM se logra una mejora significativa en la capacidad de tratamiento, la
disminucion de problemas de colmatacidn y es efectivo para combatir el cambio climatico,
haciendo mas sostenible la tecnologia de humedales construidos. La implementacion de MFC
en humedales construidos da finalmente como resultado la optimizacion del proceso de

tratamiento y la reduccién de su impacto ambiental.

Respecto a la especie Schoenoplectus californicus se observaron diferencias en el desempefio
eléctrico entre el sistema plantado y no plantado en la ultima etapa de operacion (28gDQ0/m?2d).
La densidad de potencia generada por P/HC-CCM fue 10,32 mW/m?2, mientras que para NP/HC-
CCM el valor obtenido fue 2,16 veces mayor (22,28 m\W/m2). Este comportamiento coincide con
el aumento del crecimiento excesivo del sistema radicular de Schoenoplectus californicus que
invadio6 la zona anddica penetrando completamente el anodo y la malla de acero. A partir de los
anterior, los resultados mostraron una mayor resistencia interna para el sistema P/HC-CCM
(200,77 ohm) comparado con el sistema NP/HC-CCM (133, 48 ohm).

Finalmente fue posible comprobar que efectivamente esta ocurriendo una conversion de
materia organica en electricidad, catalizada por microorganismos, la cual se ve afectada por
variables de tipo operacional y también de configuraciéon del sistema. Adicionalmente, se
identifica el desempefio y funcionamiento del sistema integrado humedal construido-celda de
combutible microbiana. De esta manera se logra avanzar en el conomiciento de esta tecnologia
emergente tanto como dispositivo generador de energia eléctrica asi como sistema de

tratamiento para aguas servidas.
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ABSTRACT

Currently, the objective of wastewater treatments is to comply with the requirements of effluent
discharge standards, mainly by reducing the content of organic pollutants and nutrients.
However, due to the new climate change scenario, population growth and depletion of fossil
fuels, the approach demands a new sustainable vision in the use and recovery of water
resources. The recent global trend pursues new treatments that record along with the extraction
of contaminants the recovery of the resources of the water, served as nutrients, water, energy
and / or valuable components. In the search for new sustainable technologies for energy
production, microbial fuel cells (MFC) arise as a promising and novel option since it allows the
obtaining of electrical energy from wastewater treatment. An MFC is defined as a
bioelectrochemical system that converts the chemical energy contained in the chemical bonds
of organic substances to electrical energy by chemical reactions catalyzed by electrochemically
active microorganisms (EAMs). Under anaerobic conditions, the microorganisms oxidize the
organic matter of the water served until it becomes CO, H20 and electrons. EAMs such as those
of Geobacter and Shewanella genus can transfer the electrons produced in their metabolic
activity to an electrode generating an electric current. Despite demonstrating high percentages
of elimination of carbonaceous substances (90%), its cost/benefit ratio in applications to
conventional treatment systems is still high. On the other hand, the requirements demanded by
the MFCs for their operation are found naturally in constructed wetlands (CWs) where redox
gradients are well defined and can generate a redox potential difference. This allows both
technologies to be combined to produce bioelectricity during the treatment of wastewater.

The objective of this thesis was to evaluate the recovery of energy in the form of electricity from
wastewater treatment by integrating a microbial fuel cell into a constructed wetland. For this
study, three experimental subsurface vertical flow units were implemented on a laboratory scale:
a) CW wetland system built without microbial fuel cell, b) P/ CW-MFC is the microbial fuel cell
integrated in the wetland built with plant and ¢) NP/CW-MFC is the microbial fuel cell integrated
in the wetland built without a plant. They were constructed of identical acrylic columns with an
internal square section of 0.15 m x 0.15 m and 0.7 m high. As a support medium, gravel and

zeolite were used. Two of the three systems were planted with typical Schoenoplectus
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californicus macrophyte used in the treatment of sewage with constructed and common wetlands
where the study was carried out.

The integration of the microbial fuel cell was made up of two granular activated carbon electrodes
connected through an external resistance of 1000 ohms closing the electrical circuit. The
operation was controlled by hydraulic retention time (7-10 d) and organic load rates (4.8-7.9
gCOD/m2 d). The removal efficiencies of organic matter (Chemical Demand for Oxygen-COD)
and nutrients (Total Nitrogen (NT), Ammonia (N — NH; *), N-NO3-and N-NO2’) were evaluated
in each wetland for 180 days of operation. The feeding mode was fed-batch with a synthetic
solution that simulated physically pretreated wastewater. The cell voltage (V) of the integrated
CW-MFC systems was recorded through the external electrical resistance (R) every 20 min
using a multimeter with a data acquisition system (Keithley 2700).

The results show that the planted and unplanted integrated systems presented average
elimination efficiencies between 74-87% and 69-81%, while for the system without microbial fuel
cell the values were between 62-72%, based on rates of an organic load of 4.8 and 7.9 g COD/m?
d. In turn, the ammonium removal efficiency was greater than 98% for P/CW-MFC, 90% for
NP/CW-MFC and 83% for CW during the entire operation time. In terms of the effect of the MFC
on the performance of wastewater treatment after acclimatization of the systems, significant
differences were observed between the integrated systems and the control (p <0.05).

On the other hand, the integrated systems resulted in a potential difference between the cathode
and thermodynamically favorable anode from the oxidation of different loads of organic matter
under the configuration of the planted (P / HC-CCM) and unplanted (NP / HC-CCM) There is a
relationship between organic matter and the amount of energy generated. When the organic
surface load increased from 4.8 to 7.9 g COD/m2 d, the maximum power density also increased
from 5.3 t0 8.6 mW / m2 for P/ HC-CCM and 1.4 to 2.5 mW / m2 for NP / HC-CCM. For its part,
the planted integrated system generated 30% more electricity than the unplanted integrated
system because the electrode activity is improved by decreasing the internal resistance of the
system by 1.4 times.

The benefits of integration for sustainability in wastewater treatment are varied, including socio-
cultural, economic and environmental indicators. With HC-CCM integrated systems, a significant
improvement in treatment capacity, reduction of clogging problems is achieved and is effective

against climate change, making constructed wetlands technology more sustainable. The
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implementation of MF into constructed wetlands ultimately results in the optimization of the
treatment process and the reduction of its environmental impact.

Regarding the Schoenoplectus californicus species, differences in electrical performance were
observed between the planted and unplanted system in the last operation stage (28gDQO/m2d).
The power density generated by P/HC-CCM was 10,32 mW/m2La densidad de potencia
generada por P/HC-CCM fue 10,32 mW/m2, while for NP/HC-CCM the value obtained was 2.16
times higher (22,28 mW/m2). This behavior coincides with the increase in the overgrowth of the
root system of Schoenoplectus californicus that invaded the anodic zone by completely
penetrating the anode and steel mesh. From the above, the results showed a greater internal
resistance for the P/HC-CCM system (200.77 ohm) compared to the NP/HC-CCM system (133,
48 ohm).

Finally, it was possible to verify that conversion of organic matter into electricity catalyzed by
microorganisms is occurring, which is affected by operational type variables and also system
configuration. Additionally, the performance and operation of the integrated system were
identified. Thereby, it is possible to advance in the knowledge of this emerging technology both

as an electric power generating device as well as a wastewater treatment system.
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1. AGUAS SERVIDAS

Las actividades realizadas por las comunidades humanas inevitablemente generan residuos
liquidos, sélidos y gaseosos. Los residuos liquidos o aguas servidas (AS) corresponden al
suministro de agua una vez utilizado por la comunidad, la que contiene todos los materiales
afiadidos al agua durante su uso, la que luego es descargada al alcantarillado (Tchobanoglous
et al. 2003). Estas aguas estan constituidas por una mezcla de residuos liquidos domésticos
(residencias, instituciones y comercio), industriales, de infiltracién y precipitacion (Mara, 2004).
Dentro de esta clasificacion se encuentran las aguas servidas urbanas y rurales, donde el primer
grupo posee caracteristicas diversas debido a los distintos origenes de los que puede provenir,
ya sea de nucleos con una mayor densidad poblacional o de sitios con presencia de actividades

industriales que generen una mayor cantidad de residuos (Henze, 2002).
1.1. Generacion de las aguas servidas

La cantidad de aguas servidas generadas en los hogares y su composicion varia de acuerdo al
tipo de instalacion, implicancias familiares de los habitantes (nimero de individuos, edad, tipo
de vivienda y movilidad), nivel socioeconémico, entre otros. Por otra parte, las caracteristicas
también varian con respecto a la ubicacién geografica y la movilidad estacional o anual de los
habitantes (USEPA, 1992).

En el caso de las aguas servidas de tipo rural, corresponde a los residuos liquidos originados
en poblaciones que producen menos de 3800 m?/dia de aguas servidas (USEPA, 2000) y/o los
residuos liquidos que son generados por poblaciones inferiores o iguales a 2000 Habitantes-
Equivalente (Hab-Eq) (Unién Europea en la directiva EU 91/271). Un Hab-Eq es homologado a
una contaminacién organica de 60 gDBOs/d (Henze et al., 2002). Bajo los 2000 Hab-Eq, se
consideran como pequefios asentamientos de tipo rural (Vera, 2012; Araya et al., 2014). Por su
parte, la Organizacion para la Cooperacién y el Desarrollo Econémico (OCDE) considera como
rurales los territorios por debajo de 150 habitantes/km2 (OCDE, 2006; Berdegué et al., 2010).
Para el caso de Chile, se considera que las agua servidas de tipo rural se originan en
asentamientos rurales, 6 en asentamientos humanos concentrados ¢ dispersos que poseen
1000 o menos habitantes, 6 entre 1001 y 2000 habitantes con menos del 50% de su poblacion

econdmicamente activa dedicada a actividades secundarias ylo terciarias (INE, 2002).
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Berdegué et al. (2010) en un analisis de la clasificacion de ruralidad determind que la poblacion
rural corresponde a una poblacién con una densidad menor a 70 Hab/km2.

Los volumenes de produccion de aguas servidas varian a su vez entre la poblacion urbana y
rural dependiendo de la disposicion de agua potable y su uso. En nucleos urbanos, a nivel
internacional se estima que produce alrededor de 200 L/(hab-d) de aguas servidas (Henze et
al., 2002). Ademas, se estima que las poblaciones urbanas presentan un consumo 20% superior
respecto a las poblaciones rurales, presentando por tanto una mayor produccion de aguas
servidas (Von Sperling, 2007; Vera, 2012). En este sentido, a nivel internacional, para las
poblaciones rurales se ha estimado una produccion de aguas servidas de alrededor de 150
L/(hab-d) (Barrera, 1999). A nivel pais, el consumo de agua potable en zonas urbanas fue de
1109 millones de m3 en el afio 2014, que se traduce en una dotacién promedio por habitante de
138 litros por habitante al dia, oscilando entre 73 y 491 L/(hab-d) (SISS, 2014). En el caso de
las poblaciones rurales, de acuerdo a Villarroel (2012), la dotacion promedio alcanza los 124
L/(hab-d), oscilando entre 15y 210 L/(hab-d). En la practica, el coeficiente de retorno (0,8-0,9),
definido como la proporcion de agua utilizada que es eliminada como agua servida, indica que
cada persona en el sector urbano y rural estarian produciendo un volumen de aguas servidas
de alrededor de 117 L/(hab-d) y 105 L/(hab-d) (SISS, 2014; Araya et al., 2014). También para
Chile, se estimaron producciones de aguas servidas de tipo urbano entre 150-170 L/(hab-d), y
para las aguas servidas de tipo rural un valor de 130-160 L/(hab-d) (SUBDERE, 2009 y Vera,
2012).

1.2. Caracterizacion de las aguas servidas

Las aguas servidas se componen de 99% de agua y 1% solidos suspendidos, coloidales y
disueltos (Hanjra et al., 2012). La Tabla 1 muestra la caracterizacion de algunos de los
constituyentes mas importantes de las aguas servidas. La composicion tipica del agua servida
sin tratamiento depende de las caracteristicas socioeconémicas de las comunidades y numero
y tipo de unidades industriales y comerciales (Hanjra et al., 2012). Los componentes de las
aguas servidas son normalmente una mezcla compleja de compuestos organicos e inorganicos.
A su vez, los constituyentes encontrados en las aguas servidas se pueden clasificar en las

categorias de contaminantes fisicos, quimicos o biolégicos (Ramalho, 1996).
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Dentro de las caracteristicas fisicas se encuentran: a) sélidos sedimentables, suspendidos y
disueltos; b) temperatura, la que puede determinar la solubilidad de diversos gases como el
oxigeno y también ejercer efecto en las reacciones quimicas y biologicas que pueden ocurrir
(Metcalf y Eddy, 2003); c) turbiedad y el color, debido a la materia en suspension, organismos
microscopicos y particulas que afectan el traspaso de la luz a través del agua, perturbando el
desarrollo de organismos fotosintéticos (Ramalho, 1996); y d) el olor causado por los gases
liberados (aminas, amoniaco, mercaptanos, diaminas, sulfuro de hidrogeno) durante el proceso

de descomposicion de la materia organica.

Tabla 1. Caracterizacion de las aguas servidas

Tipo de agua servida

Parametros Unidad Concentrado Media Diluida
Fisicoquimicos

pH 7-8 7-8 7-8
Alcalinidad Eqv/m3 3-7 3-7 1-7
Conductividad mS/m 120 100 70
Cloruros mg Cl /L 500 360 280
Sulfuros mg S/L 0 0,100 0,100
Sélidos suspendidos (SST) mg SST/L 450 300 190
Sélidos Suspendidos Volatiles (SSV) mg SSV/L 320 210 140
DBOs total mg O2/L 350 250 150
DQO total mg O2/L 740 530 320
DQO soluble mg O2/L 300 210 130
Carbono Organico Total (COT) mg C/L 250 180 110
-Hidratos de carbono mg C/L 40 25 15
-Proteinas mg C/L 25 18 11
-Grasas mg C/L 25 18 11
Nitrégeno Total (NT) mg N/L 80 50 30
Amonio (N-NH4*) mg N/L 50 30 18
Nitrito (N-NOz) mg N/L 0,1 0,1 0,1
Nitrato (N-NOs) mg N/L 05 0,5 0,5
Fésforo total (PT) mg P/L 14 10 6
Metales

Plomo (Pb) ug Pb/L 80 65 30
Arsénico (As) ug As/L 5 3 2
Cadmio (Cd) ug Cd/L 4 2 2
Cromo (Cr) ug CriL 40 25 15
Plata (Ag) ug Ag/lL 10 7 4
Mercurio (Hg) ug HalL 3 2 1
Microbioldgicos

Coliformes Totales No/100 ml 101 10 1
Coliformes Fecales (Escherichia coli) No/100 ml 5x108 106
Estreptococos fecales No/100 ml 108 106
Colifagos No/100 ml 5x10% 5x104

DBOs; Demanda Biologica de Oxigeno-5 dias. Fuente: Tchobanoglous et al., 2003; Henze et al., 2002.
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Las caracteristicas quimicas se agrupan en constituyentes organicos e inorganicos. Dentro de
los constituyentes inorganicos se encuentra principalmente: a) el pH, que expresa una tendencia
de acidez del agua; b) nutrientes, compuestos principalmente por nitrogeno y fésforo en sus
diferentes formas, los cuales tienen un rol fundamental en la eutrofizacion de las aguas (Araya
et al., 2014). El nitrdgeno organico puede estar presente en los aminoacidos, urea, acido urico
y purinas y pirimidinas (Kadlec y Knight, 1996). En un agua servida sin tratamiento se ha
determinado que se generan 12 gN/ (hab-d) y entre 3-7 kgN/ (hab-afio). Las formas inorganicas
del nitrogeno son amonio (NH4*), nitrito (NO27), nitrato (NOs-, 6xido nitroso (N20) y nitrégeno
elemental disuelto o nitrogeno gas (N2); y el fosforo es representando por Fosforo Total (PT) y
Fosfatos (PO43) y se ha determinado que se generan 2 gP/(hab-d) y 0,4-1,2 kgP/(hab-afio)
(Wallace y Knight, 2006; Henze et al., 2002); y c) metales pesados como arsénico (As), cadmio
(Cd), cromo (Cr), plomo (Pb), mercurio (Hg) y plata (Ag), los que pueden ser encontrados en
las aguas servidas debido a que son vertidos de las viviendas residenciales, la infiltracion de
las aguas subterraneas y los vertidos industriales (Metcalf y Eddy, 2003).

En cuanto a sus caracteristicas biologicas, las aguas servidas contienen una gran cantidad de
microorganismos potencialmente patégenos que, dependiendo de la concentracion de las
especies, plantean un riesgo potencial para la salud humana (Ashbolt et al., 2001). En la Tabla
1 se encuentran algunos de microorganismos indicadores utilizados para la caracterizacion
microbioldgica de las aguas servidas. Estos organismos van desde virus sub-microscopicos a
parasitos visibles que representan componentes importantes de la calidad del agua. Entre ellos
se encuentran las bacterias, protozoos, virus, helmintos, rotiferos, algas, entre otros (Gerardi,
2006). Sin embargo, la identificacion y cuantificacion de los organismos patégenos para los
humanos en las aguas servidas tratadas es costosa y técnicamente dificil. En consecuencia, se
ha implementado la utilizacién de una bateria de especies clave en la caracterizacion y
aseguramiento de la calidad microbiologica de las aguas, que son faciles de controlar y
correlacionar con las poblaciones de organismos patdgenos (Ashbolt et al., 2001; Kadlec y
Wallace, 2009; Bitton, 2011).

1.3. Problematica ambiental de las aguas servidas sobre el ecosistema acuatico

El crecimiento demografico ha impuesto cada vez mayores demandas sobre los sistemas
acuaticos y terrestres. El ser humano ha transformado entre un 30 y 50% de la superficie del

mundo por la agricultura, la ganaderia, la industrializacién y la urbanizacién, lo que ha
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intervenido y alterado el ciclo hidrolégico natural (Holeton et al., 2011). Por este motivo, el
mundo se enfrenta a problemas relacionados con la gestion de las aguas residuales.
Especificamente, las aguas generadas por las actividades domésticas constituyen las
principales fuentes de la carga contaminante a los ecosistemas acuaticos. Los posibles efectos
nocivos de las aguas servidas en la calidad de los cuerpos de agua receptores son multiples y
dependen del volumen de la descarga, composicion de los efluentes y de las caracteristicas de
las aguas receptoras (Akpor y Muchie, 2011).

Los parametros evaluados para determinar efectos ambientales por descarga de aguas
servidas pueden ser clasificados en tres grupos: a) fisicos, b) quimicos, y, ¢) microbiol6gicos.
La Tabla 2 resume impactos ambientales asociados a la descarga de aguas servidas. Entre los
parametros fisicos, se encuentran la temperatura y los sélidos. La temperatura en el agua
servida genera oscilaciones térmicas en los sistemas acuéticos, afectando a grupos de
invertebrados y peces cuando la oscilacion supera los 5°C (Barceld, 2008). Los s6lidos a su
vez, pueden generar una serie de efectos directos e indirectos, incluidos reduccion de la
penetracion de luz solar (reduccion de la fotosintesis), dafio fisico a los peces, y los efectos
toxicos de los contaminantes unidos a particulas en suspensioén (Akpor y Muchie, 2011).
Ademas, su sedimentacion genera demanda de oxigeno disuelto de la columna de agua
(Barcel6, 2008).

Los parametros quimicos a su vez, pueden ser divididos en compuestos organicos e inorganicos
(Ramalho, 1996). El impacto ambiental de los compuestos organicos, esta relacionado con las
fluctuaciones de Oxigeno Disuelto (OD), como consecuencia de la oxidacién bacteriana, y la
variacion del aporte por fotosintesis y respiracion (Holeton et al., 2011). Los impactos de los
bajos niveles de OD (5 mg/L) incluyen un efecto en la supervivencia de los peces mediante el
aumento de la susceptibilidad a las enfermedades, retraso en el crecimiento, disminucion de la
capacidad de natacion, alteracion en la alimentacion y la migracion, y, en su extremo, muerte
rapida (Dyer et al., 2003; Habit et al., 2005). Ademas, reducciones de OD a largo plazo pueden
dar lugar a cambios en la composicion de especies (Akpor y Muchie, 2011). Hace un tiempo, el
estudio de Compuestos Organicos Emergentes (COE) ha centrado el interés de la comunidad
cientifica. Los COE engloban los productos farmacéuticos, de cuidado personal, y los
compuestos disruptores endocrinos. Pese a las evidencias, el impacto de los COE en el

ambiente acuatico es aun dificil de valorar (Pal et al., 2010). Sin embargo, estudios preliminares
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muestran que algunos peces presentan elevadas concentraciones de COE en sus tejidos con
potenciales alteraciones a nivel endocrino (Bertin et al., 2009).

Por otra parte, los compuestos inorganicos aumentan el suministro de nutrientes (nitrégeno y
fosforo). Aunque el nitrégeno y el fésforo son beneficiosas para la vida acuética en pequefias
cantidades, cuando hay un exceso estos contribuyen a la eutrofizacién (Buck, 2000). Se ha
propuesto la categorizacion de eutréfico en sistemas acuaticos superficiales, como una funcion
de las concentraciones de N y P, respectivamente, siendo: a) para lagos, N entre 0,70 y 1,20
mg/L, y P entre 0,03 y 0,10 mg/L; y b) para rios, N superior a 1,50 mg/L, y P superior a 0,08
mg/L. En este sentido, el 41% de los lagos en América del Sur presentan problemas por
eutrofizacion (Valsami-Jones, 2004). La eutrofizacion de los cuerpos de agua receptores puede
tener consecuencias negativas: (i) muerte de macréfitas y fitoplancton, que se depositan en el
fondo de un cuerpo de agua, estimulando procesos de descomposicidn microbiana que
requieren oxigeno, lo que provoca el agotamiento del oxigeno; (i) anaerobiosis y por ende,
muerte de la vida acudtica; (iii) la proliferacion de algas puede generar sombra y la vegetacion
acuatica sumergida reducira o eliminara la capacidad de fotosintesis y productividad; (iv)
aglomeraciones de algas y olores, interferira con el uso recreativo y estético del agua. El efecto
neto de la eutrofizacién en un ecosistema es generalmente un aumento de unos pocos tipos de
plantas y una disminucion en el numero y variedad de otras especies de plantas y animales en
el sistema (Akpor y Muchie, 2011).

Por otro lado, los nutrientes pueden generar efectos agudos, por ejemplo: concentracion de
amoniaco mayor a 2,4 mg/L es toxica para la vegetacion acuatica, inhibiendo la fotosintesis
(Chambers et al., 1997; Akpor y Muchie, 2011), aunque esto varia entre las especies y fases de
la vida. A su vez, la presencia de nitrato en los cuerpos de aguas acarrea riesgos para la salud,
entre ellos el “sindrome del nifio azul”, un defecto respiratorio que se produce en lactantes
cuando el nivel de nitratos en su dieta es elevado, generando que la hemoglobina sea incapaz
de liberar el oxigeno de manera efectiva a los tejidos corporales (Rivett et al., 2008).

Los parametros microbiolégicos se relacionan con microorganismos provenientes de las heces,
siendo responsables de la transmision de enfermedades (Ramalho, 1996). Las principales
enfermedades derivadas de la contaminacién microbiol6gica son cdlera, gastroenteritis, fiebre

tifoidea, disenteria, diarreas agudas y gastroenteritis (Ver Tabla 2) (Ashbolt, 2001).
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Tabla 2. Efectos ambientales causados por las aguas servidas en el medio ambiente acuatico

Parametro de Tipo de

L Efectos ambientales
caracterizacion efluentes

Contaminantes

Problemas estéticos.

Los solidos pueden dar a lugar al desarrollo de depdsitos de fangos o lodos y de condiciones

Sélidos suspendidos  o01d0s suspendidos - Domésficos  anaerobias cuando se descargan en un entorno acuético.

totales industriales . .
Absorcion de contaminantes.

Proteccion de patdgenos.

Domésticos  Problemas estéticos.

Solidos Flotantes Aceites y grasas industrial .
Industriales  proplemas para ser usados en procesos Industriales.

Materia organica DBO:s (proteinas, Domésticos Al ser descargadas sin tratamiento su estabilizacion biolégica puede llevar al consumo de oxigeno y
biodegradable carbohidratos y lipidos)  industriales  por ende generar mortalidad de organismos acuaticos por condiciones anéxicas-anaerdbicas.
Patégenos Coliformes Domésticos  Enfermedades entéricas transmitidas por el agua servida.

Crecimiento excesivo de algas (eutrofizacion del cuerpo receptor).

. Domésticos  1oxicidad para los peces (amonio).
Nutrientes Nitrégeno y Fosforo industrial _ o
Industriales  Enfermedad asociada a lactantes (metahemoglobinemia).

Contaminacion del agua subterranea.

