|

EPG

..,.,
>
c
==
p

Biocarbdn de Guadua chacoensis (Poaceae, Bambuseae) en la
remediacion de arsénico acuoso

Tesis presentada para optar al titulo de Doctor de la Universidad de Buenos Aires, Area
Ciencias Agropecuarias

Jacinta Alchouron
Licenciada en Ciencias Ambientales - Universidad de Buenos Aires - 2015

Lugar de trabajo: Catedras de Botanica General y de Quimica de Biomoléculas, Facultad de
Agronomia, Universidad de Buenos Aires.



Escuela para Graduados Ing. Agr. Alberto Soriano
Facultad de Agronomia — Universidad de Buenos Aires

COMITE CONSEJERO

Director de tesis
Andrea Susana Vega
Licenciada en Ciencias Biologicas (Universidad de Buenos Aires)
Doctora en Ciencias Biologicas (Universidad de Buenos Aires)

Co-director
Hugo Daniel Chludil
Farmacéutico (Universidad Nacional de la Patagonia “San Juan Bosco")
Doctor en Farmacia (Universidad Nacional de la Patagonia “San Juan Bosco”)

Consejero de Estudios
Karina Hodara
Licenciada en Ciencias Bioldgicas (Universidad de Buenos Aires)
Doctora en Ciencias Biologicas (Universidad de Buenos Aires)

JURADO DE TESIS

JURADO
Marina Ciancia
Licenciatura en Ciencias Quimicas (UBA)
Doctora en Ciencias Quimicas (UBA)

JURADO
Analia Iriel
Licenciatura en Ciencias Quimicas (UNL)
Doctora en Quimica Inorganica, Analitica y Fisica (UBA)

JURADO
Pablo Ricardo Bonelli
Ingeniero Quimico de la Universidad Tecnol6gica Nacional (UTN)
Doctor en Quimica Industrial (UBA)

Fecha de defensa de la tesis: 11 de abril de 2022.



DEDICATORIA

A quienes no cuentan con acceso a agua potable.

A mi abuela Susana.



AGRADECIMIENTOS

Gracias
Gonzalo, mi amor. Parte invisible de cada hoja de este escrito;

Andrea y Hugo porque, ante todo, quieren lo mejor para mi. Siempre. Fueron el complemento
perfecto para llevar a cabo este doctorado;

Beatriz Benitez, la primera persona con la que carbonicé y compartié generosamente su
conocimiento sobre el mundo carbonoso; Diego Regnicoli, entrega desinteresada en forma de
chipeadora y demas; Carolina Peichoto por cosechar conmigo en el calor correntino; Guille Recio
y Vale Buggiano, troncales en dias de discernimiento y de entender hacia donde queria ir; Vicki
compafiera de mi inicio de aventura por el delta; Silvina siempre me siguid, me trasladd muestras
de aguas con bidones, es incondicional; Juli, Belu y Giuly traccion carbonosa y compafiia calida;
Caro ojos micro para anatomia y Anita paciencia, compafiia, sonrisa, empatia; Pato calidez y
presencia; Botan Chicas; Mari, mi amiga; Romi abrazo matero; Juani colega confidente; Joe
disponibilidad siempre; Lu, Fran, Martin, Juampi y Cami... los llené de humo e igual me
convidaban ratos de almuerzo. Hice lio en sus mesadas, y fueron pacientes. Gracias por el aliento,
por la escucha (mucha escucha), por el mate; Luis me armé mi horno, me esperdé y Alberto tuvo
paciencia de polvo negro por doquier; Emily Weston mird mi escrito y gracias a Gabi que siempre
se involucro; Gracias a Pauli porque me sopla aliento; Todd y Deb, porque confiaron... porque me
abrieron las puertas de su casa. Y me sostuvieron; Dr. Charles Pittman Jr. por tu exigencia, por
mirar mas alla por llevarme siempre a escurrir los datos y aprender de ellos; Mis compafieros del
Hand Lab 22323, MSU; Kari Hodara por tu energia linda; Ama re-aparecimos significativamente
en el ultimo tramo y fue lo maximo; mi amiga Magi muestred cafias y me ayudd siempre desde el
disefio. Lea Valentini porque me abri6 los ojos a otro universo de posibles; Gianpiero Bosi y Juan
Carlos Lagler mi equipo rizomatoso; IncUBAgro de la mano especial de Monica Frances por

empujar;

Papa y Mam4, Santos, Frani, Sole, Lobo y Bia;

Jorge, Mari y todos mis Mafia; mi familia son parte vital de mi camino;

UBA y FAUBA,; Fundacion Fulbright-Bunge & Born-Williams; Escuela para graduados,
FAUBA;

Gracias.



Declaro que el material incluido en esta tesis es, a mi mejor saber y entender, original
producto de mi propio trabajo (salvo en la medida en que se identifique explicitamente las
contribuciones de otros), y que este material no lo he presentado, en forma parcial o total,

COMO una tesis en ésta u otra institucion.



\

Publicaciones derivadas de la tesis

Articulos publicados en revistas:

1. Alchouron, J., C. Navarathna, H. D. Chludil, N. B. Dewage, F. Perez, E. B. Hassan, C.
U. Pittman Jr., A. S. Vega & T. E. Mlsna. 2020. Assessing South American Guadua
chacoensis bamboo biochar and FesOs nanoparticle dispersed analogues for aqueous
arsenic(V) remediation. Science of the Total Environment 706, 135943.

2. Alchouron, J., C. Navarathna, P. M. Rodrigo, A. Snyder, H. D. Chludil, A. S. Vega, G.
Bosi, F. Perez, D. Mohan, C. U. Pittman Jr., & T. E. Mlsna. 2021. Household arsenic
contaminated water treatment employing iron oxide/bamboo biochar composite: an

approach to technology transfer. Journal of Colloid and Interface Science 587C, 767-779.

Capitulos en libros:

3. Navarathna C., J. Alchouron, A. Liyanage, X. Zhang, S. R. Gunatilake, D. Mohan, C.
U. Pittman Jr.& T. E. Mlsna. 2020. Biochar composites for the removal of arsenic(l11) from
water. Pp: 197-251. En: Ahuja, S. (ed.), Current status of environmental research on water
contaminants. ACS Symposium series and the Advances in Chemistry series. elSBN:
9780841298934.

4. Alchouron, J., A. L. Bursztyn Fuentes, A. S. Vega, C. U. Pittman Jr., T. E. Mlsna & C.
M. Navarathna. 2022. Arsenic removal from household drinking water utilizing biochar and
biochar composites: a focus on scale up. En: Mohan, D. (ed.) Sustainable biochar for water

and wastewater treatment. Elsevier. ISBN: 9780128222256.



(il

INDICE GENERAL

Capitulo 1: Introduccion y Materiales y Métodos generales............ccccoveviiiiniciinennn 19
Ty oo [FToTod o ] o TSP RSOTR PSS 2
1. Materiales y MEtodos generales...........cccuouiiiiiieiieiiiie e 15
1.1, Material VEgETal ..........ooouiiiiieii e 15
1.2, INSUMOS Y EQUIPAMIENTOS .....couveeiniieiiit ettt nnee s 16
1.3. Obtencidn de biocarbOn (BC) .......cooveiiiiiiieiieneeseee e 17
1.4. Elaboracion de biocarbon activado (BCA).......cooieiiiiiiieiieieeeee e 18
1.5. Elaboracion de los biocarbones impregnados con nanoparticulas de hierro (BC-Fe
V=7 =) OO 19
Capitulo 2: Caracterizacion micromorfologica, elemental y a nivel superficial de los
biocarbones (BC, BCA, BC-Fe Y BCA-FE)......cccoiiiiiiieiieiieste et 20
L1 o oo o o PSSR 21
BN |V 1= (o (o] 0o |- PRSP SURPPRRRRR 22
2.1.1. Estudios micromorfolOgiCOS .......cuvreiiiieiiie e 23
2.1.2. Anélisis de composicion elemental...........ccccooveiiiii i 24
2.1.3. Analisis de composiCiONn SUPErTICIal..........cceoviveiiiie i 26
2.2. ReSUItad0S Y AISCUSION.......cciiuiieeiiie et cee ettt e e e e e saae e sree e 28
2.3. CONCIUSIONES PAICIAIES.......eeeiiiieeciee ettt e e earee e 47
Capitulo 3: Ensayos de adsorcion de arsénico, 1°" screening troncal..............c...ccv.... 50
INEFOTUCCION ...ttt b et e b 51
TR |V 1= (o (o] 0o |- PRSP OUSPPRRPPIS 53
3.1.1. Dependencia del pH en 1a adSorcion ............cccveeivieeeiiiee i 53
3.1.2. Ensayos de Cinética de adSOrCION...........covvreiiireiiie e see et siee e 53
3.1.3. Ensayos de isotermas de adSOrCiON .........cccuveivireiiieeiiie e e 54

3.1.4. Efecto de la variacion del tamafio de particula sobre la remocién de As(V) a
diferentes tiempos de CONLACTO ..........eeeiiiieiiie e 55

3.1.5. Efecto de la variacion de relacion biocarbén/solucién de As(V), a diferentes
concentraciones y temperaturas de CONTACTO ..........ecveiieieeiierieiie e 56