Toxicidad (varios).

Espumas (detergentes).
C.o mpuestos no Pesticidas, detergentes Indu§tr|ales Reduccién de la transferencia de oxigeno (detergentes).
biodegradables y otros Agricolas

No biodegradabilidad.

Malos olores (fenoles).

Toxicidad.

Elementos especificos Inhibicion al tratamiento biolégico de las aguas servidas.
Metales pesados (As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni,  Industriales
Pb, Zn) Problemas con la disposicién del lodo para agricultura.

Contaminacion del agua subterranea.

Von Sperling, 1996; Metcalf y Eddy, 2003.
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2. SISTEMAS CONVENCIONALES PARA EL TRATAMIENTO DE AGUAS SERVIDAS

El tratamiento de aguas servidas constituye un elemento clave para preservar la calidad del
agua y la integridad ecologica de los ecosistemas acuaticos receptores, ademas de evitar la
propagacion de enfermedades infecciosas y facilitar la potabilizaciéon del agua en cuencas
antropizadas. La implementacion de los sistemas de tratamiento modernos dio comienzo a
mediados del siglo XIX en Europa, como una reaccion a la creciente industrializacion y
urbanizacion que llevé a la contaminacién de las fuentes de agua y la propagacion de
enfermedades infecciosas, generando situaciones tales como los brotes de colera ocurridos en
Londres en 1832, 1849 y 1855 (Angelakis y Snyder 2015).

Los sistemas de tratamiento convencionales, son aquellos en los cuales los procesos
transcurren de forma secuencial en tanques y/o reactores a velocidades aceleradas gracias al
aporte externo de energia (Metcalf y Eddy, 2003); en este tipo de tratamiento, se pueden llevar
a cabo los siguientes procesos: pre-tratamiento, tratamiento primario, tratamiento secundario,
tratamiento terciario.

El objetivo del tratamiento primario es la eliminacion de materia sedimentable y flotante
mediante procesos fisicos y quimicos. Por su parte, el tratamiento secundario tiene como
finalidad la eliminaciéon de compuestos solubles presentes en las AS, siendo principalmente
aplicada para la eliminacién de MO; en esta etapa la depuracién del AS ocurre a través de
procesos bioldgicos. Finalmente, el tratamiento terciario tiene como objetivo, la eliminacion de
SS, MO residual, nutrientes (N y P) y microorganismos patégenos, a través de procesos fisicos,
quimicos y biologicos (USEPA, 2004).

La principal ventaja que posee este tipo de sistema de tratamiento es que presenta una
eliminacion eficiente de contaminantes, del orden de un 90 a 99% para SS'y 80 a 90 para DBOs
(Lee et al., 2009); sin embargo, conllevan un elevado consumo energético y aporte de oxigeno,
lo que se traduce en un alto costo de operacion (Moreno et al., 2003).

2.1 Cobertura de saneamiento en Chile

Actualmente, el tratamiento de aguas servidas forma parte integral de las politicas ambientales
de la mayor parte de los paises desarrollados y en vias de desarrollo. En Chile, entre 1989 y

2015, la cobertura de saneamiento de las aguas servidas urbanas se increment6 desde un 8
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hasta un 99,9% (SISS 2016). Eso se debi6 principalmente a consideraciones de salud publica
y a la necesidad que tuvo nuestro pais de alcanzar requisitos impuestos por acuerdos
comerciales internacionales (Celedon y Alegria 2004). La cobertura de saneamiento tuvo su
mayor crecimiento durante la primera mitad de la década del 2000, impulsado en gran medida
por la entrada en vigencia del DS 90/01 del Ministerio Secretaria General de la Presidencia, que
regula la concentracién maxima permisible para la emision de residuos liquidos a cuerpos de
agua superficiales (MINSEGPRES 2001).

El principal sistema adoptado en las Plantas de Tratamiento de Aguas Servidas (PTAS) de Chile
es el de lodos activados convencionales, sistema aerobio de biomasa suspendida, cuyo objetivo
principal es la oxidacién de la materia organica y bajo algunas configuraciones la eliminacion
de nutrientes, principalmente nitrégeno. Si bien al afio 1998 no existia ningun sistema de estas
caracteristicas operando en Chile, de las 290 PTAS operando en el pais al afio 2015, 173
corresponden a tecnologias de lodos activados. En particular, la Region del Biobio es la region
del pais con el mayor numero de PTAS y con el mayor numero de instalaciones de lodos activos,
cuya cantidad asciende a 49 y 36, respectivamente (SISS 2016).

Los indices de cobertura en el sector urbano son bastante elevados en agua potable (99,9%),
alcantarillado (96,65%) y tratamiento de aguas servidas (TAS) (99,93%) (SISS, 2014), al igual
que en el sector rural concentrado, el cual presenta un indice de cobertura de agua potable
actual cercano a un 99%, indicando que en materia de agua potable los esfuerzos han sido los
necesarios para asegurar una de las necesidades mas basicas de la poblacién. Sin embargo,
en materia de saneamiento los esfuerzos han sido deficientes. De un universo de 2,0 millones
de personas que conforman la poblacién rural (13% del total del pais), el 80% cuenta con
servicio domiciliario de agua potable, y s6lo un 18% cuenta con servicios de alcantarillado
tradicional y un 8% en los sistemas de tratamiento (INE, 2002; DOH, 2014). Por su parte,
localidades rurales semi-concentradas la realidad es mas critica, existiendo 540 comunidades
(195000 habitantes), que se encuentran desprovistas de servicios basicos en agua potable y
saneamiento (DGA, 2012). Si a esto se agrega la inexistencia de una entidad publica
responsable a cargo del tema de las aguas servidas rurales, se tiene como consecuencias

problemas en la administracion y asistencia técnica a estos servicios (Frene et al., 2014).
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Debido a la baja cobertura en los sistemas de tratamiento a nivel rural. Desde el afio 2000 se
inicié un programa de saneamiento rural a nivel nacional el cual, si bien en aspectos de obras
de pavimentacion y redes de alcantarillado ha cumplido sin mayores contratiempos, en el caso
de las plantas de tratamientos de aguas servidas no ha estado exento de dificultades. Estas
dificultades se derivaron de la carencia de estudios previos respecto a las tecnologias
apropiadas de tratamientos a implementar, falta de regulacién respecto a las empresas
proveedoras, y falta de capacidad técnica del personal involucrado en la seleccion, aprobacion
e inspeccion de los contratos de dotacion de TAS, traduciéndose en ineficiencias en los
tratamientos, e inclusive plantas que definitivamente nunca funcionaron (Dlnner, 2004). Entre
el aflo 2006-2012 se realizaron catastros de las PTAS en zonas rurales y se determind la
existencia de 550 plantas de tratamiento en el sector rural, que en su gran mayoria atienden
comunidades (SUBDERE, 2014). La tecnologia de lodos activados con aireacion extendida
representa el 72% de los tratamientos. Actualmente, la mayoria de las plantas se encuentran
en mal estado provocando un aumento en los costos en la mantencion y operacion del
tratamiento, lo cual se aleja de la tendencia mundial de incentivar el uso de sistemas
sustentables que sean aceptados socialmente. De estas 550 plantas, un 27% (148 plantas) no
cumplen la norma de emisién (DS-90) y 13 % (72 plantas) se encuentran en condicion critica y
deben ser reemplazadas. Estos hechos son preocupantes desde el punto de vista social y
sanitario, ya que estas aguas sin tratamiento son descargadas en cursos de agua receptores,
que posteriormente son usados para el riego de verduras o para el consumo de localidades

aguas abajo, lo que constituye un problema sanitario importante (Reynolds, 2002).

3. SISTEMAS NO CONVENCIONALES PARA EL TRATAMIENTO DE AGUAS SERVIDAS

En los sistemas de tratamientos no convencionales, la eliminacion de los contaminantes
presentes en las AS se logra a través de mecanismos y procesos naturales los cuales no
requieren de energia externa ni de aditivos quimicos; en estos sistemas gran parte de los
procesos de descontaminacion son ejecutados por la sinergia de diferentes comunidades de
microorganismos (Garcia y Corzo, 2008). Los sistemas no convencionales se caracterizan por

tener un bajo consumo energético, ser simples de operar y presentar una buena integracién con
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el entorno; sus principales desventajas son la necesidad de una mayor superficie de terreno,
menores eficiencias de eliminacién de contaminantes y una larga puesta en marcha (Garcia et
al., 2004).

Los tratamientos no convencionales se dividen en: a) tratamientos en el terreno y b) tratamientos
en la masa liquida. Por un lado, las tecnologias basadas en tratamientos en el terreno, tratan
las aguas servidas por aplicacién en el terreno, mediante la interrelacion de procesos fisicos,
quimicos Y bioldgicos, que suceden en la capa superficial del suelo, siendo utilizado en algunos
casos vegetacion. Ejemplos de este tipo son los filtros verdes y escorrentia superficial (Crites et
al., 2006). Por otra parte, las tecnologias basadas en tratamientos en la masa liquida, depuran
las aguas servidas por embalsamiento, participando en el proceso microorganismos aerdbicos
y anaerobicos, y en algunos casos plantas acuéticas. La tecnologia mas comun consiste en el
lagunaje de tipo anaerdbico y el lagunaje facultativo aireado mecanicamente (Von Sperling,
2007).

Otra de las tecnologias basadas en la masa liquida son los humedales construidos. La
observacion de la mejora en la calidad del agua por parte de los humedales naturales, llevé a
concebir el uso de estos sistemas naturales para tratar aguas servidas (Vymazal, 2011a). Sin
embargo, la proteccion de espacios naturales motivé la creacién de nuevos espacios, dando
como resultado la tecnologia de humedales construidos (Kadlec y Wallace, 2009). A partir de la
década de 1990 las aplicaciones de humedales construidos han aumentado significativamente
en el campo de las tecnologias no convencionales. En el mundo se encuentran mas de 50.000

sistemas en operacion (Vymazal, 2011a; Wallace y Knight, 2006).
3.1 Humedales Construidos

Los humedales construidos, son sistemas de ingenieria que han sido disefiados y construidos
para embalsar el agua, bajo diferentes condiciones operativas. Se utilizan los procesos
naturales relacionados con la vegetacion, los suelos y ensambles microbianos asociados a los
humedales, permitiendo el tratamiento de aguas servidas. Estos sistemas de tratamiento estéan
constituidos por lagunas o canales poco profundos (de menos de 1 m), plantados con

vegetacion propia de las zonas humedas (Vymazal, 2007; Kadlec y Wallace, 2009).
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Los humedales construidos pueden clasificarse de acuerdo a varios criterios tal como se
muestra en la Figura 1. De acuerdo a su comportamiento hidraulico se distinguen 2 tipos de
humedales: Humedal de flujo superficial (FS) y Humedal de flujo subsuperficial (FSS). Segun la

direccién del flujo se pueden encontrar los de flujo horizontal (HFSS) y vertical (VFSS).

La clasificacion que se basa en el tipo de planta empleado, y es adaptado al tipo de residuo
liquido a tratar, los divide en: a) sistema de macrdfitas flotantes, con especies de plantas que
no presentan enraizamiento en el fondo, tales como: lenteja de agua (Lemna spp.) y Jacinto de
agua (Eichhornia crassipes); b) sistema de macrdfitas sumergidas, con especies de plantas que
tienen su sistema foliar sumergido en la columna de agua (Soetes lacustris, Lobelia dortmanna,
Egeria densa, y Elodea canadensis); y c) sistema de macréfitas emergentes, compuesto por
especies de plantas enraizadas en el fondo con sus hojas y tallos sobre la superficie del agua,
siendo comunmente empleadas Phragmites spp., Typha spp., Schoenoplectus spp. y Carex
spp. (Sundaravadivel y Vigneswaran, 2001; Plaza de los Reyes et al., 2011). Ademas, se
pueden combinar los distintos tipos de humedales mencionados formando sistemas hibridos

que utilizan las ventajas de cada sistema en el tratamiento de las AS (Vymazal, 2005).

Aguas servidas ‘

. L% 2l S—— g

l l

. . : ) Hidrologia
Flujo superficial Flujo subsuperficial | ‘
— L
Flotantes ‘ ‘ Sumergidas Emergentes Vegetacion

Direccion del Flujo

Horizontal Vertical |

Figura 1. Clasificacion de los humedales construidos construidos de acuerdo a su hidrologia,
vegetacion y direccion de flujo.
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3.1.1 Humedales construidos de Flujo Subsuperficial

En los Humedales construidos de Flujo Subsuperficial (HFSS), la circulacién del agua ocurre de
manera subterranea (con una profundidad de la lamina de agua de alrededor de 0,6 m), a través
de un medio de soporte, en contacto con las raices y rizomas de las macréfitas (Garcia y Corzo,
2008; Vera et al., 2011). La eliminacién de los contaminantes, ocurre principalmente por accién
de una biopelicula que se desarrolla en la superficie del medio y las raices de las plantas (Kadlec
y Wallace, 2009). Los HFSS son los sistemas mas utilizados en Europa (Piugagut et al., 2007),
ya que presentan una serie de ventajas frente a los humedales construidos de flujo superficial
(HFS) como son la disminucion de malos olores y la presencia de vectores, proteccion térmica
y una mayor area superficial disponible para el tratamiento y crecimiento de biopeliculas sobre

el medio poroso y las raices de las macrdfitas (Garcia et al., 2004; Garcia y Rodriguez, 2005).

En general los HFSS tienen tres componentes principales: a) un componente de agua, que
incluye el flujo del influente, el agua dentro del lecho de soporte, el efluente y sus componentes
asociados; b) un componente de fijacion, que incluye el medio de soporte, la rizésfera de las
plantas y la biomasa microbiana; ¢) un componente atmosférico, que regula el movimiento de

los gases dentro y fuera de la columna de agua (Wallace y Knight, 2006).

En la columna de agua (flujo), el influente ingresa al humedal en forma permanente y es tratado
a medida que fluye a través de un medio poroso. El disefio de este tipo de sistemas cumple el
objetivo de que el flujo del influente pueda ser distribuido de manera uniforme a través de la
seccion transversal del humedal (Kadlec y Wallace, 2009). Las velocidades de los flujos son
mucho mas bajos por unidad de area de seccion transversal, principalmente debido a las

pérdidas por friccion con el material de soporte (Wallace y Knight, 2006).

Respecto al medio de soporte, que corresponden a sustratos de diversos tamafios y
composicidn. Sobre los cuales crecen plantas, microorganismos y se realizan los principales
procesos de depuracién (Lin et al., 2002). Los medios de soporte en los humedales construidos
presentan diversas funciones: 1) son material de enraizamiento para la vegetacion, 2) ayudar a
distribuir/recoger de manera uniforme el flujo en la entrada/salida, 3) proporcionar un area

superficial para el crecimiento microbiano, y 4) filtro y trampa de particulas (USEPA, 2000;
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Vymazal y Kropfelova, 2008). La mayoria de los HC esta ocupada por el medio de soporte entre
un 58% a 65% del volumen total (USEPA, 2000). El flujo es forzado a través de los espacios
intersticiales en los medios del HFSS. Los principales soprtes que se utilizan son: arena, grava,
rocas, zeolitas, entre otros (Vohla et al., 2009; Vera et al., 2014). Cuando el lecho granular esta
formado por arenas y gravas gruesas, disminuye la capacidad de adsorcion y el poder filtrador
del medio, pero aumenta la conductividad hidraulica. El tamafio de los medios es muy variable
y de acuerdo a USEPA se recomienda usar medios de soporte con tamafios entre 40-80 mm
de diametro en la zona de entrada (2 m largo) y salida (1 m largo) para proporcionar una buena
distribucion del agua a lo largo de la zona de entrada y buena coleccion de agua a lo largo de
la zona de salida, ademas para evitar la colmatacion u obstruccion por sélidos. En la zona
intermedia del humedal el tamafio del medio de soporte debe ser entre 20 y 30 mm
(conductividad hidraulica de 100.000 m/d; porosidad 36-40%) y profundidad minima de 100 mm
(Vymazal y Kropfelova, 2008).

3.1.1.1 Humedal construido de Flujo Vertical Subsuperficial

Los Humedales construidos de Flujo Vertical Subsuperficial (HFVSS) han sido bien estudiados
durante décadas. Esta tipologia de humedales fue desarrollada en Europa y ha alcanzado gran
interés debido a la obtencidn de efluentes totalmente nitrificados gracias a la mayor tasa de
transferencia de oxigeno que proporciona al medio. Se presentan como alternativa a los
humedales horizontales para producir efluentes nitrificados. En general los sistemas verticales
aplican el agua de manera uniforme en la parte superior en forma de riego, percolando de
manera vertical a través de la misma y tiene lugar a modo de pulsos, de manera que el medio
granular no estd permanentemente inundado (Weedon, 2003). El agua es alimentada de
manera intermitente sobre la superficie del lecho, inundando por completo la superficie y luego,
por gravedad percola y drena de manera vertical a través del medio poroso (Stefanakis et al.,
2014). Esta caracteristica permite que el aire llene los poros vacios del sustrato dentro del lecho,
mejorando asi la transferencia de oxigeno desde la atmosfera al sistema, logrando una tasa de
10 a 24 mg O2/m2-d (Cooper, 2005). Esta forma de alimentaciéon es importante para la
depuracion, ya que promueve condiciones aerdbicas para la oxidacion de N-NHs* y la

descomposicion de materia organica. Sin embargo, estas condiciones no favorecen la
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desnitrificacion (Plaza de los Reyes et al., 2011). En la Figura 2, se presenta el esquema de un

HFVSS y sus componentes principales.
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Figura 2. Corte transversal de los distintos tipos de humedales construidos. (a) Humedal
construido de flujo horizontal superficial (HS); (b) Humedal construido de flujo horizontal
subsuperficial (HSS); (c) Humedal construido de flujo vertical (HV). [1] Tuberia influente, [2]
Impermeabilizacion, [3] Medio filtrante, [4] Vegetacion emergente, [4a] Vegetacion flotante, [4b]
Vegetacion sumergida, [5] Nivel de agua, [6] Tuberia de recoleccion, [7] Estructura de drenaje

para mantenimiento de nivel de agua y [8] salida del efluente.
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Las aguas servidas son recolectadas mediante tuberias perforadas, puestas de forma paralela
al eje longitudinal e instaladas en el fondo del humedal (Crites et al., 2006). La profundidad
media de los HVFSS suele variar entre 0,5y 1,4 m. Por otro lado, el medio granular utilizado,
es de tipo heterogéneo ya que se disponen en capas horizontales con distinta granulometria.
La profundidad del medio granular es entre 0,5 y 0,8 m. Los VFSS estan constituidos
epecificamente por los siguientes elementos: 1) estructuras de entrada del afluente, 2)
impermeabilizacion, 3) medio granular, 4) vegetacion y 5) estructuras de salida. Adicionalmente
suelen incluir tuberias de aireacion (1 tuberia /4 m2). La impermeabilizacion y la vegetacion son
idénticos a los sistemas horizontales (Garcia y Corzo, 2008). La Figura 4c y Tabla 3 muestran
un esquema de la configuracion y caracteristicas tipo de un VFSS. Estos sistemas, operan con
cargas de alrededor de 10-25 g DBO/m2d, y TRH entre1-2 dias (Garcia y Corzo, 2008; Vymazal,
2008; Stefanakis y Tsihrintzis, 2009). Los sistemas verticales han presentado altos rendimientos
(=75%) en el tratamiento de aguas servidas de comunidades pequefias (<5000 PE). Ademas,
han presentado efectividad al implementarlos para aguas domesticas, municipales, industriales,

lacteas, refinerias de petréleo, como también lodos (Vymazal, 2008).

Segun la direccion del flujo de agua a lo largo del eje vertical, el nivel y la duracién de la

saturacion, en los sistemas de HFVSS se pueden distinguir las siguientes variantes:

- Con carga intermitente (flujo descendente), este modo de operacion es probablemente el mas
utilizado en Europa. Las aguas servidas se aplican en grandes volimenes sobre la superficie
del lecho por periodos de tiempo muy cortos, inundando asi toda la superficie del humedal, es
decir, se produce una saturacion temporal del medio de soporte. Luego, el agua es drenada de
forma vertical por gravedad a través del medio poroso, generando la entrada de aire desde la
atmdsfera al sistema y llenando asi los espacios vacios del medio (Stefanakis y Tsihrintzis,
2009). Al operar de este modo se mejora la aireacion, lo que favorece la actividad de las
bacterias nitrificantes que promueven los mecanismos de oxidacién del amonio. Una de las
principales desventajas de los HFVSS con carga intermitente es el corto tiempo de contacto

entre las AS y el medio de soporte (Stefanakis et al., 2014).
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- Con recirculacion, su aplicacién consigue un mayor tiempo de contacto entre las aguas
servidas y la biopelicula formada tanto en la rizosfera como en el medio de soporte, lo que
conlleva un aumento en la concentracion de O2 disponible y, por lo tanto, de una mayor actividad
aerdbica de las bacterias (Sun et al., 2003). Varios estudios han demostrado que la recirculacién
de efluentes tratados y nitrificados provenientes de HFVSS, aumenta la eliminacién de nitrégeno
total (N-NT) mediante la desnitrificacion (Arias et al., 2005; Wu etal., 2014), por lo que este tipo
de sistema es una solucion real para el tratamiento de AS de origen doméstico para pequefias

comunidades (Garcia-Pérez et al., 2011).

- Con flujo Tidal, es un nuevo método que proporciona la transferencia de oxigeno al lecho del
humedal (Wu et al., 2011). Se opera alternando periodos de inundacion y drenaje del medio de
soporte. Cuando ocurre el proceso de llenado, el aire es repelido desde la matriz a medida que
aumenta el nivel de las AS que entran al sistema, generando un ambiente saturado. Asimismo,
cuando el sistema es drenado, el AS tratada actua como una bomba pasiva que conduce el aire
desde la atmosfera hacia el lecho del humedal, produciéndose ciclos de “llenado y vaciado” en
el humedal. De esta forma, se obtiene una mejora en la eliminacién de DBOs a través de
mecanismos de descomposicion aerdbica, asi como en la eliminacidn de nitrégeno a través del
proceso de nitrificacion. Esto se debe principalmente al maximo tiempo de contacto entre los
contaminantes y la biopelicula, y a un aumento de la tasa de transferencia de oxigeno durante
la operacion (Sun et al., 2005; Austin, 2006).

- Con Flujo vertical Ascendente Saturado (HFVA), aqui el agua es introducida por la parte
posterior del lecho, donde fluye gradualmente de manera ascendente a través de las capas del
medio poroso, llegando a la superficie del humedal y luego, ser recolectado como efluente
(Ghosh y Gopal, 2010). Esta direccion genera un aumento de la concentracion de oxigeno
disponible con respecto a la altura del humedal, produciéndose zonas aerobicas en la parte
superior y anaerdbicas en la posterior, las cuales presentaran distintos tipos de
microorganismos que lleven a cabo la degradacion de los contaminantes (Stefanakis et al.,
2014). La ventaja mas importante de este modo de operacion es la aplicacién de un mayor
tiempo de residencia, lo cual permite un mayor contacto entre el agua servida y los diferentes

componentes del sistema (Moreno et al., 2003).
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- Con Flujo vertical Descendente Saturado (HFVD), se diferencia del modo anterior solamente
en que el influente es alimentado por la parte superior del humedal, con una distribucion
uniforme. Al igual que en el flujo ascendente, el oxigeno disponible varia con la altura del lecho.
En este caso, el agua servida se encuentra inicialmente bajo un ambiente aerdbico y a medida
que desciende, las condiciones se vuelven cada vez mas anaerobicas (Zhao et al., 2011).
Debido a las caracteristicas aerdbicas del medio que proporcionan predominantemente los
HFVD y anaerdbicas, los HFVA, es que se han combinado de forma paralela ambos sistemas,
lo que se conoce como sistemas integrados. En relacion a los procesos de eliminacion de
nitrdgeno, estos proporcionan, en una primera etapa, las condiciones de oxigeno ideales para
llevar a cabo la nitrificacién mientras que, en una segunda etapa, ocurriria la de desnitrificacién
(Zhao et al., 2011; Chang et al., 2012). Estas caracteristicas han sido utiles en la restauracion

ecoldgica de cuerpos de agua eutrofizados (Wu et al., 2009).

3.1.2 Mecanismos de eliminacion de contaminantes en Humedales construidos de Flujo
Vertical Subsuperficial

Los humedales construidos son sistemas altamente complejos que separan y transforman los
contaminantes mediante mecanismos fisicos, quimicos y biolégicos que pueden ocurrir
simultanea o secuencialmente a medida que el agua residual fluye a través del sistema
(Vymazal, 2011). Los mecanismos predominantes y su secuencia de reaccion dependen de los
parametros externos de entrada al sistema, las interacciones internas, y las caracteristicas del
humedal (EPA, 2000). Los dos principales mecanismos de eliminacién, en la mayoria de los
sistemas de tratamiento, son las separaciones liquido/sélido y transformaciones de los
constituyentes. En el caso de las separaciones, tipicamente incluyen la separacion por
gravedad, filtracién, absorcion, adsorcién, intercambio idnico, extraccion, y lixiviacion. Por su
parte, las transformaciones pueden ser quimicas, incluyendo la reaccion oxidacion/reduccion,
floculacion, reacciones acido/base, precipitacion, o una serie de reacciones bioquimicas que
ocurren bajo condiciones aerébicas, anoxicas o anaerobias (EPA, 2000; Kadlec y Wallace,
2009).

La eliminacion de sdlidos supendidos ocurre por procesos fisicos donde la sedimentacion y

filtracién son los que contribuyen mayormente. Estos procesos tienen lugar en la entrada del
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humedal (primeros centimetros). Por otra parte, los sélidos no sedimentables o coloidales son
removidos por degradacion microbiana o por colisiones con otras superficies solidas como
plantas, SS y bordes del lecho (Vymazal y col., 1998). Se ha reportado que estos sistemas de
humedales alcanzan eficiencias de eliminacion cercanas a un 90% (Gikas et al., 2011). Sin
embargo, este rendimiento puede verse disminuido por la acumulacion de materia organica en
el medio de soporte, proceso que es conocido como colmatacion.

Por otra parte, la materia organica juega un papel importante en los procesos biogeoquimicos,
llevados a cabo en los HC, ya que afecta las interacciones quimicas y la disponibilidad biologica
de oligoelementos y compuestos organicos sintéticos, que ocurren dentro de estos sistemas
(Barber et al., 2001). Los mecanismos de eliminacion son complejos, ya que ocurren a través
de un conjunto de procesos bidticos y abioticos. Ademas, debido a los distintos microambientes
(aérobico y anaerdbico) existentes en los HFVSS, existe una gran diversidad de
microorganismos que crecen e interaccionan entre si. Los microorganismos contribuyen en gran
medida a la eliminacion de la materia organica (Bitton, 2002). En los HC se encuentra como
Materia Organica Particulada (MOP), la cual es eliminada principalmente por procesos fisicos
como sedimentacion y floculacién y Materia Organica Disuelta (MOD) la cual es eliminada por
procesos mediados por microorganismos (Imfeld y col., 2009).

Respecto al nitrdgeno, este se puede encontrar tanto en su forma organica como inorganica. El
nitrégeno organico esta presente como aminoacidos, urea, acido Urico, pirimidinas y purines.
Mientras que el inorganico se encuentra como amonio (N-NH4*), nitrito (N-NO2), nitrato (N-NO3z-
), amoniaco (N-NHz), nitrogéno gaseoso (N2) y 6xido nitroso (N20) (Saeed y Sun, 2012). Se han
reportado eficiencias de eliminacion de las diversas formas de N, entre 50-90% para N-NH4*
(Gikas y Tsihrintzis, 2012; Stefanakis y Tsihrintzis, 2012) y cerca de un 50% para el N-NT
(Weedon, 2003).
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3.2 Celdas de Combustible

Una celda de combustible es un dispositivo que genera energia eléctrica directamente a partir de una
reaccion electroquimica mediante el suministro de un combustible (H20 CH3OH) y un oxidante (O2). Las
baterias también convierten la energia quimica en energia eléctrica. La diferencia es que una vez
consumidos los reactivos, la electricidad deja de generarse. Por lo tanto, la bateria debe desecharse o
recargarse utilizando una fuente externa de electricidad para impulsar la reaccién electroquimica en la
direccién inversa. Por el contrario, una celda de combustible puede funcionar indefinidamente, siempre
que se le suministre de forma continua por ejemplo una fuente de Ho y de O2 (generalmente aire). La
Figura 3 muestra un esquema de la celda de combutible de tipo Membrana Polimérica. Este tipo de celda
combustible consiste en un electrolito conductor de iones en forma de sélido intercalado entre un catodo
y un @nodo. Utiliza H2 como combustible, el cual ingresa por el lado del &nodo y un oxidante, normalmente
0o, en el catodo. El electrolito evita la reaccion directa entre el combustible y el oxidante, permitiendo que
los iones viajen a través de él. En consecuencia, en el &nodo, el hidrégeno se oxida para formar protones
(H*) que pasan a traves del electrolito (Ec.1). En el catodo, el oxigeno se reduce junto a los H* formando
agua que luego son transportados a través de la membrana conductora de protones (Ec.2).

Las semireacciones Y la reaccion global que tienen lugar en este tipo de celda de combustible se pueden

expresar mediante las siguientes ecuaciones quimicas:

Anodo: 2H, > 4H +4e (Ec.1)
Catodo: O2+4H*+4e — 2H0 (Ec.2)
Global: 02+ 2 Ha— 2 Hz0 (Ec.3)

Membrana de
intercambio
protonico CATODO RS [t G

Figura 3. Esquema de una Celda de Combustible de Membrana Polimérica
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3.2.1 Termodinamica y parametros electroquimicos
Las celdas de combustible convierten directamente el cambio de energia libre de una reaccion
electroquimica (AG) en energia eléctrica. Se puede relacionar la energia quimica con la energia eléctrica
mediante la siguiente ecuacion termodinamica:

AG = —nFE®° (Ec.4)
Donde n es el numero de electrones intercambiados, F es la constante de Faraday (96480 C/mol) y E%es
el potencial de la celda en equilibrio termodinamico, también denominado fuerza electromotriz (Efem).
El potencial de equilibrio (Erem) se define como la diferencia de los potenciales de equilibrio de las
reacciones electroquimicas que ocurren en el catodo (Ec?) y en el &nodo (E-0) (ver ec. 5). Sin embargo, el
potencial de celda experimental (E) es inferior al valor termodindmico (Erem). La caida de potencial
respecto al valor de potencial en equilibrio se le denomina sobrepotencial (1) y se determina mediante la
ecuacion 6.

Efem = Ecar — Ean (Ec.5)

Nn=E—Efem (Ec.6)
El sobrepotencial ocurre debido a diferentes fuentes: i) Cinética electroquimica (sobrepotencial de
activacion), i) Resistencia eléctrica (sobrepotecial 6hmico) y iii) Transferencia de masa (sobrepotencial
de concentracion).
i) Sobrepotencial de Activacion (nact): Termodinamicamente para que una reaccion electroquimica se
lleve a cabo solo se requiere un potencial aplicado superior al potencial de equilibrio. Sin embargo, desde
el punto de vista cinetico la velocidad de reaccion electroquimica es proporcional a la diferencia entre el
potencial aplicado y el termodinamico (equilibrio). Ademas, la dependencia que existe entre este
sobrepotencial y la intensidad de corriente resultante dependera de la superficie electrodica y de la

temperatura. El nact se describe mediante la ecuacion de Butler-Volmer (Ec.7)

jneta = Jo [exp (aa (%) nact) — exp (ac (g) 77¢7Lct) ] (Ec.7)

Donde joes la densidad de corriente de intercambio, aa y oie Son los coeficientes de transferencia de carga
para la reaccion anodica y catddica, respectivamente, F es la constante de Faraday, R la constante
universal de los gases y T la temperatura.
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ii) Sobrepotencial Ohmico (1ohm): €n una celda electroquimica hay perdidas energéticas que se relacionan
con resistencias al flujo de iones generadas por el electrolito, cables, conexiones y colectores de corriente.
Al existir este tipo de perdidas se produce una caida del potencial, cuyo valor sera proporcional a la
intensidad de corriente que se genere o se consuma en la celda elctroquimica. Su comportamiento
obedece a la ley de Ohm (Ecuacion 8)

Nohm = J * R (Ec.8)
Donde R es la resistencia total. Esta R debe tener en cuanta a todos los elementos de la celda y se puede
determinar a partir de la siguiente ecuacion:

R=R,+R;+R, (Ec9)
Donde Re es la resistencia al flujo electrénico, Ri es la resistencia al flujo idnico y R representa las
resistencias derivadas del contacto entre los diferentes componentes de la celda.
iii) Sobrepotencial de Concentracion (nconc): este sobrepotencial surge debido a la falta de reactivos que
llegan alos centros activos del electrodo donde se produce la reaccién electroquimica. El neonc tiene una
dependencia con la densidad de corriente, la concentracion de los reactivos y de la temperatura. Su

comportamiento se asocia con la ecuacion de Nerst (Ec. 10)
_ 0 __RT
- In(TT)  (Ec.10)
Donde [] es la concentracion en el quilibrio de la especie reducida dividido la concentracion de la especie

oxidada (%)
Finalmente, en una celda de combustible la relacion entre sobrepotencial e intensidad de corriente se
puede expresar mediante las siguientes ecuaciones:

E =E°— (Znq + |Xncl + IRg) (Ec.11)
Donde Y71, ¥ X7, es la suma de los sobrepotenciales (nact + Meonc) para el anodo y catodo,

respectivamente. IRqrepresenta los sobrepotenciales ohmicos existentes en la celda.

3.3 Celda de combustible microbiana

La celda de combustible microbiana (CCM) representa un nuevo enfoque biotecnoldgico y se define como
un dispositivo o reactor bioelectroquimico que convierte la energia quimica contenida en los enlaces
quimicos de sustancias organicas e inorganicas a energia eléctrica mediante reacciones catalizadas por
microorganismos principalmente bacterias bajo condiciones anaerdbicas (Logan et al., 2006; Schréder,
2007).
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3.3.1 Principio de funcionamiento

La Figura 4 muestra el esquema CCM tipica, la cual consiste de una camara anddica (condiciones
anaerdbicas) y otra catddica (condiciones aerébicas) separadas por una membrana semipermeable de
intercambio proténico (MIP). En el anodo los microorganismos, a través de su metabolismo, oxidan la
materia biodegradable, generando electrones que son transferidos a través de un circuito externo al
catodo. También se produce la liberacion de protones, los cuales migran desde el electrolito hacia la
membrana de intercambio protonico (MIP). En el catodo, los protones y electrones se combinan en
presencia de O, llevandose a cabo la reaccion de reduccién de oxigeno formando idealmente agua (4

electrones transferidos) o peroxido de hidrégeno si hay 2 electrones transferidos (Wang y Ren, 2013).
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Figura 4. Representacion esquematica de una celda combustible microbiana y sus principales procesos.

La celda de combustible microbiana funciona de forma similar a una celda de combustible convencional
como la de tipo membrana polimerica. La diferencia radica en que las bacterias son los catalizadores
anddicos que llevan a cabo la oxidacion del donador de electrones (por ejemplo, glucosa o acetato). Por

este motivo las reacciones electroquimicas que ocurren en una CCM pueden ser analizadas en términos
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de las reacciones de semi celda de anodo y catodo. Por ejemplo, si el sustrato es acetato pueden estar
ocurriendo las siguientes reacciones al interior de una CCM:

2HCO;3 - + 9H* + 8e-— CH3COO- + 4H,0 E0=0,187 V (Ec.12)

La ecuacion 12 representa la oxidacion del acetato por la bacteria en el anodo, pero es escrita como su
semi reaccion de reduccion con un potencial de reduccion estandar igual a 0,187 V medido a 298 K y 1
atm de acuerdo al convencio IUPAC. Los potenciales estandar de reduccion son informados en funcion
al electrodo normal de hidrégeno (ENH), el cual posee un potencial igual a cero en condiciones estandar
(298 K, pH2=1 atm, [H*]=1M). Para poder obtener el potencial anodico tedrico (Ean) en condiciones
especificas se utiliza la ecuacion de Nerst (Ec.10). De esta forma, por ejemplo, si se tiene que [CH3COO-
]=[HCO3]=5 mM, pH=7, temperatura=298,15 K, pH=7 y pO2=0,2 atm. El Ean para la oxidacidn del acetado
(Ec.12) es:

[CH3C00™]

— g0 _RT . (_1CHsC00 ]
Eaqn = Ean 8F In ([HCO;]Z[H"']Q

) (Ec.13)

E,, =—0,296V
Por otra parte, suponiendo que el oxigeno es el aceptor de electrones. En el catodo estaria ocurriendo la

reduccion del Oz:

02+ 4H* + 4e- — 2H0 E0=1,229 V (Ec.14)
Por lo tanto, el potencial catddico teérico para la reaccion anterior se escribe:
A RT 1
Ecat = Ecat =N Eln (m) (EC15)
Ecqe = 0,805V

Teniendo ambos potenciales de celda, Ean y Ecat, S€ puede determinar mediante la ecuacion 5 el potencial
en equilibrio termodinamico de la celda de combustible:
E® = Ecyr — Egn
E°=1.101V

3.3.2 Produccion de energia

El potencial de estos dispositivos es enorme, y ha quedado demostrado en diversos trabajos que reportan
su efectividad como sistema bioelectroquimico para el tratamiento de aguas servidas (Rabaey et al., 2007;
Du et al., 2007; Pant et al., 2010), creando grandes expectativas en la comunidad cientifica ya que es
posible producir energia limpia mediante la reduccién y/o degradacién de la materia organica que existe
tanto en las aguas servidas como otro tipo de aguas residuales. En cuanto a la generacidn de electricidad,

esta puede ser obtenida a partir de compuestos como glucosa o &cidos organicos. Respecto a lo anterior,
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Liu'y Logan, (2004) utilizando las bacterias presentes en el agua servida y glucosa como sustrato, lograron
obtener densidades de potencia 146 m\W/m2. Con estos dispositivos se han observado densidades de
potencia de 483 m\W/m2 al ser alimentados con aguas residuales provenientes de la industria cervecera
(Wang et al., 2008). Con otro tipo de sustratos mas complejos, se ha evidenciado una disminucién del
color en una muestra contaminada con colorante azo hasta 90,4% en un corto periodo de tiempo (360
min) acompafado por una generacion de bioelectricidad de 700 mV (Zhang et al., 2015). Las CCMs son
capaces de recuperar la energia quimica presente en las aguas servidas y convertirla en energia eléctrica,
mientras que la depura eliminando los contaminantes presentes. Por otra parte, el consumo de energia
es un 87% mas bajo comparado con la tecnologia tradicional de lodos activados (Gude, 2016). Este
consumo energético mucho menor por parte de las CCMs se debe a que los microorganismos encargados
de la degradacion de materia organica son anaerébicos o facultativos por lo cual no requieren de un
sistema de aireacion constante como en un sistema de lodos activados (Gude, 2016). Por ultimo, la
generacion de lodo luego del tratamiento es aproximadamente entre un 65-71 % menos que el producido
en un reactor de lodos activados (Brown et al., 2015). Su aplicacion en el tratamiento de aguas residuales
es indudable debido a la gran variedad y carga de contaminantes organicos presentes en ellas que sirven
de combustible (sustrato) a los microorganismos electroquimicamente activos (Pandey et al., 2016). Con
respecto a eliminacion de nutrientes se ha demostrado la disminucion de nitrato en aguas servidas con
valores entre 68 y 81% (Virdis et al., 2008), asi como la eliminacién en un 99% de &cidos organicos
volatiles (acetato, butirato y propionato) (Kim et al., 2008). Sciarria et al. (2013) trataron la materia
organica de aguas servidas domésticas obteniendo eficiencias de eliminacion de 60% para DQO y 69 %
para DBOs a partir de una carga de 4000 mg/L con recuperacion del 29% de eficiencia coulombica. A su
vez, con una carga inicial menor de 671 mg DQOI/L se han obtenido eliminaciones del 71,7% de DQO,
pero con una eficiencia coulombica de 0,64 % lo que indica una baja transformacién de materia organica
en energia eléctrica (Nimje et al., 2012). Otra investigacién muestra su aplicacién en el tratamiento de
aguas servidas para la degradacion de contaminantes recalcitrantes como fenol, logrando un 95% de
eliminacion en aproximadamente 60 h (Luo et al., 2009). Para mejorar el desempefio de las CCMs, se
deben considerar varios aspectos que influyen en su desempefio como los pardmetros operacionales y
configuracion de la celda. Relacionado con lo anterior, la eficiencia en las CCMs ha sido reportada en
términos de la velocidad de conversion del sustrato que depende de la biopelicula establecida sobre los
electrodos, crecimiento de la biopelicula, transferencia de masa y velocidad de carga organica. También

la superficie de los electrodos y sus caracteristicas electroquimicas son parametros importantes que
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influyen en el comportamiento de las CCMs (Hernandez-Fernandez et al., 2015). Las velocidades de
carga organica pueden tener un efecto significativamente negativo sobre la actividad electrogénica
asociada con la capacidad de los microorganismos involucrados para transformar la materia organica en
energia eléctrica y la perdida de potencial en las CCMs. Un estudio evalud 4 cargas organicas diferentes
1,98, 3,96, 5,93 y 7.98 kg DQO/m3 dando como resultado 256 mV, 72.60 m\W/m2; 290 mV, 112.87 mW/
m2; 320 mV, 158.58 mW/m2y 346 mV, 205,61 mW/m2, respectivamente. Se puede observar que a mayor
carga se obtiene mayor diferencia de potencial y densidad de potencia, aproximadamente un 10 y 29%
respectivamente, (Velvizhi y Mohan, 2011).

3.3.3 Aspectos microbioldgicos

La capacidad de los microorganismos para generar electricidad en una celda de combustible fue
reportada por primera vez en el afio 1910 por Potter quien utilizd E. coli y electrodos de platino. La
pequefa cantidad de electricidad generada por parte de estos microorganismos hizo pasar desapercibido
el estudio al interior de la comunidad cientifica (Schroder, 2007). Cohen en 1931 como continuacién al
trabajo de Potter desarroll6 celdas de combustibles microbianas conectadas en serie, las cuales
demostraron generacion de energia a partir de hidratos de carbono degradados por microrganismos,
obteniendo voltaje de 35 V y 0.2 mA de corriente (Lovley 2006). En 1991 Habermann y Pommer fueron
los pioneros en utilizar una celda combustible biolégica para el tratamiento de aguas servidas. Se operd
durante 5 afios mostrando buen funcionamiento respecto a la depuracién del agua servida. Sin embargo,
la energia eléctrica producida no fue estable ni dominante durante el experimento. Con respecto a la
generacion de electricidad, las celdas de combustible microbianas han incrementado su desempefio entre
5 a 6 érdenes de magnitud en la dltima década debido a la optimizacion que han tenido estos sistemas
(Logan, 2009). Uno de los factores que ha influido en la mejora de las CCMs es conocer cuales son los
microorganismos que tienen la capacidad de generar electrones a través de su metabolismo y poder
intercambiarlos desde el interior de sus células hacia un aceptor electrénico sélido, como Oxidos metalicos
en ambientes naturales o electrodos a nivel de laboratorio. A estos organismos se les ha denominado
microorganismos electroquimicamente activos (MEAs). Aunque también son conocidos como
electricigenos, exoelectrogenos o bacterias que respiran electrones.

3.2.4.1 Microorganismos involucrados en la generacion de electricidad

Existe gran abundancia y diversidad de microorganismos electroquimicamente activos en ambientes

naturales de tipo subsuperficiales anaerébicos como sedimentos marinos, suelos terrestres o arrozales
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(Doyle y Marsili, 2015; Lovley, 2006). En estos ambientes los potenciales redox son bajos y hay una
concentracion limitada de nutrientes lo que facilita la aparicion de vias metabdlicas reductoras de metales.
Ademas, pueden ser encontrados en aguas residuales de la industria cervecera, porcina y lactea. Asi
como aguas servidas, lodos activados y lodo anaerdbico también han servido como fuente de inéculo
(Pandey et al. 2016). Se ha demostrado que las comunidades microbianas electroquimicamente activas
poseen caracteristicas diferentes en cuanto a especies, composicion y generacion de electricidad
dependiendo del origen de la fuente o inculo utilizado (Pant et al. 2010).

Las comunidades microbianas asociadas a los anodos de las celdas de combustible microbianas han
evidenciado una gran diversidad de géneros bacterianos dependiendo de la naturaleza del indculo, del
tipo de sustrato (combustible) y del material electrodico utilizado (Kiely et al., 2011). Mediante anélisis
filogenéticos se sabe que estos microorganismos pertenecen al filo Proteobacteria donde se han
encontrado MEAs en las 5 clases: a-Proteobacteria (Rhodopseudomonas palustris), -Proteobacteria
(Rhodoferax ferrireducens), vy-Proteobacteria (Shewanella putrefaciens, Aeromona shydrophila,
Escherichia coli, Pseudomonas aeruginosa), &-Proteobacteria (Geobacter metalirreducens, Geobacter
sulfurreducens) y e-Proteobacteria (Arcobacter buzleri). Asi como también en el filo Acidobacteria
(Geothrixfer beijenrinchkii), Bacteroidete y Firmicus (Clostridium butyricum) (Zhang et al. 2015). Dentro
de esta gran gama de microrganismos también se han reportado algunas especies que pertenecen al
reino Fungi como Saccharomyces cerevisiae 0 Hansenula anomala (Prasad et al. 2007). En la Tabla 3 se

muestra una clasificacion y las caracteristicas de los principales MEAs encontrados en literatura.
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Tabla 3. clasificacion y caracteristicas de los microrganismos electroquimicamente activos encontrados en celdas combustibles microbianas

Clasificacion

Caracteristicas

; ; Ref.
Phylum Clase Especie Requerimiento O, Mecanismo de’ tr.asferencla Sustrato oxidable
electrénica
a Rhodopseudomonas palustris Anaerdbi Acetona, formiato, butirato, Xing et al.
proteo- Rhodobacter sphaeroides naerobico Directo: citocromos tipo-C propionato, lactato, acetato 2008
. S facultativo ’ ' ’
bacteria Acidiphilium cryptum fumarato, etanol
p Rhodoferax ferrireducens Anaerobico g o , Acidos fumarico, lactico, .
proteo- . ; Directo: citocromos tipo-C o - o Lietal 2018
bacteria Comamonas denitrificans facultativo pirtivico, maldnico y acético
Shewanella putrefaciens Directo: citocromos tipo-C y Liu et al.
Shewanella oneidensis Anaerobico nanoalambres. 2012
, ¥ Pseudomonas aeruginosa facultativo Indirecto: mediador exégeno Kim et al.
Proteo-bacteria proteo- Escherichia coli (fenazina) Glucosa, lactato, colorantes 2004
bacteria , n , Indirecto: secrecion endogena de
Aeromonas hydrophila Aerdbico estricto mediador (flavinas, quinonas, Pham et
hidroquinonas) al.2003
Geobacter metaliireducens Directo: citocromos tipo-C y Ishii et al.
Geobacter sulfurreducens nanoalambres Acido acético, hidrégeno 2008
o Anaerebi trich molecular, etanol, benceno, Kang et al
proteo- Acidithiobacillus ferrooxidans naeroplCgEsilcS Directo: nanoalambres 4cidos grasos volatiles, &cido 2014
bacteria Desulfobulbus propionicus Indirecto: secrecion endogenade  citrico. fumarico. acido malico.
. ) . . ' ' Bond et al.
Desulfovibrio desulfuricans mediador (flavinas) 2002
Glucosa, lactato, compuestos Park et al.
Firmi - Clostridium butyricum - . Indirecto: secrecién enddgena de " ' pue 2001
irmicutes Clostridia s A Anaerdbico estricto , . . complejos como almidon, ,
Clostridium beijerinckii mediador (rivoflavinas) melazas Niessen et
al. 2004
Acidobacteria Holophagae Geothrix fermentans Anaerdbico estricto Indirecto: secrecion gndogena de Aqdos agetllco, succinico, Luo et al.
mediador (flavinas) malico, lactico, propidnico 2015
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Por otro lado, se han identificado algunas bacterias que resaltan en su facilidad para transferir
electrones de forma directa hacia el electrodo en una celda de combustible microbiana. Estas
bacterias pertenecen al género Geobacter y Shewanella, y han sido caracterizadas en cuanto a
sus mecanismos de trasferencia electronica, siendo tomadas como modelos en los sistemas
bioelectroquimicos utilizando con éxito sus cultivos puros para degradar materia organica y generar
electricidad (Yang et al., 2012). Ejemplo de lo anterior es la especie Geobacter sulfurreducens
usada para estudiar la formacion de biopeliculas electroquimicamente activas sobre un anodo de
grafito en una CCM tradicional. Esta bacteria mostrd6 buena capacidad de generacion de
electricidad con valores de 180 A/m3 (Call y Logan, 2011). Por otro lado, la utilizacion de cultivos
mixtos o consorcios microbianos ofrecerian una mayor capacidad metabdlica en comparacion a los
cultivos puros debido a la gran diversidad de microorganismos que presentan (Kiely et al., 2011).
De esta forma serian mas Utiles para degradar sustratos complejos como los contenidos en las
aguas servidas. El lodo anaerdbico utilizado como indculo ha mostrado ser util en la degradacion
de hidratos de carbono, lo cual fue observado por Breecroft et al. (2012) al estudiar la generacion
de electricidad degradando sacarosa en una celda de combustible microbiana de camara simple
inoculando un anodo de felpa de carbono obteniendo una densidad maxima de potencia de 1,79
Wims,

Entre los cultivos mixtos reportados se tiene lodo anaerébico (Ryu et al, 2013), aguas servidas
(Thygesen et al., 2011), lodo activado (Jiang et al., 2013), varios tipos de sedimentos marinos
(Holmes et al., 2004) y consorcios microbianos metanogénicos y sulfatoreductores (Poggi-Varaldo
et al., 2009). Los consorcios microbianos también se han usado para degradar mezclas de
sustratos complejos (aguas servidas), evaluando su desempefio en la generacién de energia
eléctrica. Jiang et al. (2013) estudiaron el comportamiento de una CCM de flujo ascendente frente
a la depuracion de agua servida y la generacion simultéanea de electricidad. Utilizaron electrodos
de carbono inoculados con una mezcla de lodo activado y efluente de clarificador primario,
obteniendo 78% de eliminacién de DQO y una densidad de potencia igual a 481 mW/m3. A pesar
de ello, en la mayoria de los casos no se ha podido identificar de forma especifica el
microorganismo predominante que muestra una participacion activa en el proceso electrogénico ya
que parte de esa poblacion probablemente recurra a metabolitos alternativos como fermentaciones

del sustrato utilizado. Por esta razon, se requiere una mejor comprension de los microorganismos

52



electroquimicamente activos y de la comunidad microbiana en una CCM. El conocimiento sobre la
estructuracion y como estan funcionando las diferentes comunidades microbianas dentro de una
CCM son uno de los factores clave para maximizar la produccion de energia en aplicaciones
practicas. A través de diversas técnicas para estudios microbiolégicos en las CCM se pretende
comprender las funciones y el potencial de los microorganismos involucrados en la mejora de la
potencia eléctrica. Se han hecho avances significativos con una variedad de técnicas
microbiol6gicas y electroquimicas para entender su morfologia, potencial genético y su capacidad
metabdlica, las que estan relacionadas con la generacion de electricidad en un CCM. Por ejemplo,
con técnicas pre-gendmicas y gendmicas como la filogenia y metagendmica basada en 16S rRNA
han proporcionado informaciéon importante sobre la estructura y potencial genético de las
comunidades microbianas que colonizan los electrodos (Kimura y Okabe, 2013; Sciarria et al.,
2013). Técnicas post-gendmicas como metatranscriptomica permite caracterizaciones funcionales
de las comunidades presentes en la biopelicula de los electrodos mediante la cuantificacion de los
niveles de expresion genética (Ishii et al., 2013). También mediante diferentes anélisis
electroquimicos como la voltametria ciclica es posible describir la cinética de trasferencia
electronica, los mecanismos de reacciones en el electrodo, determinar potenciales de especies
quimicas o bioldgicas y para evaluar el rendimiento de los materiales electrédicos. Otra técnica
bastante utilizada es la Espectroscopia de Impedancia Electroquimica (EIS) que entrega
informacion detallada sobre la resistencia 6hmica, transferencia de carga y de masa a partir de los
analisis de Nyquist y Bode (Zhao et al., 2009; Liu y Bond, 2012). Por ultimo, la combinacion de las
técnicas  electroquimicas, filogenéticas, metagendmicas y post-metagendémica ofrece
oportunidades para una mejor compresion del proceso de transferencia extracelular de electrones,
que podria conducir a la optimizacion de la produccion de energia.

3.2.4.2 Mecanismos de transferencia electrénica extracelular microbiana

El factor mas importante para que una CCM genere una corriente de electrones por un circuito
externo, que pueda ser utilizada como electricidad, son los microorganismos que degradan la
materia organica a CO2y H20 junto con la liberacién de protones al sistema y de e~ a un circuito
externo. Para que los electrones generados en la cadena respiratoria lleguen desde el interior del
microorganismo hasta la superficie electrédica se necesitan condiciones anaerébicas, ya que en

presencia de oxigeno el proceso de reduccion seria mas eficiente que cualquier otro proceso
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reductivo, y por tanto no se podrian aprovechar los electrones (Chang et al., 2006; Rabaey et al.,
2007). Se han planteado diferentes mecanismos para explicar como los microorganismos
electroquimicamente activos liberan los electrones desde el interior de sus células al electrodo,
estos son dos: (a) transferencia directa y (b) transferencia indirecta o mediada (Kosch et al., 2016).
Los mecanismos de transferencia electronica directa (ver Figura. 5a) implica un contacto fisico
entre la membrana de la célula bacteriana y el aceptor sélido (anodo). Son los mas eficientes ya
que se transfieren los electrones al anodo con la ayuda de proteinas localizadas en la membrana
celular denominadas citocromos tipo C. Otra forma directa que permite al microorganismo alcanzar
y utilizar aceptadores de electrones sélidos mas distantes sin un contacto fisico completo de la
célula ocurre a través de conductos proteicos llamados pilis que funcionan como nanocables (ver
Figura. 5a) (Kosch et al. 2016).

Por otro lado, los mecanismos de transferencia indirecta 0 mediada (ver Figura 5.b) ocurren debido
a la naturaleza no conductiva de la membrana celular de ciertos microrganismos electroactivos.
Para realizar esta transferencia electronica se utilizan mediadores redox. Estos son compuestos
que pueden interactuar con la célula y aceptar electrones de los conductores intracelulares
convirtiéndose a su estado reducido pudiendo donar los electrones al &nodo. Existen dos tipos: (a)
enddgenos que son sintetizados por el mismo organismo como flavinas, piocianinas o quinonas,
entre otras (Goud et al., 2013) y (b) exdgenos que son sustancias adicionadas externamente como
ferricianida, tionina, azul de metileno o0 EDTA (Du et al., 2007). Es importante mencionar que los
mecanismos de transferencia electronica recién nombrados no son exclusivos de un organismo en
particular y ademas pueden ocurrir en paralelo.

Mediante técnicas electroquimicas como voltametria ciclica e impedancia electroquimica (Babauta
y Beyenal, 2014; Yuan et al., 2011) y de microscopia como la de efecto tunel o de barrido
electronico (Zhi et al., 2014), se han podido identificar cuéles son los mecanismos de transferencia
electrénica ocupada por los diferentes microorganismos tanto en cepas puras como cultivos mixtos
utilizados en CCMs. Por ejemplo, bacterias del género Geobacter o Rhodoferax trasfieren
unicamente de forma directa los electrones hacia el electrodo mediante pilis y citocromos tipo ¢
localizados en la membrana celular externa (Kumar et al., 2016). En cambio, Shewanella puede
transferir sus electrones directamente a través de proteinas tipo CymA unidas a la membrana

interna, MtrA proteina plasmatica o citocromos tipo ¢ unidas a la membrana externa. Ademas de
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forma indirecta Shewanella genera diferentes tipos de apéndices filamentosos que incluyen pili-

Msh, pili tipo IV y flagelos (Yang et al., 2012).

sustrato
o,

sustrato

Figura 5. Esquema de los mecanismos de transferencia electronica microbiana. a) transferencia

directa (citocromos o pilis) y b) transferencia electronica indirecta (mediador redox).

4. AVANCES EN EL TRATAMIENTO DE AGUAS SERVIDAS Y LA PREVENCION DE LA
CONTAMINACION

El planeta esta sufriendo los desafios que conlleva la escasez de energia no renovable y la
contaminacion ambiental. Para hacer frente a esta situacion es que urge explorar algunas
tecnologias sostenibles. Las tecnologias integradas para la depuracion de aguas, reduccién de
desechos y la produccion de productos de valor son actualmente el foco de muchos temas de
investigacion sostenible. Ademas, existe un gran interés por explorar recursos energéticos
alternativos que puedan permitir un aumento sostenible equilibrando la demanda y el suministro de
energia.

4.1. Celdas de combustible microbianas integradas en humedales construidos

A partir de la busqueda de tecnologias mas sostenibles surge una innovacion que ha ganado
atencion gracias a su potencial uso como sistema recuperador de energia en forma de electricidad
durante el tratamiento de aguas servidas (Doherty et al., 2015). Dicha tecnologia consiste en la

integracion de una celda de combustible microbiana (CCM) en humedales construidos (HC) dando

95



origen a los sistemas de tipo HC-CCM (ver Figura 6). La factibilidad de integrar humedales
construidos y celdas de combustible microbianas se debe a la compatibilidad que presentan dichas
tecnologias. Primero, ambas requieren la accion de microorganismos para degradar contaminantes
de las aguas servidas. En segundo lugar, la CCM requiere que el &nodo permanezca en un
ambiente libre de oxigeno y el catodo por otra parte necesita estar bien oxigenado, condiciones
que se desarrollan de forma natural y se encuentran bien definidas en los HCs. Por lo tanto, se han
encontrado similares condiciones de potencial de oxido-reduccién en los HCs y en las CCMs
(Corbella et al., 2014). Es asi como, las investigaciones existentes al respecto ocupan por lo
general sistemas de HCs de flujo vertical, donde puede desarrollarse un gradiente de potencial
significativo a lo largo de su altura. De esta forma se logra un ambiente estratificado en una zona
aerdbica en la parte superior (300 a 700 mV) y una zona anaerabica en la parte inferior (-300 a 100
mV) del humedal. Lo anterior fue confirmado por Fang et al. (2016) al medir el potencial de oxido-
reduccion (POR) a distintas alturas del sistema compuesto por un humedal construido de flujo
vertical y electrodos de carbono activado granular, obteniendo valores entre -400 a -100 mV para
el compartimento anddico (zona anaerobica) y entre 5 a 150 mV para el compartimento catddico
(zona aerdbica). Con la integracion de CCMs en HCs también se pretende eliminar la necesidad y
costos asociados a la construccion de una celda ya que se aprovechan las condiciones redox que
existen en los humedales construidos y mientras se depura el agua servida se genera
simultaneamente energia eléctrica ocupando el mismo espacio fisico. En otras palabras, el mismo
humedal construido puede, comportarse como una celda de combustible microbiana lo que permite
trabajar a una escala mayor que la tecnologia de CCM sola, con grandes volumenes de liquido

para ser tratados.
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Figura 6. Representacion esquematica del sistema integrado HC-CCM.

4.1.1. Configuracion y operacion de HC-CCM

La integracion de HC y CCM se ha estudiado durante los Ultimos 7 afios, pero aln se encuentra
en la etapa de desarrollo para el tratamiento de aguas servidas y generacion de bioelectricidad. La
mayoria de los trabajos con HC-CCM se ha enfocado en estudiar la mejor configuracion con la cual
obtener la maxima electricidad al optimizar el gradiente redox dentro del sistema integrado. Para
esto, en todos los estudios, la posicion de los electrodos es siempre la misma. El anodo esta
enterrado en la parte inferior (anaerdbica) y el catodo se coloca en la superficie aerdbica o parte
superior para crear un maximo gradiente de potencial al interior del sistema. La variedad se da en
el tipo de humedal construido que puede emplearse, ya sea vertical u horizontal. De esta forma se
puede manejar la direccion de alimentacion del flujo, lo que influye en mejorar las condiciones de

estratificacion del sistema integrado. En el caso de alimentacién en modo ascendente en CW-MFC,
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no se usoé ningun separador, ya que las aguas residuales primero entran en contacto con la zona
anaerobica y luego en la zona aerébica donde se colocan el anodo y el catodo, respectivamente.
Por otra parte, una gran cantidad de los experimentos reportados no utilizaron aguas servidas
reales y la mayoria de ellos se baso en la aplicacion de sistemas a escala de laboratorio de
humedales cosntruidos. Solo Villasefior et al. (2013) integraron una CCM en un humedal construido
a escala piloto obteniendo elimianciones de DQO cercanas al 65% y una generacién de voltaje
igual a 250 mV. Tanto el uso de aguas sintéticas como trabajar a escala de laboratorio garantizan
condiciones constantes y controlables a lo largo del periodo experimental, pero difieren de la
realidad de una planta de tratamiento de humedales construida a escala real.

Otro parametro operacional evaluado fue el uso de lana de vidrio como separador. En los estudios
donde no se uso separador, las aguas servidas con un régimen de flujo ascendente primero entran
en contacto con la zona anaerdbica y luego en la zona aerdbica donde se colocan el anodo y el
catodo, respectivamente (Fang et al., 2013; Liu etal., 2013). La distancia entre ambos electrodos
no fue suficiente, lo que resultd en una mayor resistencia 6hmica y una menor generacion de
energia eléctrica. Xu et al. (2018) determinaron el impacto del separador en el rendimiento eléctrico
del sistema HC-CCM. Se instalaron en paralelo dos sistemas HC-CCM de flujo ascendente, con y
sin lana de vidrio y se monitored durante mas de 4 meses. Los resultados mostraron que el voltaje
mas alto se logré en el sistema sin separador (NS) (465,7 4,2 mV con un espacio entre electrodos
de 5 cm), que fue 49% mas alto que el valor mas alto generado en el sistema con separador (CS)
(312 £ 7,0 mV con espacio entre electrodos de 2 cm). La mayor densidad de potencia se generd
en el sistema NS (66,22 mW/m2), que fue 4 veces mayor que el valor en el sistema CS (17,14
mW/m2). Al parecer la difusion de oxigeno desde el aire libre fue obstaculizada en gran medida por
la biopelicula formada por la cara inferior del catodo.

La presencia de plantas en los sistemas integrados puede tener diferentes efectos en el
rendimiento de los sistemas. La influencia de las plantas en el rendimiento de HC-CCM se ha
abordado bastante (Oon et al., 2017). En un HC las plantas influyen en su rendimiento debido a la
capacidad que poseen para liberar oxigeno o sustratos facilmente biodegradables a través del
sistema radicular. Por lo tanto, la configuracién de un HC-CCM puede disefarse para colocar la
rizosfera en el area catddica para fomentar la presencia de oxigeno, pero también dentro del area

anddica, suponiendo que los exudados se oxiden para producir energia (Xu et al., 2016). En
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consecuencia, se ha informado que los depdsitos de rizho son un Unico donante de electrones
viable que produce electricidad sin ninguna otra adicion de nutrientes (Lu et al., 2015). También se
ha informado que la presencia de plantas estimula la diversidad microbiana (Lu et al., 2015) y
produce corrientes mas altas (Fang et al., 2013) en comparacion con los sistemas no plantados.
4.1.2 HC-CCM como sistema de tratamiento de aguas servidas

De acuerdo a lo informado en la literatura los sistemas integrados HC-CCM presentan altas
eficiencias de eliminacién de materia organica, los valores expresados como DQO oscilan entre
445 (Wang et al., 2016) y 100% (Oon et al., 2015).

La primera experiencia fue reportada por Yadav et al. (2012) con un HC-CCM a escala de
laboratorio usado para la eliminacion de colorante azul de metileno, DQO y generacidn simultanea
de energia a partir de aguas residuales sintéticas a diferentes concentraciones de colorante. El
sistema integrado funcion6 en modo discontinuo durante 96 h y logré una eliminacién méaxima de
DQO del 75% a 1500 mg/L de concentracion inicial de colorante. Hasta ahora las aplicaciones se
han expandido desde contaminantes convencionales como materia organica y los nutrientes a
compuestos mas complejos de degradar como productos farmacéuticos. Por ejemplo, en el &mbito
de los contaminantes convencionales, se probd un sistema integrado a base de lodo de alumbre
para la eliminacion de materia organica y nutrientes, junto con la produccion de electricidad a partir
de un agua residual porcina. La prueba incluyd una configuracion a escala de laboratorio
alimentado de forma simultanea con flujo ascendente/descendente, logrando eficiencias de
eliminacion de 64% de DQO, 75% de amonio y 86% para fosforo total (Doherty et al., 2015). Otra
investigacion bajo una configuracion de flujo ascendente fue evaluada para la eliminacién de DQO
y nitrdgeno a partir de aguas servidass sintéticas, experimentando con diferentes cargas organicas
y configuraciones. Después de 1 dia de tiempo de retencién hidraulica (TRH), las eficiencias de
eliminacion promedio fueron 99%, 46% y 96% para DQO, NO3z-y NH4*, respectivamente (ref).

En general, la CCM fomenta la degradacion de materia organica logrando una mejor calidad de las
aguas residuales en los efluentes de los sistemas convencionales conectados (circuito cerrado) en
comparacion con los no conectados (circuito abierto). En HCs la degradacion de materia organica
es zonas anaerdbicas es mas lenta y menos eficiente que la oxidacion aerébica debido a la escasez
de aceptores de electrones. En este contexto, el &nodo constituye un aceptor de electrones no

consumibles en un entorno tan competitivo. Por lo tanto, puede contribuir a mejorar el tratamiento
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de la materia organica (Huang et al., 2011). Ademas, la presencia de un circuito eléctrico externo
estimula el establecimiento de comunidades electroactivas en biopeliculas anddicas (Larrosa-
Guerrero et al., 2010). Similar comportamiento ha sido reportado en los sistemas integrados,
Srivastava et al. (2015) encontraron que la integracién de una CCM contribuye a mejorar la
eliminacién de DQO entre un 12 a 20% (0,5-0,75 g/L de glucosa). Mientras que en otro trabajo
realizado por Fang et al. (2013) se observd una mejora del 12,6% utilizando un colorante azo bio
recalcitrante (ABRX3) como sustrato con una DQO de 180 mgl/L.

Respecto a la degradacion de compuestos complejos se ha investiago la eliminacion de antibioticos
como tetraciclina y sulfametoxazol en un sistema HC-CCM de flujo ascendente. En dicho
experimento, se operd a un TRH de 2,5 dias y las aguas residuales de tipo sintéticas enriquecidas
con diferentes concentraciones de tetraciclina y sulfametoxazol (200, 500 y 800 g/L) fueron tratadas
obteniendo tasas de eliminacion superiores al 99.5% para ambos antibioticos (Zhang et al., 2016).
Un estudio reciente evalué la degradacion de nitrobenceno de un agua residual sintetica con un
sistema HC-CCM sin membrana y se comparé con el rendimiento de una CCM convencional. Las
concentraciones de nitrobenceno variaron desde 5 a 80 mg/L con glucosa como fuente de carbono
(100 a 600 mg/L), operado continuamente en flujo ascendente y 24 h de TRH las eficiencias de
eliminacion tanto de nitrobenceno como de DQO fueron cercanas al 92 y 78 %, respectivamente
(Xie et al., 2018).

4.1.3 HC-CCM para la generacion de electricidad

Uno de los principales beneficios que se obtienen de la sinergia entre CCMs y HCs es la generacion
de electricidad al momento de tratar las aguas servidas. Como ya se sabe, una CCM convierte la
energia quimica contenida en los sustratos organicos de aguas servidas en energia eléctrica que
luego podria ser recolectada, almacenada y utilizada dentro de la misma planta de tratamiento.
Los sistemas HC-CCM han reportado valores de energia eléctrica mucho mas bajos que para las
CCM convencionales ya que estan sujetos a resistencias internas mas altas.

El mayor rendimiento eléctrico de los sistemas integrados reportados fue de una diferencia de
potencial promedio igual a 265,8 £12,7 mV y 3714,1 mW/m2 para la densidad de potencia (Xu et
al., 2018) trabajando con electrodos de carbono activado. Sin embargo, no se han informado
valores similares al mencionado anteriormente, los valores se encuentran en rangos bastante

amplios desde 0,08 hasta 226,4 mW/m2 para aguas servidas de tipo sintenticas. Respecto a la
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electricidad producida por los sistemas operados con aguas residuales reales provenientes de
purines porcinos, las densidades de potencia registradas fueron de 9,4 mW/m?2 (Zhao et al., 2013)
y 276 mW/m3 (Doherty et al., 2014).

Por otra parte, debido a la naturaleza compleja de las aguas servidas, compuesta por sustratos
organicos complejos es que la eficiencia coulombica (EC) reportada hasta ahora para los sistemas
integrados HC-CCM es significativamente menor que para las CCM convencionales. Los estudios
en CCM convencionales que han usado un cultivo puro de Geobacter sulfurreducens y acetato
como donante de electrones (fuente de carbono) mostr6 una EC de 80 + 3% (Speers y Reguera,
2012). Por el contrario, en HC-CC en los que hay una comunidad anddica muy diversa proveniente
de un indculo mixto (consorcio microbiano), donde ademas se usan moléculas complejas
fermentativas como fuente de carbono (glucosa, agua servida), la EC informada vario de 0,01%
(Wang et al., 2016) a 14,9% (Liu et al., 2017), lo que esta indicando que la mayoria de la materia
organica se elimina mediante vias de oxidacion alternativas y no solo por la via electrogénica.
Como tal, cualquier cantidad de energia recuperada por parte del sistema puede considerarse
como una ganancia de energia neta. Sin embargo, se requiere una mejora drastica tanto en la
densidad de potencia como en la eficiencia coulombica. El beneficio en términos de electricidad
recuperada frente al aumento de la complejidad operativa y el aumento de los costos de los
materiales deben ser estudiados mas a fondo ya que por lo general los HCs a menudo usan arena,

grava y materiales de desecho.
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CAPITULOII

HIPOTESIS Y OBJETIVOS
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1. HIPOTESIS

La integracion de una celda combustible microbiana en un humedal construido genera energia en
forma de electricidad mediante la biodegradacién de la materia organica contenida en las aguas

servidas y mejora el rendimiento del humedal construido como sistema de tratamiento.
2. OBJETIVOS
2.1 Objetivo general

Evaluar la generacion de energia en forma de electricidad a partir del tratamiento de aguas servidas

mediante la integracion de una celda de combustible microbiana en un humedal construido.
2.2 Objetivos especificos

e Caracterizar electroquimicamente nuevos materiales electrédicos para su aplicacién en

sistemas integrados humedal construido-celda combustible microbiana.

e Evaluar el efecto de integrar una celda combustible microbiana en el rendimiento del

humedal construido para la depuracion de aguas servidas.

e Evaluar la generacion de electricidad del sistema integrado humedal construido-celda

combustible microbiana bajo diferentes condiciones operacionales y de configuracion.
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CAPITULO Il

EFFECT OF ZEOLITE-Fe ON GRAPHITE ANODE IN
ELECTROACTIVE BIOFILM DEVELOPMENT FOR
APPLICATION IN MICROBIAL FUEL CELLS

Gonazalez, T., Ureta-Zafiartu, M.S., Marco, J.F., Vidal, G. (2019). Effect of Zeolite-Fe on graphite anode in electroactive

biofilm development for application in microbial fuel cells. Applied Surface Science, 467-468:851-859.
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Abstract

The performance of microbial fuel cells (MFCs) is highly dependent on the electrode materials. The
electrode surface can be modified to provide a favorable environment for biofilms to enhance
electron transfer from the bacteria to the anode. In this work, Faujasite zeolite-Y (ZY) was
exchanged with iron (Fe) and was used to modify glassy carbon/graphite electrodes (GC/gr-ZYre)
evaluating its effect in electroactive biofilm development for application in microbial fuel cells. The
novel material was evaluated as an anode in MFCs by comparing its performance with GC/gr and
GClgr-ZY electrodes. The results show that when using a GC/gr-ZYr. electrode, an electroactive
biofilm with good electrochemical activity for acetate degradation can be generated on the electrode
surface. The maximum current density obtained with a GC/gr-ZYre-BF electrode (where BF is
biofilm) was 7.7 times higher than that of a GC/gr anode. The modification generates a less
hydrophobic electrode surface that facilitates microbial cell attachment, thereby improving
bioelectricity production. By using scanning electron microscopy, a homogeneous microbial
community with bacteria that had a similar short rod-shaped morphology was observed.
Furthermore, electrochemical impedance spectroscopy demonstrated that the charge transfer
resistance (Rct) decreased as the biofilm grew, revealing that the presence of the biofilm facilitated
the electrochemical reaction. After 7 days of MFC operation, the GC/gr-ZYr. bioanode showed a

reduction in Rt from 212.9 +1.81 £1 to 151.5 £1.46 (2, which was 2.4 times lower than that achieved

with GC/gr. The biofilm on GC/gr-ZYre was characterized using cyclic voltammetry, and the results
showed a larger oxidation peak (169.8 mA cm-2) than that of the GC/gr electrode (36.5 mA cm-2),

further supporting the better electron-transfer properties of the modified electrode. Additionally, this
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result confirms the capability of biofilms to act as bioelectrocatalysts under acetate-oxidizing

conditions.

Keywords: microbial fuel cell; anode modification; zeolite Y; biofilm growth; electrochemical

characterization.

1. INTRODUCTION

Microbial fuel cells (MFCs) are bioelectrochemical devices that convert inorganic and organic waste
into electricity using microorganisms as catalysts [1]. The anode is the site where a biocatalyst
grows in the form of a biofilm, which promotes the decomposition of biomass to produce electrons
and protons. For this reason, the characteristics of the electrode surface crucially affect the bacterial

attachment and electrical connection between the bacteria and the electrode surface.

An ideal anodic material must be stable and biocompatible to promote microbial adhesion and
biofilm formation; the material must also be conductive to facilitate the transfer and flow of electrons,
thus promoting the electron transfer reaction rate on the electrode surface [2, 3]. Materials
commonly used as anodes include commercial carbon-based electrodes, such as graphite rods,
granular activated carbon, graphite felt and carbon cloth [4, 5]. To improve the anode performance,
other types of non-conventional carbonaceous materials such as graphene, carbon nanotubes,

conducting polymers, composites and metal oxides have also been developed as electrodes [6-9].

The electrode surface can be modified to become favorable environments for biofilm growth, taking
advantage of the film’s ability to enhance electron transfer (ET) from the bacteria to the anode
surface, thus achieving more efficient anodes. Different surface modification technologies have

been developed, such as doping, coating and functionalizing the electrode surface with different
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materials [10]. An important aspect to consider regarding the electrode surface is its degree of
hydrophobicity or hydrophilicity. An increase in hydrophilicity can be expected if the electrode
surface is modified with transition metal oxides due to the presence of OH groups and adsorbed
water or a hydroxide anion. Quiao et al. [11] modified a carbon fiber anode with NiO scales, whereby
the electrode surface became more hydrophilic, thus improving the microbial adhesion to the
electrode surface and directly increasing the electron transfer through the outer membrane and the
cytochrome at the anode surface. The authors related this result to the wettability of these surfaces.
Fu et al. [12] developed carbon nanotube multilayers with MnO2 (50% by weight) and reported that
the mixed anodes facilitated greater wettability than the electrodes without metal oxides. The

increase in wettability improves the reaction rate and increases the power density of MFCs.

A simple and inexpensive method to alter the hydrophobicity of different electrodes is coating their
surface with a graphite-zeolite mixture to increase the electrode’s real surface area and to generate
a change in its hydrophobic-hydrophilic characteristic. Zeolites are a special type of microporous
alumino silicate with a three-dimensional structure that extends infinitely in the crystalline lattice
[13]. Zeolites are composed of tetrahedrally bonded aluminum oxides (AlO4) and silicon oxides
(SiO4) sharing a bond with an oxygen atom. Although these materials have been used in
electrochemical cells [14], their application to MFCs has only been reported by Wu et al. [15]. The
authors hydrothermally modified graphite electrodes from a NaX zeolite solution. This NaX zeolite
is hydrophilic (Si/Al ratio of ~1.5), which decreases the hydrophobicity of graphite. The authors
reported that the results showed a maximum power density and coulomb efficiency of 152% and
36%, respectively, which are higher values than those obtained with unmodified anodes. The

improvement in the yield of the MFC was attributed to a super-hydrophilicity characteristic that was
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generated due to modification of the anode with zeolite. According to the authors, NaX zeolite
promotes this super-hydrophilicity characteristic by forming a thick biofilm, which accelerates the

anodic bioelectrochemical reactions.

Alternatively, iron oxides have been used to modify carbon electrodes to increase electron transfer,
which occurs due to the high biocompatibility and specific affinity of the outer cell membrane to the
bacterial proteins. It was reported that an electrode coated with iron oxides had an approximately
4-fold higher power generation in a MFC that was inoculated with a mixed culture [16]. A great
variety of natural and synthetic zeolites exist with different levels of hydrophobicity, and they can be
interchanged with transition metals. For example, the Faujasite is a commercial synthetic zeolite
with a 2.5 Si/Al ratio, cage structure formed by 12 rings and inner channel system of 7.4 A x 7.4 A.
It has medium hydrophilicity, so is expected to decrease the hydrophobicity of the GC/graphite
surface facilitating biofilm formation on the electrode surface, which leads to an improvement in the
electron transfer across the anode; thus, the objective of this work is to modify GC electrodes with
a mixture of graphite-ZY exchanged with Fe (GC/gr-ZYFe) and to evaluate its effect in electroactive
biofilm development for application in microbial fuel cells. GC electrodes coated with a film of gr-
ZYFe were used as anodes and the performance was evaluated through comparison with that of

the GC/gr and GC/gr-ZY electrodes.

2. MATERIALS AND METHODS

2.1. Zeolite-Y modification and characterization

Faujasite zeolite (ZY), provided by Aldrich, St. Louis, USA, was used as received. ZY was
exchanged with Fe(lll) cations (Iron doped zeolite) according to the literature [17]. Briefly, 3.0 g of

ZY and the corresponding amount of Fe(NOs)3- 9H20 (Merk>99%) required for obtaining a metal
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loading of 6 wt.% were suspended and dissolved in 60 mL of double bidistilled water. The mixture
was stirred at room temperature for 1 hour in a rotary evaporator until it was dry. To remove the
Fe(lll) that was not exchanged with the ZY, the mixture was washed repeatedly with 1 Mand 0.1 M

KCI solutions, centrifuged and dried in an oven (Trade RAIPAR®) at 105 °C overnight.

The modified zeolite was characterized using an X-ray photoelectron (XPS) CLAM2 electron
analyzer in a vacuum at a pressure greater than 5-10-9 mbar, with a take-off angle of 90° using Mg
Ka. radiation. A constant pass energy of 200 eV was used to record the wide-scan spectra, whereas
narrow-scan spectra were recorded using a pass energy of 20 eV. The binding energy scale was
referenced to the main C 1s signal of the adventitious contamination layer, which was set at 284.6

eV.

The specific surface area of the anodes was evaluated using the Brunauer-Emmett-Teller

(BET) surface areas (Sger), and mesopore (Vm), micropore and total pore (Viota)) Volumes, which
were determined by nitrogen adsorption-desorption isotherms at 77 K using a Micromeritics Tristar

[l instrument.

The morphology of the zeolites and the anodes was characterized by SEM with an ETEC Autoscan
490 LV coupled with energy-dispersive X-ray spectroscopy (EDS). FTIR-ATR Spectroscopy with a

Bruker-Platinum-ATR instrument was used as a chemical characterization tool.

2.2. Electrode preparation and physicochemical characterization of the anode
In a previous work, the graphite-zeolite electrodes were optimized the graphite-zeolite electrodes in

terms of their resistance to charge transfer, considering that the zeolites are not conductive. The
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optimum value determined was 20% ZY in graphite [18]. Regarding the content of Fe in

aluminosilicates, the optimal results were found with Fe at 6 wt. % [19, 20].

A ZYre-graphite suspension was prepared as previously reported [18] (including 50 mg graphite,
0.5 mL Nafion, 20 mg ZYreand 4.0 mL double bidistilled water, sonicated for two hours), and 50 uL
was collected to be deposited on the surface of a serigraph glassy carbon (GC) electrode (Dropsens
110). The solvent was evaporated in a stove at 60° C for 30 min. GC electrodes coated with graphite
and graphite-unexchanged ZY were used as controls. Finally, the GC/gr-ZYre, GC/gr-ZY and GC/gr
electrodes were stabilized by repetitive cyclic voltammetry (RCV) at 0.1 V s for 10 scans in
phosphate buffered saline (PBS, pH 7.4) electrolyte. The real area of the electrode (Rugosity factor,
Rr) was determined using the method described by Trasatti et al. [21] for graphite electrodes, with
the variant proposed by Fernandez et al. [18] for graphite-zeolite electrodes. The method includes
the determination of the double layer capacity by CV at different scan rates (10, 30, 50 and 100 mV
s), only in the potential range associated with the charge/discharge of the double layer (-0.6 V to
+0.6 V vs. Ag/AgCl). The slope of a plot of the capacitive current density (ja) against the potential
scan rate (v) corresponds to the double layer capacity. The reference value for the double layer
capacitance was obtained using a mirror-polished GC electrode (CHI) and is considered a unit
roughness factor reference, C°. Modified electrodes have areas over 20 times greater than the GC

electrode that was used as a reference.
2.3. MFC construction, inoculation and operation

For the formation of the biofilm, the experiments were carried out in triplicate. The system consisted
of two compartment glass cells, separated by a glass key that is kept wet to allow the flow of ions.

The volume of each compartment was 100 mL and a distance of 10 cm between the electrodes.
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MFCs with modified GC electrodes (0.130 cm? geometric area) as the anode material (working
electrode) and Pt (spiral, large area) as the cathode were prepared, and their electrochemical
behavior was determined. The anodes include graphite (GC/gr), graphite-zeolite (GC/gr-ZY) and
graphite-iron-exchanged zeolite (GC/gr-ZYre). The anode was connected through an electrical
resistance of 100 ohms with the cathode during the inoculation process. The anodic compartment
was inoculated with a mixed sludge. This mixture contained 50 % primary clarifier (Primary
treatment) and 50 % activated sludge (Secondary treatment) from the domestic wastewater
treatment plant (Concepcién, Chile) and were fed with a growth medium containing CH3COONa
(0.82 g L") in 10 mM PBS (pH 7.4; 1.44 g NaHPO4 0.24 g KH2PO4, 0.2 g KCl and 8 g NaCl up to
a 1L aqueous solution), 0.7 g L"NH4Cl, 0.2 g L-* CaCl, and 1 mL L' of a solution of trace elements
(content per liter: 0.25 g FeCl3-6H20, 0.15 g MgSQ4-7H20, 0.1 g H3BOz and 0.1 g Na2MoQs). The
system was maintained under constant stirring using a magnetic stirrer. To ensure anaerobic
conditions, the growth medium together with the inoculum were purged with nitrogen for 30 min
prior to use. The cathode compartment was filled with 80 mL of PBS (pH 7.4) and maintained with
permanent aeration. The MFCs were operated at room temperature (30 °C + 1 °C) in fed-batch
mode for 7 days. The concentration of the acetate anion in the growth medium was controlled,
remaining practically constant during the entire process. Each time that substrate depletion was
observed (via a voltage decrease), 50 mL of solution was removed and replaced by the same

volume of a new acetate-PBS solution.
2.4. Electrochemical measurements

Electrochemical measurements were performed with a CHInstruments 660-C workstation with a 3-

electrode configuration, including a working electrode (the prepared anodes), a Ag/AgCl reference

72



electrode (3 M KCI, E° = 0.194 V vs. SHE) and a large-area Pt coil as a counter electrode. The
electrodes were characterized by CV at 5 mV s with a potential range between -0.8 V and +0.6 V,
in 10 mM PBS (pH 7.4) with and without sodium acetate in a one-compartment cell, before
inoculation and after the biofilm was formed. All current density values were normalized by the
anode geometric area, using the corresponding Rr value given in the figure caption. The electrodes
were also characterized using electrochemical impedance spectroscopy (EIS) at a constant
potential (-0.2 V vs. Ag/AgCl) using a sinusoidal modulation of 5 mV in a frequency range of 10 kHz
to 10 mHz, with a logarithmic decrease of frequency, with 12 points per decade. The analysis of the
impedance spectra was performed with the NOVA 2.1 program. Chronoamperometic curves were
obtained at a controlled potential (Eagingct = +0.3 V) for 80 min to investigate the electrochemical

behavior of the system.
2.5. Preparation and characterization of the biofilms

The biofilms were set according to the methodology reported by Zhang et al. [22] in a 2.5%
glutaraldehyde solution in 0.1 M PBS (pH 7.4) for 12 hours at 4 °C. The biofims were then
dewatered at increasing concentrations of ethanol (30, 50, 80, 90 and 100%). Finally, the samples
were dried to a critical point with CO.. The samples were fixed to a metallic support with double-
sided carbon tape and coated with a thin layer of gold for immediate observation using SEM. The

degree of homogeneity of the biofilms was determined.
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3. RESULTS AND DISCUSSION
3.1. Characterization of zeolite modified with iron

The SEM image of the as received ZY zeolite is shown in Figure 1A. The zeolite shows a
homogeneous morphology with a crystal structure of granular type. It is composed of agglomerates
cubes and single particles on the order of 1.81 mm £ 0.34 on the diagonal and 0.85 mm + 0.12,
respectively. The presence of Fe (Figure 1B) does not modify the structure of the zeolite. The SEM
showed no changes in the morphology or in the size of particles. For EDS, it was estimated that the
composition of Fe was 5.1 wt. % (2.47 atomic %). The unmodified ZY has 6% at/at of Na and 0%

K, whereas in ZY-Fe near to 2.88 % in Na and 2.47% in Fe was observed. No K was detected.

Figure 1. SEM micrographs for unexchanged Y zeolite (A) and Fe-exchanged Y zeolite (B).

The wide-scan XPS spectrum recorded from the original ZY is presented in Figure 2 (curve a),
revealing, as expected, the contributions of Al, Si and O plus the typical C signal due to an

adventitious carbon layer. In addition, intense peaks are observed at 260 eV and 296/380 eV, which
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correspond to the presence of Na and K, respectively. The presence of Na and K is likely due to the
charge compensation cations that in the zeolite structure. The wide-scan spectrum recorded from
the iron-exchanged ZY is also presented in Figure 2 (curve b). It is interesting to note that this
spectrum contains iron signals and that the Na and K peaks that were present in the original zeolite
have now disappeared, indicating that these cations have been readily substituted by Fe cations.
The Fe 2p background-subtracted XPS spectrum is shown as an inset in Figure 2. Apart from the
characteristic Fe 2psr» and Fe 2p12 photoemission lines, the spectrum shows a clear shake-up
satellite structure above the main Fe 2p32 peak. Thus, the spectrum was fitted considering two spin-
orbit doublets: one with binding energies characteristic of Fe2* (710.2 and 723.8 eV), and a second
with binding energies characteristic of Fe3* (711.5 and 725.1 eV). There were two additional
contributions: one to account for the intense Fe?* shake-up satellite structure at approximately 713.6
eV, and a second at 717.4 eV to account for a weak shake-up satellite that corresponds to Fe3*.
Because of the several concomitant processes that contribute to the shape of the spectrum (i.e.,
pure photoemission processes and the presence of a shake-up structure), a unique fit is not possible
[23]. Therefore, some restrictions to fit the spectrum to quantify the Fe2*/Fe3* ratio, were used.
These restrictions include the same line width for the Fe 2p3 lines and the Fe 2p1p lines that
correspond to both Fe2+ and Fe3* chemical species and a Gaussian shape for all peaks used for
the fit. The relative concentrations obtained from the XPS data are 39% for Fe2* and 61% for Fe3*,

These results confirm that no changes occur in the original ZY structure when Fe is exchanged.
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Figure 2. XPS general spectra: wide-scan spectrum recorded from the original Y zeolite (curve a)
and wide-scan spectrum recorded from the Fe-exchanged Y zeolite. XPS spectra of Fe 2p

corresponding to the Fe-exchanged Y zeolite showing the various contributions (inset).

The analysis of the BET adsorption/desorption isotherms (Figure S1 and Table 1) shows a decrease
in the BET area near 66.2 % due to the presence of iron species, without a significative decrease
in the pore diameter, despite the decrease observed in pore volume, which is evidence of a good

distribution of iron in all the cavities.
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Table 1. BET surface area and porosity of the unexchanged (ZY) and exchanged (ZYFe) zeolites.

BET area Porous Microporous Mesoporous Porous
Zeolite Volume Volume Volume diameter
m2 -1
M) ey (cm® g (cm® g (mm)
ZY 764 0.34 0.34 0.0 1.50
ZYFe 258 0.18 0.14 0.04 1.57

The FTIR-ATR spectra of both ZY and ZY-Fe samples are shown in Figure 3. The spectra of the
unmodified ZY is complex and agree with the data reported [24-25] showing the characteristics
bands associated to the presence of water and/or hydroxyls groups (3000-4000 cm-' and 2330 cm-
1). The wide main peak to (991 cm -') has been attributed to the asymmetric and symmetric
stretching modes of internal tetrahedra. The ZY-Fe spectra (curve 2) presents all the original peaks
of ZY without shifted, implying that no formation of new bonds. The more intense band of the zeolite
is increased with iron due to the iron oxides have a characteristic signal at 990 cm-'. The signal at
1300-1400 cm-'; 780-716 cm! and 453 cm-! are characteristics of different structures of iron oxide.
In summary, the method used for modified ZY does not affect the framework of this, as was

observed in Fig.3
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Figure 3. Fourier-transform infrared with Attenuated Total Reflection (FTIR_ATR) spectra for

unexchanged Y zeolite (curve a) and Fe-exchanged Y zeolite (curve b).
3.2. Formation and growth of the biofilm

Figure 4 shows the cell output voltage of GC/gr, GC/gr-ZY and GC/gr-ZYFe generated during MFC
operation for the biofilm formation. The maximum voltages for GC/gr electrode varied between
0.481 £0.076 V and 0.535 £0.110 V until day 4. In the last batch the voltage slightly increased to

0.582 V+0.031 being 12.1% and 18.3 % lower compared to GC/gr-ZY and GC/gr-ZYFe,
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respectively. On the other hand, a relatively minor difference among voltages of the GC/gr-ZY and
GClgr-ZYFe electrodes tested was observed during the first 4 feeding cycles. From the fifth cycle
the GC/gr-ZYFe presents the highest performance with a stable maximum voltage of 0.718 £0.015

V, which was 10.5% higher than that of the MFC with GC/gr-ZY electrode (0.653 £0.018 V).
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Figure 4. Voltage output generation during fed-batch MFC operation (biofilm growth) with different

electrodes: GC/gr (A), GC/gr-ZY (o) and GC/gr-ZYFe (o).

The effective colonization of the electrodes after 7 days of operating the MFCs was determined by
transferring the biofilm-coated electrode to an electrochemical cell containing 10 mM acetate anions
in PBS, for which the recorded current evolution was 80 min. The responses of the three electrodes

(GClgr, GClgr-ZY and GC/gr-ZYre) with formed biofilms (a, b and c, respectively) and the control
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electrode without the biofilm (curve d) are shown in Figure 5. The presence of a biofilm is evidenced
for zeolite-based electrodes by a stabilized current over 0.1 mA cm2 that is obtained between 60
min and 80 min. The current density was very similar for zeolite-based electrodes with values of
0.144 +5.12x107 mA cm2 and 0.152 £7.64x107 mA cm2 for GC/gr-ZY and GC/gr-ZYFre,

respectively.

When the same experiment was performed using ZYre a maximum was observed at 25 min, which
then decreased until reaching the same observed stationary value for the sample without Fe (curve
c). As expected, in the absence of a biofilm, no change in the current was observed (curve d),
whereas in the absence of ZY (only for the GC/graphite electrode), the current increase was almost
insignificant (curve a). For curves b and c, the maximum stable current was 7.7 times higher than
that of the a-curve. These results imply that a bacterial film grew over the electrode surface and that
this film presented catalytic activity for the degradation of organic matter. In addition, the system
acted as a source of electrons injected into the external circuit, thus generating an electric current.
The plausible explanation for the effect of zeolite when it is in a mixture with graphite supports our
hypothesis, namely, that the zeolite mixture decreases the hydrophobicity of the electrode surface
and improves the surface wettability. This property is related to the electrochemical reaction
because it is one of the most important factors determining cell adhesion behavior. The presence
of Fe can be considered an anchor point that facilitates the transfer of electrical charge and
furnishing ZY and the Fe center together provides a better environment for biofilm growth. Finally,
the stability of GC/gr-ZYFe with respect to the generation of electricity was checked by

chronoamperometry (at +0.2 V vs. Ag/AgCl) after 2 days have finished the stage of biofilm formation
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(Inset Fig.4). The current density was remained constant during the last 140 min with an average

value of 2.03x10-5 £8.5x10-" mA cm-.
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Figure 5. Current as a function of time (+0.20 V vs. Ag/AgCl applied potential) of the GC/gr (curve
a), GC/gr-ZY (curve b) and GC/gr-ZYFe (curve c) electrodes after 7 days of biofilm growth in the
presence of 10 mM acetate and electrodes without a biofilm (curve d). The inset is current

generation of GC/gr-ZYFe electrode with biofilm after 2 days.
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3.3. Biofilm characterization

3.3.1. Morphological characterization of biofilms

The SEM images (Figure 6) show the surfaces of GC/gr (A), GC/gr-ZY (B) and GC/gr-ZYre (C)
before and after 7 days of MFC operation (D, E and F, respectively). Initially, the electrode surfaces
have an irregular topography formed by non-porous GC flakes of different sizes (Figure 6A), as well
as some cubical particles of ZY (inside the circle) (Figure 6B and 6C). The EDS analysis confirms
the presence of ZY and ZYre in micrographs B and C, especially in the agglomerations and granules
that are lighter in color. In agreement with Figure 1, no differences attributable to the presence of
iron are observed by SEMS-EDS. The GC electrode is coated with a homogeneous thin film of
graphite and zeolite, as expected. The formation of a biofilm is evidenced in the micrographs
obtained after 7 days of MFC operation (Figure 6 D-F), where a drastic change is observed in the
electrode surface. At this time, there is a non-uniform film deposited on the GC flakes, revealing the
presence of the biofilm. The biofilm coats the entire surface as a rough and porous mantle, as
observed in the SEM images in which the original GC flakes are coated on all sides with the biofilm.
The biofilm morphology exhibited similar characteristics in the three anodes, with diverse sizes and
shapes of microorganisms, which are mostly rod-shaped and embedded in extracellular polymeric
substances. The SEM images of the biofilms agree with the electrochemical response shown in
Figure 5 because the electrode with higher effective currents has a film richer in microorganisms.
Therefore, with respect to the electrode surface used in the formation of the biofilm, the
effectiveness in the presence of bacteria on the electrode surface is in the order of GC/g-ZYre >
GCl/g-ZY > GClg (Figs. 6D, E and F). Thus, the GC/g-ZYre-biofilm has a greater number of active

sites on its surface. The results observed are in total agreement with our hypothesis in that the
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hydrophilic characteristic of the zeolite ZY facilitates the access of the bacteria to the
electrode/electrolyte interface, enabling the electron transfer with graphite to form the biofilm. The
presence of iron, on the other side, plays an important role and probably facilitates the electron
transport. According to the references [26-28], the bacteria that are adhered to these anodes could
belong to the genus Shewanella and Geobacter because in studies of MFCs with pure strains,
similar forms have been reported. It should be noted that the entire procedure was performed in

triplicate, and the observed behaviors were all very similar.

Figure 6. SEM micrographs of electrodes before microbial colonization: (A) GC/gr, (B) GC/gr-ZY,

(C) GClgr-ZYFe. After 7 days of MFC operation: (D) GC/gr, (E) GC/gr-ZY and (F) GC/gr-ZYFe.
3.3.2. Electrochemical behavior of anodes coated with a biofilm

Two aspects are fundamental in the electrochemical study of the behavior of biofilm anodes: the

stability of the film and the electrical transport through it.
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CV is typically used to analyze the electrochemical stability in these systems [29-32]. Figure 7
compares the CV results obtained at 5 mV s in a PBS No-saturated electrolyte with the GCgr,
GClgr-ZY and GC/gr-ZYre electrodes in the absence (thin line) and the presence (thick line) of a
biofilm. The results are representative of the experiments that were developed in triplicate. The
potential scan starts from the open circuit potential (OCP) in the positive direction (see the arrow),
until 0.6 V, after which the scan rate direction is reversed down to -0.8 V, ending the cycle at the
positive potential. In the absence of a biofilm, the three working electrodes used show a large
reduction peak (1c) near -0.3 V associated with the oxygen reduction reaction (ORR) (probably
occluded in the graphite pores) and/or a quinone-/hydroquinone-like process, which is characteristic
of the keto groups on the graphite surface (process 1a/1c, Figure 7). At a more negative potential,
a new reduction process is observed, probably associated with hydrogen adsorption, previous step
in the evolution reaction (HER) (peak 2c, Figure 7). Note that the electrode based on ZYre shows
an increase in the current density of the double layer region, which is not attributable to a higher Rr
value (Rr values are 13.8, 22.6 and 25.4 for GC/gr, GC/gr-ZY and GC/gr-ZYre, respectively) or an
increase in the ohmic resistance. This result may be due to the poorly defined Fe(lll)/Fe(ll)
processes. It has been reported that the species based on Fe do not have a single type of interaction

with the electrode surface [18].
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Figure 7. Cyclic voltammetry at 5 mV s-1 in 10 mM PBS at pH 7.4 using different electrodes with a

biofilm (thick line) and without a biofilm (thin line). (A) GC/gr, (B) GC/gr-ZY, and (C) CC/gr-ZYFe.

The voltammetric profiles change drastically when the electrode is coated with a biofilm. The 1C
peak decreases, revealing that the graphite surface is not directly exposed to the electrolyte, and
anodic currents are observed. Three anodic processes are defined, and none can be directly
attributed to the process 1a observed in the bare electrode. The anodic currents are higher using
the electrode based on ZYre, where an abrupt increase in intensity, associated with process 4a, is
observed. This finding prompts the question of whether there could be a redox process between
the biofilm and the species of Fe(lll), which would regenerate by applying an electric potential. This
occurs when the metal center serves as a redox mediator, as with the Fe(lll)/Fe(ll) redox couple.
The HER (peak 2c in Figure 7) is shifted to a less positive potential, indicating that the biofilm-

modified electrode surface decreases the hydrogen overvoltage, mainly in the presence of ZY and
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ZYre, Which is in agreement with the results reported by Marsilli et al. [31]. The CV results fully agree
with the observations in Figures 5 and 6 in that the biofilms obtained on electrodes with ZY are
homogeneous and have a larger number of active sites. In addition, the CV results indicate the
presence of several active redox species whose responses are overlapped due to the nature of the
mixed culture that was used for biofilm growth, especially on the GC/gr-ZYre electrode, where a
significant increase of current in the zone of Fe(ll) oxidation potentials is observed. Therefore, the
redox couple Fe(lll)/Fe(ll) acts as a redox mediator, playing the same role as typical biomolecules,
such as flavins [32], the cytochrome ¢ outer membrane, OmcA [33], OmcB [34], OmcZ [35] and
MtrC [36], which are known to participate in the transfer of electrons by bacteria towards solid

electrodes.

The most suitable electrochemistry technique to gain information about electrical transport is EIS
[37-38]. Therefore, EIS experiments were performed to determine how the properties of electric
charge transport are modified depending on the biofilm thickness. The results are shown in Figure
8 as a Nyquist plot for the m GC/Gr (curve 1), ® GC/gr-ZY (curve 2) and A GC/gr-ZYre (curve 3)
electrodes as a function of growth time over 0 (A), 4 (B) and 7 (C) days. According to the Randles
equivalent circuit, the characteristic semicircle can be interpreted as an uncompensated resistance
(Rs) in a series with a circuit formed by a charge transference resistance (Rct) in parallel with a
capacitor (double layer capacitance, Cq)). According to the results shown in the Nyquist plots (Figure
8), itis necessary to change the capacitor by a constant phase element (CPE). Thus, the equivalent
circuit Rs—Re//CPE (Figure 9) was used in the equivalent circuit for software simulation using Nova
2.1 software. The results shown in Table 2 indicate that the Rs values increase according to GC/g-

ZYre >GClg-ZY > GClg, whereas the Faraday resistance decreases in the same order, according
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to the role of ZY and ZYr. in the charge transfer process. At the end of the incubation process, the
uncompensated resistance was very similar, in accordance with the fact that the resistance of the
electrolyte remained nearly constant. However, the Ret parameters decreased noticeably with the
biofilm thickness, which agrees with an increase in the numbers of charge carriers (transferred
electrons) due to a higher reaction rate, as observed by CV. It is notable that once the biofilm is
formed, the decrease in the Rct parameter is observed markedly in the presence of ZY. Accordingly,
the decreases in the faradaic resistance with electrodes based on ZYr. are higher, tending toward
a lower Rqt value in the presence of Fe at a longer incubation time. Note that Rt is inversely
proportional to the exchange current density (lo) of the reaction that occurs at the electrode surface.
The capacitance of the anodes, evaluated as C= -1/ (Zm ®), is constant with the real impedance
Zreal and decreases slightly with the film growth. The capacitance against real impedance (C vs Zre
plot in Figure S2) trend is interesting because the presence of a large capacitance of an electrode
surface without a biofilm is typical for anodes with micro- and nano porosity (Figure S2A). This
capacitance decreases with a short incubation time where the original surface has been coated with
the biofilm (Figure S2B), and it increases again with a longer incubation time, revealing that the new

surface is also porous (Figure S2C).
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Figure 8. Effect of the biofilm growth time on the EIS behavior of m GC/gr, @ GC/gr-ZY and A GClgr-

ZYFe anodes in 50 mM PBS electrolyte: (A) before microbial colonization and at (B) 4 days and (C)

7 days. Applied potential = -0.082 V.
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Table 2. Influence of biofilm growth on different anodes. EIS parameters (average values) from

equivalent electrical circuit fitting in 10 mM PBS electrolyte at pH 7.4.

EIS Test
Biofilm growth Electrode (Average Values)

(Days) Rs Ret Cal

() (€2) (nF)
Gr 10.96£0.63  371.0 £1.22 2.6520.05
0 GrzY 15.20£0.54  242.5+1.16 2.88+0.06
GrZYre 18.71£041  212.9+1.81 3.150.08
Gr 15.74£0.32  285.3+1.84 2.82+0.07
4 GrzY 11.81£0.57  220.5+1.52 3.22+0.11
GrZYre 16.10£0.52  200.0£1.21 3.260.90
Gr 13.05£0.27  213.8+1.39 3.87£0.12
7 GrzY 16.22+0.48  165.7+1.34 3.15£0.06
GrZYee 12.73£0.25  151.5+1.40 3.59+0.83

Rs: uncompensated resistance, Rct: charge transfer resistance, Cq:: double layer capacitance
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3.3.3. Catalytic activity of the biofilms

The effectiveness of the bioelectrode as an anode for organic matter degradation, which is a
process that must occur in a biocell, is determined by the catalytic activity for acetate anion
degradation. The catalytic activity of GC/gr-ZYre-BF (an electrode coated with the biofilm) was
evaluated using CV at 0.005 V s in 10 mM CH3COOH with PBS as the electrolyte at pH 7.4 and
compared with GC/gr-ZY-BF and GC/gr-BF under the same experimental conditions. The biofilm
obtained on GC/g-ZYre shows a higher current density, although for the GC/g-ZY-BF anode, the
acetate degradation begins at a low potential (Figure 10). For the electrodes without a biofilm (inset
Figure 10), no redox peaks related to acetate oxidation were observed. The acetate anion only
reacts on the electrode if it is coated with a biofilm; for this anode, the I/E profile is similar to those
obtained in the absence of acetate anion (Figure 7). The only current density observed is that
associated with the charge of the electrical double layer. The bacteria play a fundamental role,
acting as the site where the heterogeneous electrons are transferred from the acetate anion to the
anode. The peak current density is a good parameter to determine the number of active sites. The
biofilm on the GC/gr-ZY (Figure 10, curve 2) and GC/gr-ZYre (Figure 10, curve 3) electrodes
exhibited oxidation peaks with 135.4 A cm2at 0.21 V and 169.8 pA cm2at 0.41 V, respectively,
which represent a 25% increase in the presence of iron species. The GC/gr biofilm (Figure-10, curve
1) also shows an anodic process at a less positive potential (-0.41 V), and the oxidation peak (36.5
MA cm2) was smaller than that of the gr-ZY and gr-ZYre electrodes. The weak peak current was
probably caused by the lower number of microbial cells attached to the graphite material. A higher
peak current density indicates more electrochemical activity, possibly meaning improvements in the

electron transfer properties because there is a better environment for biofilm growth due to the
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changes in surface hydrophobicity. This result is due to the larger number of bacteria attached to
the electrode material that act as a bioelectrocatalyst for acetate oxidation. Similar results have
been reported by Wu et al. [15] using NaX zeolite, where after 20 days of inoculation, the authors
obtained a current of 1.66 mA cm-2. Finally, when comparing these results with those obtained by
EIS, itis evidenced that at a higher rate of charge transfer (lower faradaic resistance), there are no
significant differences in the acetate anion reaction rate with different biofilm thicknesses, indicating

that the charge transfer rate is likely to have kinetic and non-resistive control.
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Figure 10. Cyclic voltammograms at 5 mVs-1in a 10 mM acetate solution using different electrodes

without (inset) and with a biofilm: (1) GC/gr, (2) GC/gr-ZY and (3) GC/gr-ZYFe
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4. CONCLUSIONS

In this study it was possible to develop an electroactive biofilm on GC/gr- ZYFe behaving as a
bioanode. Thereby, the ZY zeolite showed to be a promising material for anode modification for use
in MFCs. The GC/gr-ZYFe biofilm operating as a bioanode and that of the prepared intermediate
electrodes showed that ZY zeolite is a promising material for anode modification for use in MFCs.
Electrodes based on GC/gr-ZY as the anode in MFCs improve the performance compared with the
GClgr control. This performance is considerably improved when the ZY in the anode is exchanged
with Fe. The rougher surface and the greater reactivity of the bioanodes obtained with GC/g-ZYre
electrodes were attributed to the zeolite hydrophilicity, the microporous properties of ZY and the
improvement of the electrical conductivity of the film by the iron species. The role of the iron species
is to improve the efficiency of electron transfer between the bacteria and the anode. The thickness
attained over 4 days of biofilm growth allows the anode to degrade the acetate anion. The system

works best when the biofilm is grown for 7 days.

More studies are desirable; for example, the role of the hydrophilic/hydrophobic degree of zeolite
should be examined. In this pioneering work, we used zeolite with medium hydrophilicity. Finally,
the modification used in this study to prepare ZYre-graphite was demonstrated to be an effective
and simple approach to improve the bio-current generation of graphite anodes. The low cost and
abundance of synthetic and natural zeolites facilitate the development of a larger-scale

investigation, such as at a pilot plant, and work is expected to continue in this direction.
Acknowledgments

This work was supported by the grants CONICYT-PCHA/Doctorado Nacional/’2015-211160606

from CONICYT (Chile), CONICYT/FONDAP/15130015 and FONDECYT 1140207.

93



5. REFERENCES
[1] E. Logan, B. Hamelers, R. Rozendal, U. Schrdder, J. Keller, S. Freguia, P. Aelterman, W.
Verstraete, K. Rabaey, Microbial fuel cells: Methodology and technology, Environ. Sci. Technol.40

(2006) 5181-5192.

[2] Y. Hindatu, M. S. M. Annuar, A. M. Gumel, Mini-review: Anode modification for improved

performance of microbial fuel cell, Renew. Sust. Energ. Rev. 73 (2017) 236-248.

[3] F. Li, Y. Sharma, Y. Lei, B. Li, Q. Zhou, Microbial Fuel Cells: The Effects of Configurations,
Electrolyte Solutions, and Electrode Materials on Power Generation, Appl. Biochem. Biotechnol.

160 (2010) 168-181.

[4] J. Wei, P. Liang, X. Huang, Recent progress in electrodes for microbial fuel cells, Bioresour.

Technol. 102 (2011) 9335-9344.

[5] M. Zhou, M. Chi, J. Luo, H. He, T. Yin, An overview of electrode materials in microbial fuel cells,

J. Power Sources. 196 (2011) 4427-4435.

[6] W. Chen, Y.X. Huang, D.B. Li, H.Q. Yu, L. Yan, Preparation of macroporous flexible three-
dimensional graphene sponge using an ice-template as the anode material for microbial fuel cells,

RSC Adv. 4 (2014) 21619-21624.

[7] G. Mohanakrishna, S.K. Mohan, S.V. Mohan, Carbon based nanotubes and nanopowder as
impregnated electrode structures for enhanced power generation: evaluation with real field

wastewater, Appl. Energy. 95 (2012) 31-37.

94



[8] G. Gnana Kumar, C.J. Kirubaharan, S. Udhayakumar, C. Karthikeyan, K.S. Nahm, Conductive
Polymer/Graphene Supported Platinum Nanoparticles as Anode Catalyst for the Extender Power

Generation of Microbial Fuel Cells, Ind. Eng. Chem. Res. 53 (2014) 16883-16893.

[9] Q. Du, J. An, J. Li, L. Zhou, N. Li, X. Wang, Polydopamine as a new modification material to
accelerate startup and promote anode performance in microbial fuel cells, J. Power Sources 343

(2017) 477-482.

[10] J.M. Sonawane, A. Yadav, P.C. Ghosh, S.M. Adeloju, Recent advances in the development
and utilization of modern anode materials for high performance microbial fuel cells, Biosens.

Bioelectron. 90 (2017) 558-576.

[11] Y. Qiao, X.S. Wu, C.X. Ma, H. He, C.M. Li, A hierarchical porous graphene/nickel anode that
simultaneously boosts the bio- and electro-catalysis for high-performance microbial fuel cells, RSC

Adv. 4 (2014) 21788-21793.

[12] Y. Fu, J. Yu, Y. Zhang, Y. Meng, Graphite coated with manganese oxide/multiwall carbon
nanotubes composites as anodes in marine benthic microbial fuel cells, Applied Surface Science.

317 (2014) 84-89

[13] C.H. Baerlocher, L.B. Mccusker, D.H. Olson, Atlas of Zeolite framework types, 6t ed, Elsevier

(2007).

[14] A. Doménech-Carb6, Theoretical scenarios for the electrochemistry of porous silicate-based

materials: an overview, J. Solid State Electrochem. 19 (2015) 1887-1903.

95



[15] X. Wu, F. Tong, T. Shun, X. Gao, J. Xie, X. Jing, C.C. Zhou, L.X. Zhang, P. Wei, Effect of
zeolite-coated anode on the performance of microbial fuel cells, J. Chem. Technol. Biotechnol. 90

(2015) 87-92.

[16] Z. Mojovi, P. Bankovi, N. Jovi-Jovicic, A. Milutinovi-Nikolic, A. Abu Rabi-Stankovi, D. Jovanovic,
Electrocatalytic behavior of nickel impregnated zeolite electrode, International Journal of Hydrogen

Energy. 36 (2011) 13343-13351.

[17] A. Babaei, M. Zendehdel, B. Khalilzadeh, A. Taheri, Simultaneous determination of tryptophan,
uric acid and ascorbic acid at iron (lll) doped zeolite modified carbon paste electrode, Colloids Surf

B Biointerfaces. 66 (2008) 226-232.

[18] F. Fernandez, C. Berrios, E. Garrido-Ramirez, N. Escalona, C. Gutiérrez, M.S. Ureta-Zafartu,
Electrooxidation of 2-chlorophenol and 2,4,6-chlorophenol on glassy carbon electrodes modified

with graphite-zeolite mixtures, J. Appl. Electrochem. 44 (2014) 1295-1306.

[19] M.S. Ureta-Zafartu, M.L. Mora, M.C. Diez, C. Berrios, J. Ojeda, C. Gutiérrez, Chlorophenol
electrooxidation on iron oxide-covered aluminosilicates deposited on glassy carbon, J. Appl.
Electrochem. 32 (2002) 1211-1218.

[20] E.G. Garrido-Ramirez, M.L. Mora, J.F. Marco, M.S. Ureta-Zafartu, Characterization of
nanostructured allophane clays and their use as support of iron species in a heterogeneous electro-

Fenton system, Appl Clay Sc. 86 (2013) 153-161.

[21] S. Trasatti, A. Petri, Real Surface Area Measurements in Electrochemistry, Pure and Applied

Chemistry. 63 (1991)1-734.

96



[22] L. Zhang, X. Zhu, J. Li, Q. Liao, D. Ye, Biofilm formation and electricity generation of a microbial

fuel cell start up under different external resistances, J. Power Sources. 196 (2011) 967-972.

[23] M. Gracia, J.F. Marco, J. R. Gancedo, W. Exel and W. Meisel, Surface spectroscopic study of
the corrosion of ultrathin Fe-57-evaporated and Langmuir-Blodgett films in humid SO.

environments, Surf. Interf. Anal. 29 (2000) 82-91.

[24] V. Crupi, D. Majolino, F. Longo, P. Migliardo, V. Venuti, FTIR/ATR study of water encapsulated

in Na-A and Mg-exchanged A-zeolites, Vib. Spectrosc. 42 (2006) 375-380.

[25] L. Ohlin, P. Bazin, F. Thibault-Starzyk, J. Hedlund, M. Grahn, Adsorption of CO2, CH4, and H.O
in zeolite ZSM-5 studied using in situ ATR-FTIR Spectroscopy, J. Phys. Chem. C 117 (2013)16972-

16982.

[26] J. Roy, S. Babanova, K. Garcia, J. Cornejo, L. Ista, P. Atanassov, Catalytic biofilm formation
by Shewanella oneidensis MR-1 and anode characterization by expanded uncertainty,

Electrochimica Acta. 126 (2014) 3-10.

[27] G. Sun, D. Rodrigues, A. Thygesen, G. Daniel, D. Fernando, A. Meyer, Inocula selection in
microbial fuel cells based on anodic biofilm abundance of Geobacter sulfurreducens, Chin. J. Chem.

Eng. 24 (2016) 379-387.

[28] X.H. Jiang, J. Petersen, E.R. Fitzgerald, L.A. Jackan, C.S. Lieber, A.M. Ringeisen, C.M. Lieber,
J.C. Biffinger, Probing single to multi-cell level charge transport in Geobacter sulfurreducens DL-1,

Nat. Commun .4 (2013) 1-6.

97



[29] Y. Yuan, S.G. Zhou, N. Xu, L. Zhuang, Electrochemical characterization of anodic biofilms
enriched with glucose and acetate in single-chamber microbial fuel cells, Colloid Surf. B:

Biointerfaces 82 (2011) 641-646.

[30] K.P. Katuri, P. Kavanagh, S. Rengaraj, D. Leech, Geobacter sulfurreducens biofilms developed
under different growth conditions on glassy carbon electrodes: insights using cyclic voltammetry,

Chem. Commun. 46 (2010) 4758-4760.

[31] E. Marsilli, J. Sun, D.R. Bond, Voltammetry and growth physiology of Geobacter sulfurreducens
biofilms as a function of growth stage and imposed electrode potential, Electroanalysis 22 (2010)

865-874.

[32] E. Marsili, D.B. Baron, 1.D. Shikhare, D. Coursolle, J.A. Gralnick, D.R. Bond, Shewanella
secretes flavins that mediate extracellular electron transfer, Proc. Natl. Acad. Sci. U. S. A. 105

(2008) 3968-3973.

[33] A. Carmona-Martinez, F. Harnisch, L.A. Fitzgerald, J.C. Biffinger, B.R. Ringeisen, U. Schroder,
Cyclic voltammetric analysis of the electron transfer of Shewanella oneidensis MR-1 and

nanofilament and cytochrome knock-out mutants, Bioelectrochem. 81 (2011) 74-80.

[34] K. Fricke, F. Harnisch, U. Schroder, On the use of cyclic voltammetry for the study of anodic

electron transfer in microbial fuel cells, Energ. Environ. Sci. 1 (2008) 144-147.

[35] Y. Liu, F. Harnisch, K. Fricke, R. Sietmann, U. Schroder, Improvement of the anodic
bioelectrocatalytic activity of mixed culture biofilms by a simple consecutive electrochemical

selection procedure. Biosens. Bioelectron. 24 (2008) 1006-1011.

98



[36] R. Hartshorne, B. Jepson, T. Clarke, S. Field, J. Fredrickson, J. Zachara, L. Shi, J. Butt, D.
Richardson, Characterization of Shewanella oneidensis MtrC: a cell-surface decaheme cytochrome

involved in respiratory electron transport to extracellular electron acceptors, J. Biol. Inorg. Chem.

12 (2007) 1083-1094.

[37] R.P. Ramasamy, Z. Ren, M.M. Mench, J.M. Regan, Impact of initial biofilm growth on the anode

impedance of microbial fuel cells. Biotechnol Bioeng. 101 (2008) 101-108.

[38] A.P. Borole, D. Aaron, C.Y. Hamilton, C. Tsouris. Understanding long-term changes in microbial
fuel cell performance using electrochemical impedance spectroscopy. Environ Sci Technol. 44

(2010) 2740-2744.

99



CAPITULO IV

ORGANIC MATTER, NITROGEN TRANSFORMATION AND
BIOELECTRICITY GENERATION BY A MICROBIAL FUEL
CELL INTEGRATED INTO CONSTRUCTED WETLAND
UNDER FED-BATCH OPERATION

Gonzalez, T., Vidal, G. (2019). Organic matter, nitrogen transformation and bioelectricity generation by a microbial

fuel cell integrated into constructed wetland under fed-batch operation (Submitted to).

100



Organic matter, nitrogen transformation and bioelectricity generation by a microbial fuel

cell integrated into constructed wetland under fed-batch operation

Thais Gonzalez and Gladys Vidal*

Environmental Engineering & Biotechnology Group, Environmental Science Faculty & EULA-

CHILE Center, Universidad de Concepcién, Concepcidn, Chile

Submitted to: Journal of Environmental Sciences

Running title: Organic matter, nitrogen transformation and bioelectricity generation by a microbial

fuel cell.

(*) Corresponding author: Dr. Gladys Vidal
E-mail: glvidal@udec.cl

Telephone: 56-41-2204067

101



Abstract

The aim of this study was to evaluated the organic matter, nitrogen transformation and bioelectricity
generation in a constructed wetland with a microbial fuel cell integrated (CWMFC). For this, two
integrated systems were installed and operated during 170 days: i) one was planted with
Schoenoplectus Californicus (P-CWMFC) and ii) the other was unplanted (NP-CWMFC). Both

systems were compared with a constructed wetland without electrodes (CW) used as a control.

The average removal efficiency of chemical oxygen demand (COD) ranged between 74- 87%, 69-
81% and 62-72% for P-CWMFC, NP-CWMFC and CW, respectively, with organic loading rates
(OLR) of 4.8-7.9 g COD/m2d. The result showed that the NH4*-N removal efficiency were above
98% for P-CWMFC, 90% for NP-CWMC and 83% for CW. In terms of the effect of microbial fuel
cell on wastewater treatment performance after start-up stage, significant differences between the
integrated systems and control were noted (p < 0.05). The highest electric performance was
obtained for the P-CWMFC system at 7.9 g COD/m2 d with a maximum power density, internal

resistance and coulombic efficiency of 8.6 mW/m2, 251 Q and 2.4 %, respectively.

Keywords: organic matter, nitrogen transformation, bioelectricity, constructed wetland, microbial

fuel cell integrated, wastewater.
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1. Introduction

The constructed wetlands (CW) are engineering systems that have been developed for industrial
and domestic wastewater treatment. They are characterized by their low energetic consumption,
good performance, and easy operation and maintenance. Consequently, they have become an
alternative to conventional treatment systems for wastewater in decentralized areas with a

population equivalent of up to 2000 (PE < 2000) (Vera et al, 2011, Lopez et al., 2015).

In order to maximize the efficiency of domestic wastewater treatment, the CWs have been combined
with other technologies, such as membrane bio-reactor, up-flow anaerobic sludge blanket or
microbial fuel cells. These hybrid technologies have proven useful in the treatment of specific
pollutants and/or sustainable for energy recovery (Liu et al., 2015). In the case of the integration of
MFCs into CWs, the idea is basically to provide an extra electron acceptor as conductor material
(anode) in the anaerobic zone of the wetland to promote anaerobic degradation. This innovative
system has become interesting since it has the double advantage of generating electric power and
sustainably treating domestic wastewater (Yadav et al., 2018). The feasibility of integrating both
technologies is based on some of the similarities that make them compatible: i) the use of
microorganisms to degrade pollutants, and ii) stratified redox conditions that means anaerobic and
aerobic zones, where oxidation and reduction processes occur respectively. Previous studies have
confirmed that CW-MFC systems compared to CWs don’t reduce their effectiveness in pollutant
elimination. Moreover, removal efficiency of 99%, 98%, and 87% have been reached for COD, NH4*,
and NOs respectively (Ramirez-Vargas et al., 2018). In addition, there are studies on the successful
degradation of refractory organic compounds, such as nitrobenzene and Azo dye with a maximum

removal efficiency of 92.8% and 95.6%, respectively (Fang et al., 2015; Xie et al., 2018). On the
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contrary, the electrical performance of integrated systems remained low (0.093-226.3 mW/m2)
regarding the minimum value reported for MFCs (2110 and 2850 mW/m?2) (Pandey et al., 2016).
The system faces important energy losses caused by different factors. Among them, the following
factors can be highlighted: i) physiochemical (electrode material, superficial area, and distance
among them) ii) biological (biocatalyst, biofilm, plant); and iii) operational (cell configuration, organic
loading rate, pH, salinity) that influence the power generation (Butti et al., 2016). In order to improve
electrical performance, many of these factors have been studied (Fang et al., 2013; Srivastava et
al., 2015). For example, Doherty et al. (2015) proved that an integrated CW-MFC system operating
under a continuous with simultaneous up-flow into the anode and down-flow into the cathode
generated a maximum power 1.6 times stronger than a continuous up-flow regime. Some findings
have shown that the position of the anode across the CW influences the performance of the MFC
finding that the bigger the distances between the electrodes, the lower the power density generated
due to an increase in the system’s internal resistance (Doherty et al., 2015b; Fang et al., 2016).
Recently, Xu et al. (2018) researched the influence of a separating membrane, such as glass wool,
in power generation of CW-MFC where the system in absence of the separator showed better

electric performance (66.22 mW/m?2) than in its presence (17.14 m\W/m2).

On the other hand, the plant's role has been widely researched in the CWs confirming that a part of
the degradation and removal of nutrients is attributable to the present macrophyte activity.
Depending on the species used, the nitrogen uptake varies from 0.5-60% (Kantawanichkul et al.,
2009; Biaolowiec et al., 2012, Lopez et al., 2016). In CW-MFC, the macrophyte becomes more
relevant since if its roots release oxygen onto the cathode, the internal resistance is reduced and

consequently improves the electrical performance. Additionally, rhizodeposits and roots exudates
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have been used as fuel (carbon source), which contribute positively to power generation if they are
oxidized onto the anode (Strik et al., 2008). However, not all macrophyte behave the same way
regarding power generation. Wang et al. (2017a) reported a maximum power and electricity density

for their three systems in the following order: Typha orientalis > Scirpus validus > Juncus effuses.

Despite the increase in the number of research carried out on this type of hybrid technology, the
area is still in its initial research phase. The operational conditions (fed-batch) and/or the
configurations (plant type) must be more optimized in order to achieve greater efficiency in the

removal of pollutants along with an increase in power generation.

Considering the above, the objective of this research was to evaluate the transformation of organic
matter, nitrogen and bioelectricity generation through an MFC integrated into CW under fed-batch

operational conditions and Schoenoplectus Californicus as macrophyte.

2. Materials and Methods

2.1. Experimental systems construction, configuration and operation

Three experimental units of vertical subsurface flow were built at a laboratory scale using identical
columns of acrylic with an internal square section of 0.15 m by 0.15 mand 0.7 m high. The schematic
representation of them is shown in Figure 1, where: a) CW stands for a constructed wetland system
without Microbial Fuel Cell, b) P-CWMFC is the microbial fuel cell integrated into the constructed
wetland with plant and ¢) NP-CWMFC is the microbial fuel cell integrated into the constructed
wetland without the plant. Figure 1a shows the configuration for the CW system, consisting of a
bottom layer of 25¢cm of gravel, then an intermediate layer of 20 cm of zeolite and a top layer of 25
cm of gravel. For the P-CWMFC and NP-CWMFC systems, from bottom to top were filled with a

base of 10 cm of gravel, then 10 cm of activated granular carbon (anode), 20 cm of zeolite, 10 cm
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of granular activated carbon (cathode) and 10 cm of gravel (Figure 1b and 1c) The anode and

cathode were connected to an external electric resistance of 1000 ohm.

(b) \/ (c)
1— Influent l— Influent f Influent
TEUEH  Gravel ] Gravel
Gravel Wi
U sp2 - SP2 - SP2
e e
Zeolite M M Zeolite
igw Gravel - Gravel 3
B " e Effluent 0:0:0:0; Effluent

Figure 1. Schematic representation of the lab-scale: (a) CW, (b) P-CWMFC and (c) NP-CWMFC.
The general characteristics of CW and MFC are shown in Table 1. The granular activated carbon
(CAG) was chosen as electrode material due to its compatibility with electroactive microbial
communities and low cost (Wang et al., 2013). Before its use, CAG was pretreated by immersing it
in 0.1 M NaOH and then in 0.1 M HCI to avoid any potential contamination of oils and metals,
respectively. Additionally, two sampling points were installed in all studied systems. These were
located at 24 (SP1) and 50 (SP2) cm from bottom to top in each reactor (Fig.1).

An individual of Schoenoplectus Californicus was planted in CW and P-CWMFC. This macrophyte
was chosen due to its common use in wastewater treatment with constructed wetlands and also to
its availability where the study was carried out (Lopez et al., 2016, Sepulveda-Mardones et al.,

2017).
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Table 1. Characteristics of construction for experimental set-up.

Physical characteristics Unit Value
Support Matrix
Tyne ] Gravel
Zeolite
Particle size mm 5-10
Vegetation
Macrophyte - Schoenoplectus Californicus
Constructed  Ggometrics

Wetland Superficial area cm? 225
Length/Width relation - 4.7
Water level cm 04
Total liquid volume L S
Electrodes
Material - Granular Activated Carbon (GAC)
Particle diameter mm 8-10
Thickness layer cm 10
Distance between

Microbial electrodes o h

Fuel Cell Electrical connections
External resistance ohm 1000
Current colector - Stainless Steel mesh-12
Wires - Cu

Table 2 shows the operational parameters of the systems which were divided into several stages.

Stage | corresponds to the experiment startup (during May to June, 40 days), Stage Il (during June

to August, 63 days) and Stage Il (during August and October, 63 days). Stages | and Il used an
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organic charge of 4.8 mg COD/m2d, while in Stage Il this was increased to 7.9 mg COD/m2d.
During every stage, water samples were taken from the influent, sample point 1 (SP1), sample point
2 (SP2) and effluent (Fig.1). The physicochemical parameters COD, NH4*-N, NOs-N and NO2 -N
were monitored on day 1 and 7 of each batch. While the in-situ parameters: pH, temperature,
conductivity, dissolved oxygen, and oxidation-reduction potential were monitored on day 2, 5 and 7
of each batch.

Table 2. Operational parameters during different stages in the experimental units.

Stage

Operational parameters I I M

Batch quantity S 8 8
COD (mg/L) 150 155 250

HRT (d) 7 7 7

Q (L/d) 0.7 0.7 0.7
OLR (COD g/m2d) 4.76 4.92 7.93
ALR (NH4*-N g/m? d) 1.45 1.48 1.51
Operational time (d) 42 63 63

HRT: hydraulic retention time; OLR: organic loading rate; ALR: ammonium loading rate; Q: flow.

2.2. Synthetic wastewater

The systems were feed with a synthetic solution that simulated physically pretreated domestic
wastewater. The composition of domestic wastewater was the following (Villasefior et al., 2013):
glucose (0.12 and 0.32 g/L) and acetate (0.12 and 0.32 g/L) as carbon source, NH4ClI (0.17 g/L),

NaCl (0.07 g/L), MgCl-6Hz0 (0.03 glL), CaClo-2H20 (0.04 glL), KHPO, (0.36 g/L), and 1mLiL
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solution of essential trace elements (Liu et al., 2013a) (content per liter: 200 mg MnSO4-H20, 5 mg
ZnCl,, 10 mg FeCl3-6H20, 3 mg H3BOs3 and 0.4 mg NazMoO4-2H20).

2.3. Inoculation

The granular activated carbon and the gravel were inoculated with a 1:1 of mixed sludge (80%
anaerobic sludge +20% secondary sludge) obtained from a wastewater treatment plant of activated
sludge (Concepcidn, Region Biobio, Chile) and the growth medium contained CH3COONa (0.82
g/L) in 50 mM of phosphate buffered saline (PBS) (pH 7.4; 1.44 g Na,HPO4, 0.24 g KH2PO4, 0.2 g
KCland 8 g NaCl in 1 L aqueous solution), 0.7 g/LNH4CI, 0.2 g/ L CaCl,, and 10 mL/L of solution
of essential trace elements. The inoculation was carried out under batch mode for a month before
beginning the systems’ operation. In order to ensure anaerobic conditions, the inoculum and the
growing medium were purged with nitrogen gas for 20 minutes every day during inoculation.
Additionally, to ensure the enrichment of electroactive bacteria and the formation of biofilm, 500 mL
of CH3COONa solution in 10 mM of PBS was added every 5 days.

2.4. Analytical methods

The in situ parameters such as pH, temperature, conductivity and oxidation-reduction potential
(ORP) were measured using the multi-parameter portable equipment OAKTON PC650 480485
(measurements of ORP with HI 3230B electrode, detection platinum pin, simple link Ag/AgCl
electrode referent, pH measurements with HI1230B electrode, general use glass, spheric bulb,
simple link Ag/AgCl electrode referent; T measurements with stainless steel WD-35418-05 sounding
line, with Automatic Temperature Compensation (ATC) for pH and ORP). The concentration of
dissolved oxygen (DO) in the water was measured with a portable oxygen sensor (HANNA OXI
330i/set HI 9146-04). In every batch, the influent samples, SP1, SP2 and effluent were filtered with

Whatman membrane filters (0.45 cm pore size) and were stored at 4°C for further physicochemical
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analysis. The physicochemical parameters of COD (colorimetric method, 5210-B) and NH4+-N
(distillation method, using NKT equipment), NT, NO3~-N, NO2-N (specific Merck kits, Spectrocuant
NOVA-60) were measured based on the protocols described in Standard Methods (APHA-AWWA-
WEF, 1998).

2.5. Calculation and electrochemical measurements

The organic matter removal efficiency measured as COD can be calculated using the following

formula:

Cinf - Ceff
0, - .
COD [%] o 100 )

where Ci,r and C,rr are the concentrations in mg/L of COD for the influent and effluent,
respectively. The cell voltage (V) of P-CWMFC and NP-CWMFC was recorded through external
electric resistance (R) every 20 minutes using a multimeter with a data acquisition system (Keithley

2700). The current (I) was calculated using Ohm’s Law:

<V 2)

The power (P) was calculated using:
P=1V
(3)
In order to obtain the current density (mA /m?) and power density (mW /m? the current and power
were divided by the superficial area (m?) of the anode. The electric performance was evaluated
through polarization curve method. For this reason, the external electric resistance varied from 10

kQ to 5 Q and the voltage was recorded for 30 minutes each. The internal resistance of P-CWMFC

and NP-CWMFC was determined from the lineal zone of the polarization curve (Logan, 2006).
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The coulombic efficiency (CE) was calculated according to the equation suggested for batch mode

systems:
tp

I
EC=8-| —————dt
f F -V, -ACOD (4)
0

where t, F, V,,, and ACOD are the duration time of each batch, the Faraday constant (96845

C/mol), the anode volume (m?3) and the removal of COD (mg/L), respectively.

2.6. Statistical analyses

The statistical analyses were carried out using the INFOSTAT software with a significance level of
p=0.05. In order to determine the comparative statistical tests, first, the data were subjected to a
normality test (Shapiro-Wilk test). Then, to compare the concentrations and elimination efficiencies
among the CW, P-CWMFC and NP-CWMFC systems, the following tests were performed: a) data
with normal distribution, a T-paired test and b) data without normal distribution, a Wilcoxon test. The
effect of the plant was also compared and the following tests were performed: a) for normal data

distribution, an ANOVA test and b) for data without normal distribution, a Kruskal-Wallis test.

Results and discussions
3.1. Behavior of in situ parameters

Table 3 shows the behavior of the ORP, pH, T, OD parameters and conductivity measures in the
anodic (SP1=24 cm) and cathodic compartment (SP2=50 c¢m) of each experimental system (CW,
P-CWMF, and NP-CWMFC) in every operational stage. The control system (CW), as well as the
integrated systems (P-CWMFC and NP-CWMFC), showed an increase of average pH from 5.74

10.04 (influent) to 7.30 £0.46 in SP1 and 7.41 £0.40 in SP2 in all operating stages. Similar results
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with values in range of 7.52 to 8.30 for cathode and 6.80 to7.32 for anode have been found in the
literature for integrated systems CW-MFC (Wu et al., 2015; Wang at al., 2016; Turker and Yakar,
2017), who worked with influent with COD levels from 215 to 3620 mg/L. Additionally, there were
no significant differences among the different systems in SP1 during stage |, Il and Ill (p>0.05). On
the contrary, the pH values in SP2 showed significant differences (p<0.05) between the integrated

systems (P-CWMFC and NP-CWMFC) and the control (CW) only in the stages Il and lII.
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Table 3. In situ parameters in the experimental systems during the different operational stages.

Parameter

Stage System SP pH Temperature Conductivity ORP (mV) DO
(°C) (mS) (mg O2'L-

')
Influent - 5.85+0.36  19.2+1.15 1.21£0.18  125.9+104 5.20+0.13
1 7.31£056  17.8+2.68 1.07+£0.80  34.5+5.21 2.12+0.18
N 2 7181044  19.0£2.30 1.09+0.16  68.6+7.44 2.10+0.29
| P- 1 711061  18.2+2.90 1.11+£0.12  83.544.50 2.04+0.15
CWMFC 2 7.32+051  19.84+2.12 114057 11012117 2.1240.23
NP- 1 747#10  18.7+1.35 1.0240.1  80.16+£3.25 2.00%0.17
CWMFC 2 7.21+057 19.5+2.05 1.13£0.11  170.94£25.8 2.28+0.21
Influent - 5224041  20.6+1.22 1.27+£0.13  110.9+8.32 5.11+0.27
ow 1 741058 20.9+3.43 2.03+0.14  22.60+0.13 2.19+0.24
2 T7.212051  21.8+257 2.59+0.83  132.5+20.3 2.05+0.24
P- 1 7.38+0.37 20.6+1.90 1.17£0.72  -11.1£0.17 1.8440.13
: CWMFC 2 7.58+0.38 21.9+1.55 1.30+£0.34  148.1£17.2 2.32+0.19
NP- 1 691£040 20.4+1.74 1.05£0.36  -13.7£1.11 1.8940.10
CWMFC 2 7.00+0.42 22.3+2.06 1.21£0.28  162.5+£13.1 2.231+0.25
Influent - 6.14+041  22.8+1.12 1.3840.12  140.2+3.31 5.25+0.16
1 7.46+0.19 24.3+3.05 1414052  20.4+0.62 1.95+0.16
ow 2 T740+0.15 27.8+1.25 1474019  150.6+22.4 2.23+0.32
P- 1 7.40+0.28 24.1+2.57 1.58+0.21  -26.9+£1.70 1.5310.14
. CWMFC 2 795026  27.0+2.13 1.59+0.16  161.4+21.8 2.35+0.23
NP- 1 759+0.16  24.6+2.40 1.49+0.15  -15510.84 1.6410.12
CWMFC 2 787035 26.7+3.10 145024  170.3%£13.2 2.18+0.31

SP1: sample point in anodic compartment; SP2: sample point in cathodic compartment. All values

are expressed as the mean + standard deviation. Stage |, n=5. Stage II, n=8. Stage Ill, n=8.
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For NP-CWMFC the average pH obtained in SP1 was 7.17£1.0, 6.91£0.4 and 7.59+0.16 in stage
[, I and Ill respectively, meanwhile, in SP2 the values were 7.21+0.57, 7.10+0.42 and 7.87+0.35
during the stage |, Il and Ill, respectively. Moreover, it was observed that the values of the cathode

zone in the range of 0.04 to 0.28 pH units higher than the ones obtained in all the operation stages.

In the case of P-CWMFC, the average pH in SP1 during stage |, [l and Il was 7.11£0.61, 7.38+0.37
and 7.40+0.28 respectively. The values obtained in the cathode were higher in 2.9, 2.7 and 7.4%
regarding the anodic pH during stage I, Il and Il respectively. (7.32+0.51, 7.58+0.38 and

7.95+0.26).

On the contrary, for the control system CW a reduction of 1.8, 2.8 and 0.8% was observed in the
pH values when going from the anodic compartment to the cathodic one during stages I, Il and IlI
respectively. Consequently, this reduction on the pH of the anodic compartment might be the result
of the presence of fatty acids formed by the degradation of organic matter through the metabolism
electrochemically active microorganisms and/or anaerobic bacteria. On the other hand, Zhao et al.
(2013) and Xu et al. (2017) proved that in the cathodic compartment, the pH increases since the
protons are release in the anode zone and migrate towards the cathode, where they are consumed

through different reduction processes.

When comparing the NP-CWMFC among different operation stages, this parameter showed
significant differences (p<0.05) between the stage Ill and the stages | and I, in the anodic
compartment (SP1), as well as in the cathodic (SP2) due to an increase in OLR from 4.8 to 7.9
COD/m2 d. This behavior was similar to the one reported by Xu et al. (2017), who observed that an
increase on the pH of the cathodic (7.04+0.07 to 7.28 £0.02) and anodic compartment (6.83+0.02

to 7.2 +£0.06) is produced when there is an increase in the organic fed charge and in its

114



concentrations (COD from 0 mg/L to 1000 mg/L). Meanwhile, the plant system (P-CWMFC) only
showed significant pH differences in the cathodic compartment (p<0.05) between stages | and Ill,
whose values were 7.32+0.51 and 7.95+0.26 respectively. On the other hand, the pH values
weren't significantly different in stages Il (7.58+0.38) and Ill (7.95+0.26) despite having a different
OLR, therefore this factor didn't affect the values.Both compartments, SP1 and SP2 showed
average temperatures ranged from 17.84+2.7 t0 19.84£2.1 °C in stage |, 20.4+1.7 t0 22.3+2.1 °C in
stage Il and 24.1+2.6 to 27.8+£1.3 °C in stage Ill. An approximate increase of 33.5 and 39.8% in
temperature was evidenced from fall/winter to spring/summer in SP1 and SP2 respectively. The
differences found between CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC in SP1 as in SP2 weren't significant
(p>0.05) in any of the stages. On the contrary, there were significant differences in all the systems
(p<0.05) between the stages |, Il and Ill in SP1 as in SP2. Therefore, the temperature values for the

same stages varied according to the season.

Regarding the conductivity, CW showed average values between 1.07+0.28 and 2.03£0.11 mS in
SP1 and 1.09+0.16-2.59+0.83 mS in SP2 from the stages | to lll. For the integrated systems P-
CWMFC and NP-CWMFC, similar conditions were observed in conductivity as in the anodic and
cathodic compartment, with values ranging from 1.11+0.12 to 1.59+0.16 and 1.02+0.1-1.49+0.15
without a significant effect of the wetland hight (p>0.05). The conductivity values showed significant
differences (p<0.05) between stages | and Il in SP1 and SP2 for all systems. On the other hand,
CW showed average values of ORP ranging from +34.5 to +20.4 mV in SP1, and average values
above +68 mV in SP2 in all operation stages. The ORP values measured in SP2 during stage |
were 63.9-82 mV lower than the ones found in stage Il and Ill (p<0.05). On the other hand, SP1

didn’t show significant differences among operational stages (p>0.05).
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During stage Il, both integrated systems obtained average values in SP1 and SP2 of -12.4+1.3 mV
and +155.3+7.2 mV, respectively. On stage I, these ORP reached more negative values in case
of SP1 (-21.2£5.7 mV) and more positive ones in SP2 (166.3+4.9 mV) which means an
anoxic/anaerobic medium in the lower area and anoxic/aerobic in the upper area of the systems
(Faulewetter et al., 2009). The ORP values were significantly different (p<0.05) between the anodic
and cathodic compartment in the stages Il and Ill. Additionally, Villasefior et al. (2014) and Yakar et
al. (2018) have found similar results ranging from —19.2 mV to -10 mV for the anodic compartment

and from +43.03 mV to +150 mV in vertical CW-MFC systems operated in continuous mode.

Despite ORP values in SP1 for both systems improved by 70% from stage Il to Ill, this value was
lower than the ones reported by Oon et al. (2015) (-203 mV) and Oon et al. (2016) (-143 mV). This
means that is not possible to have a completely anaerobic environment in the anode zone. This
behavior might be related to the feeding mode used in this research. Therefore, Corbella et al.
(2014) found that the redox conditions operated under continuous flow were between -160 mV and
-200 mV (25 cm depth); while for the discontinuous flow these conditions lowered to -60 and -110
mV in a 15 cm depth. On the other hand, the presence of the plant (P-CWMFC) had a significant
influence (p<0.05) in the reduction-oxidation conditions obtained in the anodic zone of the P-
CWMFC system (-26.9+£2.97 mV) compared with NP-CWMFC (-15.5+3.18 mV) during stage III.
Consequently, in constructed wetlands without integrated MFCs is highly accepted for the redox
state to be affected by the presence as well as by the plant species (Gagnon et al., 2007; Bialowiec
et al., 2012). In general, the presence of the plants in constructed wetlands promotes higher ORP

conditions compared with wetlands without plants (Tanner, 2001).
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3.2. Wastewater treatment performance
- COD removal. Figure 2 shows the COD concentration of the effluent obtained from the 3

experimental systems during the 21 feeding cycles involving the different operational stages (I, Il
and Ill). In stage | (OLR = 4.8 COD g/m2 d), the control system (CW) as well as the integrated
systems (P-CWMFC and NP-CWMFC) showed effluent with COD concentrations between 100.50
+1.74 and 140.5 £2.71 mg/L from an average influent with COD equals to 149.3 £3.61 mg/L. This
reduction, lower to 50%, is caused by the acclimating of the microorganisms at the interior of each
of the systems. For this motive, it was important to have a strong startup (longer than 50 days) after
the inoculation of the electrode material and support medium, since the wastewater used is synthetic
and doesn’t contain any microorganism that can degrade present organic matter. In stage Il, the
observed range of value for the COD concentrations of the effluent was: 54.8-70.2 mg/L, 37.8-45.8
mg/L and 45.9-68.0 mg/L for CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC, respectively. After the start-up (50
days) it could be confirmed that the system in stage Il reached a feeding stationary state with an
organic loading of 4,9 COD g/m2 d. For their part, Samsé and Garcia (2013) showed that the
systems, after a strong startup reached a higher microbial activity. Furthermore, Zhang et al. (2015)
showed a positive correlation between microbial density and diversity, and the removal of DBO:s,

NHs*N, and NO3~-N.

On the other hand, in stage Ill, the COD concentration of the effluent in CW varied from 62.54 to
72.83 mg/L. Meanwhile, for P-CWMFC and NP-CWMFC varied from 21.72 to 40.93 mg/L and from
30.16 to 45.54 mg/L, respectively. Wang et al. (2017) working with a synthetic influent (carbon
source=glucose) of 215 mg/L of COD using fed-batch mode during 50 days of operation, reported

effluent for integrated systems (CW-MCF) with COD values from 3 to 4 times higher (from 103 to

17



139 mg/L) than the ones obtained in this study. The difference in COD concentration of the effluent

is mainly because of the operation time of our systems, which ranged from 100 to 180 days.
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Fig 3a and 3b show the average COD concentration of the effluent and the average removal
efficiency for CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC during the stages |, Il and Il of the operation.
Regarding the removal efficiency of COD in stage | there was no significant differences observed
among any of the three operating systems (p>0.05). The average values were 22.23 %, 28.57%
and 29.13% for CW, P-CWMFC and NP-CWMFC, respectively (Fig.3b). On stage I, the average
COD concentration of the influent was 149.3 £3.61 mg/L and the effluent of CW, P-CWMFC and
NP-CWMFC were 124.7 £7.47, 112.4 £20.1 and 112.1 £19.7, respectively. On the other hand, in
stage Il a decrease in the average COD concentration of the effluent was observed. These values
were 50.4%, 63% and 53.4% for CW, P-CWMFC and NP-CWMFC, respectively. The average
removal efficiency of ORL was 61.63%, 73.64% and 68.67% for CW, P-CWMF, and NP-CWMFC,
respectively. The performance of COD removal in the P-CWMFC was significantly higher than in
CW and NP-CWMFC (p<0.05). On stage ll, the average concentration of COD for CW (67.47 +4.61
mg/L) was significantly higher (p<0.05) than P-CWMFC (29.21 £8.72 mg/L) and NP-CWMFC (36.87
+6.25 mg/L). Therefore, the greater efficiency rates in elimination were obtained by P-CWMFC and
NP-CWMFC with 86.77% and 80.84%, respectively, finding no significant differences between the
planted system and the one without plant (NP-CWMFC) (p>0.05). On the contrary, CW obtained a
removal efficiency of 71.79%, finding no significant differences (p>0.05) between stages Il and IIl.
The significant difference (p<0.05) found between CW and P-CWMFC and NP-CWMFC could be
related to the different adsorption properties the gravel and GAC possess. Besides, the GAC, due
to its compatibility to electrochemically active microorganisms, works as an extra electron acceptor.
Since anaerobic degradation is a slow process and limited by the lack of availability of Oz or another

acceptor, the anode in the case of the integrated systems contributes to improving the treatment
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under anaerobic conditions through an electrogenic degradation (Srikanth and Venkata Mohan,

2012).

The results obtained by both integrated systems were between 63% and 143 % higher than the
ones reported by Wang et al. (2017) who studied the behavior of carbon filter felt, stainless steel
mesh, graphite rod and foamed nickel as anodes in similar operating conditions. This could be
explained by the different adsorption properties of the aforementioned materials and the GAC. The
functional groups and a large specific surface possessed by the granular activated carbon used in
our study as electrode material. The activated carbon grains bonded with EAMs are capable to
extract electrons from organic matter and storing them inside. These characteristics would improve
the adhesion of microorganisms on the anodic surface, which could have improved the removal

COD in the CW systems with integrated fuel cells (Sonawane et al., 2016).

Regarding the OLR effect on the removal efficiency of COD, only the P-CWMFC system showed a
significant increase from 28.76 % to 86.77% between stages | and IIl (p<0.05). On the contrary, the
NP-CWMFC didn't show significant differences regarding the elimination efficiency of COD,
between the stages | and Il (p>0.05), but it was significant between stages Il and lll since it

increased by 69% to 81% (p<0.05).
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In Table 4, the effect of HRT in the removal of organic matter, measured as COD during the three
operational stages. In general, the observed tendency for the three systems was an increase in the
removal efficiency of COD with an increase in HRT during all stages. The difference between the
maximum and minimum value was 8.91, 10.5, 12.2% for CW; 10.2, 11.3, 14.1% for P-CWMFC and
14.6, 5.31, 9.98% for NP-CWMFC during the stages |, Il and IlI, respectively. However, in the first

two stages, the values obtained weren't significantly different from each other (p>0.05).

Moreover, it was observed that at day 2 of HRT there was an increase of 42.4%, 58.4% and 60.86%
for CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC, respectively; at day 5 of HRT, the values were 45.9%, 55.5%
and 53.5% for CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC, respectively. At day 7 of HRT, the percentages
were 53.7, 62.3 and 56.2 for CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC, respectively in the elimination of

organic matter from stage | to lIl.

In the stage, I, the COD elimination efficiency in the control system (CW) was approximately 4, 10
and 7% lower than integrated systems (P-CWMFC and NP-CWMFC) in an HRT of 2, 5 and 7 days,
respectively. Meanwhile, in stage Ill, these values were 21, 19 and 13% on day 2, 5 and 7,

respectively.
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Table 4. COD effluent concentration for CW, P-CWMFC and NP-CWMFC under different hydraulic retention time (2, 5 and 7 days) during the operational stages |, |l

and Ill.

Stage | Stage Il Stage Il
HRT System COD (mglL) Removal COD (mglL) Removal COD (mglL) Removal
(d) efficiency efficiency efficiency
Average Range (%) Average Range (%) Average Range (%)
CW 135.56+9.76  126.56-150.93 9.76 78.169+11.7  60.620-100.70  49.68 116.873+9.31 106.29-137.35 52.15
2 P-CWMFC  126.56+12.9  92.440-152.31 1488  59.568+6.37 50.140-71.310  61.67 62.726+15.20 44.330-77.650 73.26
NP-CWMFC  131.26+15.8 105.77-14120  11.98  59.776+5.64 47.490-80.350  61.77 63.634+10.51 36.920-70.820 72.84
CW 129.5948.36  117.31-137.92  13.65  66.780+5.06 58.335-73.562  57.01 98.783+9.71 84.268-110.32 59.56
5 P-CWMFC  113.09+21.8 84.463-139.38  23.94  52.204+4.58 45.115-57.362  66.41 48.148+13.01 21.663-63.250 79.48
NP-CWMFC  113.25+20.3 89.087-134.40  24.06  52.685+7.94 40.865-67.471  66.30 52.541+12.15 30.291-69.570 77.58
CW 122.05£7.56 111.69-134.72  18.67  61.868+6.04 54.845-70.255  60.18 67.412+5.68 62.862-78.411 72.40
7 P-CWMFC  111.32421.1  81.125-134.02 2513  42.065+2.73 37.780-45.813  72.94 29.593+8.16 20.724-40.932 87.39
NP-CWMFC  109.44+22.2 85.892-140.15  26.61  51.476+7.65 45.544-66.026  67.08 38.907+6.30 30.432-45.925 82.82
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- Nitrogen tranformation. Figure 4 shows the concentration of NH4*-N from the effluent for CW, P-
CWMFC, and NP-CWMFC during the stages |, Il and Il composed by 21 feeding cycles. Through
an ammonium removal profile in time, it was observed that during the start-up (stage 1) the
concentration of NH4*-N from the effluent ranged from 16.2 t018.7 mg/L, from 14.0 t018.2 mg/L and
12.8 1016.5 mg/L for CW, P-CWMFC, and NP-CWMC, respectively. In CW, the concentration
ranges of NH4*-N were from 7.44 to 9.67 mg/L and from 6.53 to 8.63 mg/L during stages Il and Il
respectively. In the case of integrated systems P-CWMFC and NP-CWMFC, a notorious decrease
in the concentration of NH4*-N was observed, with values above 1.4 mg/L and below 5.0 mg/L,
during stage Il. In stage I, the values were reduced to 0.76 mg/L and 0.98 mg/L of NH4*-N in P-

CWMFC and NP-CWMFC, respectively.
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Figure 5a shows average effluent concentrations of NH4*-N for the control system (CW) as well as
for the integrated systems (P-CWMFC and NP-CWMFC) during the different operation stages. The
values obtained in stage | were 17.66+0.93 mg/L for CW, 15.54+1.60 mg/L for P-CWMFC and
15.44+2.31 mg/L for NP-CWMFC. This corresponds to a NH4*-N removal efficiency of 62.28+2.12
%, 65.984+3.97 % and 66.56+3.08 % for CW, P-CWMFC and NP-CWMFC, respectively (Fig.5b).
There were no significant differences found on the removal performance of NH4*-N obtained among
the different systems (p>0.05) during this stage. The concentration of NH4*-N in CW decreased to
8.05 and 8.65 mg/L on the stages Il and Ill, respectively, without a significant effect in the OLR
(stage Il: 4.92 and stage IlI: 7.93 COD g/m2 d) (p>0.05). The average removal efficiencies varied
from 83.71£1.65 to 82.62+2.16 %, during stages Il and Il (Fig.5b). These results are consistent
with the ones reported by Leiva et al. (2018), who recorded average removal efficiencies of 64-89%
using ALRs of 1-4 g NH4*-N /m2 d. However, the nitrification in CW decreased by 6.94% due to an
increase in C/N relation from 3.3 to 5.3 from stage Il to lll. The nitrification is benefited by the C/N
relations lower than 2.5:1. This could be confirmed by the work of Liu et al. (2013) where a vertical
wetland system without aeration, reduced its NH4*-N removal efficiency by 59.19% to 45.75% when

increasing the C/N relation from 2.5 to 10.

On the other hand, in the systems, P-CWMFC and NP-CWMFC, the average concentration of NH4*-
N varied from 3.1940.82 to 1.45+0.38 mg/L and from 4.05£0.65 to 2.39£0.22 mg/L, respectively,
during stages Il and Ill (Fig.6a). The efficiency levels were higher than 90% and lower than 98 %
for both systems (Fig.6b). In stage IlI, a significant effect in the removal efficiency of NH4*-N was
observed in the integrated systems compared to the control system. The difference between P-

CWMFC and CW was 14.5%, and between NP-CWMFC and CW was 11.7% (p<0.05). These
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results could be explained by the synergistic effect between the MFC and the constructed wetland.
In this study, the presence of anodic and cathodic electrodes based on carbon (GAC) would
propitiate the growth of nitrifying bacteria (ammonia oxidizing bacteria (AOB) and nitrite oxidizing
bacteria (NOB)) as well as electrochemically active bacteria, due to its compatibility and rough
surface. Du et al. (2014) detected an increase of 29.6% to 40.8% in nitrifiers (Nitrosomonas sp.,
Nitrospira sp. and Nitrobacter sp.) on the biocathode when the MFC changed from open circuit to
closed circuit. Recently, Xu et al. (2018) proved to have a higher number of AOB (149+7), NOB
(144+£8) and Anammox (281+£8) in the anodic zone of a CW-MFC system than in the same zone of

a CW with AOB, NOB and Anammox equals to 2+1, 22+7 and 93+14, respectively.
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Figure 5. a) NH4*-N effluent concentrations (bar chart) and b) NH4+-N removal efficiencies (box
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129



Figure 6 shows the variation in the composition of different forms of nitrogen obtained from the
anodic (SP1) and cathodic (SP2) compartment in CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC during stage
1l of the operation. In the three systems studied, a presence of NO2-N and NOs-N was observed.
The values found in all systems ranged from 0.49-4.77 mg/L and 1.10-11.35 mg/L of NO2-N and
NOs-N, respectively. Consequently, it was possible to prove that the main processes for nitrogen
removal in synthetic wastewater were the nitrification, followed by denitrification since these
compounds were not present in the influent.  In the control system CW, the average nitrite
concentration was 9.9 and 6.6 times higher than in P-CWMFC and NP-CWMC systems,
respectively. In terms of nitrate, significant differences were observed in the concentrations obtained
in the three systems (p<0.05) between SP1 and SP2. In the anodic compartment, the values were
10.46£0.78, 1.48+0.29 and 1.68+0.31 mg/L para CW, P-CWMFC, and NP-CWMFC, respectively.
Meanwhile in the cathodic compartment, the concentrations were 11.35£0.95 mg/L for CW,
1.10£0.07 mg/L for P-CWMFC and 1.34+0.54 mg/L for NP-CWMFC. In the case of the integrated
systems in both compartments (SP1 and SP2) the accumulation of NO3-N was significantly lower
(p<0.05) than in the control system. In an MFC, nitrite and nitrate can be used as final electron
acceptors in the cathode through electrochemical reduction competing with Oz or for autotrophic
denitrification. The microorganisms can reduce the NO3-and NO2to compounds like N2, NO2" 0 NO
(Nguyen et al., 2015), by taking the electrons from the oxidation of organic matter in the anode. For
example, Gregory et al. (2004) proved that Geobacter was capable of recovering electrons through
direct transfer from a graphite electrode, which was used to reduce NO3  to NOy-. It has also been
confirmed that the electron transference participates in the transformation of NO3- to N2 on

biocathodes formed with mixed culture (Chen et al., 2010).
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3.3. Bioelectricity generation

Figure 7 shows the output voltage generated through an external resistance (1000 Q) for P-CWMFC
and NP-CWMFC during the different operation stages. A response different from 0 voltage was
observed from day 1 of the first feeding cycle (0.3728 mV and 0.8450 mV for P-CWMFC and NP-
CWMFC, respectively). During the startup period (stage 1), both systems showed an increase in
voltage, reaching a stable peak between 10 and 12 mV, and then reduce to a voltage of 1.12mV
approximately. This voltage profile is related to the growth of an electroactive biofilm, due to the
present microorganisms are generating electrons and transferring them to the electrode surface.
The maximum average voltage until day 20 was 14.83 +£0.54 mV and 16.40+0.32 mV for P-CWMFC
and NP-CWMFC, respectively. In the following three cycles, the voltage increased by 14.8% for P-
CWMFC and by 25.0 % for NP-CWMFC. There were no significant differences between both

systems on the average voltage obtained (p>0.05).

On stage |, until day 60 of operation the voltage increases again obtaining maximum average
values of 48.05+7.43 mV for P-CWMFC and of 82.58+6.01 mV for NP-CWMFC. During day 60 and
100 of the operation, a gradual change in voltage was observed and its maximum value range was
119.69+17.95-155.16+8.97 mV and 142.23+14.18-150.08+4.62 mV for P-CWMFC and NP-
CWMFC, respectively. The OLR was the same as the applied in stage |, for this reason, the
observed behavior would be associated to an electroactive microbial growth on the anodic surface,
since in an MFC the electricity generation depends directly of the biomass of the formed biofilm and
the type of electrode surface (Kumar et al., 2016). Additionally, the average voltage values obtained

were significantly different (p<0.05) between both systems.
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During stage Ill, both systems showed a minor fluctuation in the output voltage ranging from 230.62
to 280.90 mV, and from 172.06 t0195.96 mV for P-CWMFC and NP-CWMFC, respectively. An
increase of 71.58% for P-CWMFC (255.93+10.92 mV) and 46.71% for NP-CMFC (184.236.07
mV) in the average voltage was observed when modifying the OLR from 4.9+0.5 to 7.9+1.1 g
COD/m2 d with an initial concentration of COD equals to 150 and 250 mg/L, respectively. These
voltage values were higher than the ones reported by Zhao et al., 2013, who obtained voltage
ranges from 35 to 40 mV using COD concentrations near 3000 mg/L and the same feeding methods
used in this study. However, Song et al. (2017) obtained a 70% higher voltage than the one obtained
in this study. They worked with the same electrode material (GAC) and similar glucose
concentrations (0.2-0.25 g/L). The main difference was the operation mode since its system was
fed in continuous up-flow improving the redox stratification conditions and dissolved O2 in the

integrated system (Corbella et al., 2016; Doherty et al., 2015).

Regarding the COD concentration of the influent, this had a significant impact in voltage generation
(p<0.05) of P-CWMFC and NP-CWMFC, which indicates that at higher COD concentration there is
more organic substrate available to be used by the electrochemically active microorganisms and
transform into electric energy (Liu and Logan, 2004). Many studies have proved that the output
voltage increases approximately in a linear form with the increase of the concentration of COD of
the wastewater in MFC systems (Prasertsung and Ratanatamskul, 2013; Del Campo et al., 2013).
On the other hand, Xu et al. (2017) evaluate the response in voltage of an integrated system (CW-
MFC) facing a variation in the COD concentration from 0 to 1000 mg/L, showing a linear correlation
between the output voltage and the acetate concentration (101.99+7.422 to 668.46+0.01 mV,

R2=0.9710).
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Additionally, during this stage, the planted system generated approximately an output voltage 1.5
times higher than the not planted system. The difference observed between P-CWMFC and NP-
CWMFC was 76.361 mV. On this sense, there was a significant effect of the plant on the generated
voltage output (p<0.05) during stage lll. This obtained voltage difference was similar to the
described by Fang et al. (2013) y Liu et al. (2013a) who obtained voltage differences between
planted and non-planted systems of 81.5 mV and 100 mV, respectively. This improvement in the
voltage could be related to the presence of the macrophyte, since previous studies with plant-MFC
systems have proven that their roots can exude a certain type of compounds, such as carbon
hydrate, carboxylic acid, and amino acids, which become an extra supply of organic matter likely to
be oxidized by the microorganisms in the anode (Kaku et al., 2008; Deng et al., 2012). This agrees
with the root growth observed since the startup until stage Il of our study. Initially, the roots had a

length of 1 cm and its growth was 32 cm in the final stage of the operation when reaching the anode.
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Figure 7. Voltage fluctuation recording across a 1000 Q external resistor for P-CWMFC (@) and NP-CWMFC (A ) during different stages.
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The electric performance of the integrated systems P-CWMFC and NP-CWMFC was characterized
through polarization and power density curves (Fig.1S), obtained under a stationary state after day
80 (stage Il) and 140 (stage lI) of operation. The polarization curves of P-CWMFC and NP-CWMFC
in both stages showed three zones correspondent to different voltage losses (activation, ohmic and
concentration) that occur in an MFC. The Fig.1S showed that low current density (< 15 mV in stage
I'and < 5 mV in stage Il) the activation losses were not important due to a mild voltage drop (see
section 1). On the contrary, the intermediate current densities (section 2) the voltage dropped hard
(between 80 and 190 mV). This almost linear voltage drop with the current shows that the ohmic
losses were the ones that mostly affected the bio-electricity generation. This might indicate that the
voltage losses in P-CWMFC and NP-CWMFC were caused by electrolyte resistance (low ionic
conductivity) and resistance in used electrodes (electron collector, electric connections and
electronic components between the measuring tool and the power generator device in the study,
see Table 1 and Figure 1). At high current density (section 3) a mild reduction of voltage was
observed (< 10 mV) which indicates that the concentration losses were not relevant either. This
happened because the mass transference wasn't limited for the chemical species diffusion, that
means that there were neither losses on the anode for the consumption of oxidates substrates
(carbon source contained in the synthetic wastewater) nor accumulation of products (H*) in the

nearby electrolyte (Rismani-Yazdi et al., 2008).

Table 5 shows the power density values, open circuit voltage, internal resistance, and coulombic
efficiency obtain during stage Il and Ill for P-CWMFC and NP-CWMFC. The maximum power
density was 5.295 and 8. 555 mW/m2 for P-CWMFC on stage Il and Ill, respectively. Meanwhile,

for NP-CWMFC, the values were 1.398 mW/m2 in stage Il and 2.451 mW/m2in stage lIl. Anincrease
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in the power density was observed (62% for P-CWMFC and 75 % for NP-CWMFC) with the increase
of the OLR from 4.92 to 7.93 g COD/m2 d. The increase of the substrate concentration had a
significant influence (p<0.05) in electricity generation in both systems. When working with <1000
mg/L COD concentrations, the organic matter fails to reach the cathodic compartment. This
maintains the available dissolved O2 levels so the reduction reactions can occur and complete the
electric circuit (Doherty et al., 2015). The observed tendency was similar to the results of Wang et
al. (2016), who by duplicating the COD concentration, its maximum power density increased by 3.5-

and 4.6-times using graphite electrodes and carbon fiber, respectively.

The bioelectricity generation of the planted system (P-CWMGC) was improved in a factor of 2.2 and
3.5 compared to NP-CWMFC during stage Il and Ill, respectively. The plant affected positively
(p<0.05) the power density obtained in both stages. As mentioned above, the plant’s roots play an
important role in bioelectricity generation (Doherty et al., 2015). Specifically, the bacteria associated
with the plant rhizosphere while being in contact with the electrodes improve their electrochemical
properties. The cathodic potential turns more positive, while the anodic potential turns more
negative generating more power density (Wei et al., 2010; Timmers et al., 2012; Liu et al., 2015).
Even more, Fang et al. (2013) observed potentials of +300 mV and -420 mV for planted systems,
and +250 mV and -380 mV for not planted systems. This proved that plant growth improves the
electrode potential of MFC, which reduces its internal resistance. Since the maximum power is
produced when the internal resistance is equal to the external resistance, the internal resistance
reduction is one of the reasons to improve the energy generation performance for Plant- MFC

systems.
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Even for Plant-MFC system, there is a syntrophy between the plant and microorganism, and another
between the fermentative bacteria and electrochemically active bacteria. Lu et al. (2015) reported
that the electricity generation is significantly higher (105 mA/cm2) in planted systems (PMFC) than
in control systems without plants (1-3 mA/cm2). Using pyrosequencing techniques and clones’
library they showed that rhizodeposits conversion at electric current was carried out through
syntrophic interactions between fermentative bacteria, like Anaerolineaceae and electrochemically

active bacteria, like Geobacter.

On the other hand, in this study, it was observed that the internal resistance of NP-CWMFC system
was higher than P-CWMFC by 8.10% and 52.7 % in stage Il and Ill, respectively. Consequently,
the planted system reduced by 7.52% and 34.5% the internal resistance in stage | and II,
respectively. Apparently, the presence of the plant could be improving the catalytic activity of the
anode, since the roots of Schoenoplectus Californicus grew across the reactor. This will improve
microbial density and diversity in the plant’s rhizosphere (Timmers et al., 2012). In fact, Hou et al.
(2012) proved that the microorganisms present in the plant's rhizosphere can change the properties

of the adhered surface, reducing the resistance of electrode materials.

Between stage Il and lIl, only an increase of 6% and 3% was observed in the Open Circuit Voltage
(OCV) of P-CWMFC and NP-CWMC, respectively. The OCV variation wasn't significant (p>0.05)
between stage Il and Ill in any of the studied systems when the COD concentration increased from
150 to 250 mg/L. However, the presence of the plant increased significantly (p<0.05) the open circuit
voltage by 46.6 and 51.2% during stage Il and IlI, respectively. The OCV values obtained for P-

CWMFC were similar to the ones reported by Fang et al. (2016) and Xu et al. (2016), although for
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NP-CWMF they were approximately 50 % lower than the found by Liu et al. (2013a) and Fang et al.

(2013a).

Regarding the coulombic efficiency, the values obtained for P-CWMFC and NP-CWMFC ranged
from 4.3 to 3.6% and 2.4 to 2.1%, respectively, during the whole operation time. There were no
significant differences (p>0.05) between the stages | and Il. The values previously reported are
higher than the ones reported by Yadav et al. (2012) (0.05-0.06%), Doherty et al. (2015b) (0.1-
0.36%) and Oon et al. (2016) (0.60-1.42%). However, the values in this study are considerably
lower than the ones obtained by Liu and Logan (2004) (87%) and Mohan et al. (2008) (27.0%) for
MFC type systems. This would indicate that in our systems, only a part of the organic matter
(glucose + acetate) was turned into bioelectricity, while the most part of the substrate could be
degraded by other processes, such as fermentation and/or methanogenesis (Kim et al., 2005). One
possible explanation of the low CEs values obtained is that the anodic material of our systems was
inoculated with a mixed sludge. The great microorganism diversity present in this type of inoculum
(Jiang et al., 2010; Gao et al., 2014) makes electrochemically active, fermentative, acetogenic and
methanogenic bacteria to compete for the same substrate, causing an electron loss (Jung y Regan

2011; Kaur et al., 2014).
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Table 5. Bioelectricity generation performance of P-CWMFC and NP-CWMFC during operational
stage Ill.

P-CWMFC NP-CWMFC
Stage Stage
Parameters Unit
I ] I Il
oCcv mV 462.5+14.0  430.7£19.1 16191114 272.1£10.2
Jmax. mA/m2  21.56+£0.12  27.39+0.18  11.07£0.02 14.66+0.08
Prax. mW/m2  5295+1.05 8.550+1.20 1.398+0.911  2.451+0.86
Rint Q 460.0+£11.5 250.7£10.7 42544120  360.3+10.4
CE % 4.3+0.21 24+0.13 3.6+0.11 2.1+0.15

OCV: open circuit voltage; Imax: maximum current; Pmax: maximum power density; Rt internal

resistance; CE: coulombic efficiency.

4. Conclusions

After 170 days of operation, the control system (CW) and integrated systems (P-CWMCF and NP-
CWMFC) reached removal efficiency for organic matter (COD) above 72% and 87%, respectively.
Nitrogen removal efficiency was 83%, 98% and 90% for CW, P-CWMCF and NP-CWMFC,
respectively. Additionally, P-CWMFC and NP-CWMFC showed significant differences (p < 0.05) in
the removal efficiencies when compared to CW. Therefore, by integrating a microbial fuel cell into
a constructed wetland, the wastewater treatment performance was improved.

The average voltage of P-CWMFC and NP-CWMFC increased 71.6% and 46.7%, respectively,
when the organic loading rate varied from 4.9 to 7.9 g COD/ m2 d. Moreover, the maximum power
density also increased from 5.3 to 8.6 mW/m2 and from 1.4 to 2.5 mW/m2 for P-CWMFC and NP-
CWMFC, respectively. On the other side, the plant played an important role in the electric
performance of integrated systems. The wetland plant enhanced the bioelectricity generation

decreasing 1.4 times internal resistance in stage IIl.
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1. Sostenibilidad en el tratamiento de aguas servidas mediante la integracion de sistemas
bioelectroquimicos a humedales construidos.

Varios estudios ya han analizado los cambios e impactos mundiales del cambio climatico y la
variabilidad relacionada en los recursos hidricos. Sin embargo, pocos se han centrado en una
evaluacién de cuales son los efectos especificos, y la adaptacion y mitigacion necesarias para los
sistemas de tratamiento y distribucion de agua en ciudades de todo el mundo (Zouboulis y Tolkou,
2014). El cambio climatico no se trata solo de cambios de temperatura. Todo el ciclo del agua
también se ve afectado. Un planeta mas calido significa que la atmdsfera tiene la capacidad de
retener una mayor humedad. En consecuencia, hay cambios en la cantidad de vapor de agua, lluvia
y circulacion de agua en la atmoésfera. La lluvia tiene muchas caracteristicas como cantidad,
frecuencia, intensidad y tipo. EI cambio climatico estéd afectando el ciclo hidroldgico de las
siguientes formas: variando los patrones de precipitacion, la nieve y el hielo se estan derritiendo, y
el vapor de agua atmosférico y la evaporacion estan aumentando (Singh y Tiwari, 2019). Debido a
esto, existe un riesgo de introducir nuevos problemas al implementar diversas soluciones debido a
la complejidad y dindmica de las problematicas actuales. Para garantizar que esas soluciones
planteadas tengan un efecto positivo, la sostenibilidad es una herramienta Util como punto de
partida para identificar soluciones para el ciclo del agua. Por lo tanto, es importante definir el
concepto de sostenibilidad y de tecnologia sostenible en el tratamiento de aguas residuales.

El concepto de desarrollo sostenible se basa en la observacion de que la economia, el medio
ambiente y el bienestar social ya no pueden separarse. La Comision Mundial sobre Medio Ambiente
y Desarrollo definié desarrollo sostenible como “desarrollo que satisface las necesidades de la
generacion actual sin comprometer la capacidad de las generaciones futuras para satisfacer sus
propias necesidades” (WCED 1987). Para implementar un desarrollo sostenible se necesita buscar
soluciones que equilibren los costos con respecto a los diferentes recursos (ambientales,
econdmicos y socioculturales) de tal manera que la contribucion a los problemas locales y globales
se minimice 0 al menos se conozca y se tenga en cuenta. Estas soluciones deben basarse en una
vision a largo plazo y global que considere posibles problemas futuros. De este modo se evita la
exportacion de problemas en el tiempo o el espacio. El concepto de sostenibilidad deja espacio

para la interpretacion basada en el conocimiento actual, las circunstancias locales y la cultura. Por
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lo tanto, deb