3.1.6. Lixiviacion de hierro de BC-Fe y BCA-Fe y precipitacion de insolubles de Fe-



3.2. ReSUItAd0S Y QISCUSION.......cuvieiieiiieciie ettt 56
3.2.1. Dependencia del pH en 1a adSOrCION ...........cooveiiiiieiiiicese e 56
3.2.2. Ensayos de CIiNéticas de adSOrCION ..........ccooviueiieieeneeiiieie e siee e 60
3.2.3. Ensayos de isotermas de adSOrCiON ..........ccouerueiieneeneeiieie e 62
3.2.4. Lixiviacion de hierro de BC-Fe y BCA-Fe y precipitacién de insolubles de Fe-
N PO P P TP PPPPPPP 68
3.2.5. Efecto de la variacion en el tamafio de particula de BC-Fe sobre la remocion de
As(V) a diferentes tiempos de CONTACTO ........cevvveiiieiiieiie e 74
3.2.6. Efecto de la variacion de la dosis sobre la adsorcion de As(V) a diferentes
concentraciones de As y temperaturas de CONtACtO ...........ceevvveeriieeeriiieesiieesiee e s 76

3.3. CoNCIUSIONES PAICIAIES. .....c.ueiiiie e 77

Capitulo 4: Ensayos de adsorcion de arsénico, 2% screening de escalado.................... 79

L1 o oo o o PSRRI 80

4.1, MELOUOIOGIA ..ot 83
4.1.1. Ensayos en columnas de lecho fijo de gran escala: adsorcion de As(V) a pHs 5, 7
Y O PON BC-FE i 83
4.1.2. Ensayo en aguas multicomposicionales, artificialmente contaminadas: efecto de
la presencia de iones competitivos sobre la afinidad de BC y BC-Fe por As(V) ........ 84
4.1.3. Ensayos de adsorcion de As en aguas naturalmente contaminadas................... 85
4.1.4. Reutilizacion y estabilidad de BC Y BC-Fe......cccccovviiiiie i 87

4.2. ReSUIAAOS Y AISCUSION .......vveeiiiee ettt e et e e et e e e e enneas 89

4.2.1. Adsorcién de As(V) apH 5, 7 y 9 por BC-Fe en columnas de lecho fijo a gran
BSCAIA . ...ttt 89

4.2.2. Ensayo en aguas multicomposicionales artificialmente contaminadas: efecto de

la presencia de iones competitivos sobre la afinidad de BC y BC-Fe por As(V) ........ 94
4.2.3. Ensayos de adsorcidn de As en aguas naturalmente contaminadas................... 101
4.2.4. Reutilizacion y estabilidad de BC Yy BC-Fe......ccccocoveiiiieiiie e 104

4.3. CoNCIUSIONES PArCIAIES........ceeiiieeiiie et 108
Capitulo 5: Ensayos de adsorcion de arsénico, 3% screening para uso ....................... 110
1oL [FTood o] ST PP TSP 111
5.1, MetOdOIOGIA ....ecoeveeeiee e s 114
5.1.1. Ensayos con BC-Fe en diversas aguas argentinas ............covevveveeiiirvereesiivnneenns 114

5.1.2. Exploracion de usos posibles de BC-Fe........cccoveiiiieiiiic e 116



5.2, RESUITAUOS ... ettt ettt et e e enae e et e e nees 119
5.2.1. Ensayos con BC-Fe en diversas aguas argentinas ...........ccocceeevvveenveeesieeesnenns 119
5.2.2. Exploracién de usos posibles del BC-Fe..........ccccovvviiiiiiniiiiieee e 123

5.3. CoNCIUSIONES PAICIAIES......c..viiieiiiie et 131

Capitulo 6: Discusion y conclusiones generales ...........ccccvevveiiveiiveiiieeiie e 133

6.1. Propuesta de ruta de optimizacion experimental para el andlisis de la capacidad de
los adsorbentes que proveen agua saneada: de la experimentacion en el laboratorio al
Spin-off tecnoldgico hacia 1a Sociedad ............coocieiiiiiiieiie e 141

6.2. Cierre y perspectivas @ TULUIO .........oocuiiiiiiiiiiiie e 145
BIDIOGIafia.....c..i i 148



INDICE DE CUADROS

Cuadro 2.1. Superficie especifica (SBET), didmetro promedio de poros, analisis elemental

y relaciones atomicas O/C, H/C en los cuatro adsorbentes. ..........cccevveviveerieesiieesieesneennn 33
Cuadro 2.2. Anélisis elemental de la ceniza de BC. .........ccovovveiiiecii e 36
Cuadro 2.3. Cuantificaciones elementales (% peso) mediante la técnica TEM-EDS para BC,
BCA, BC-Fe, BCA-Fe y sus andlogos, tras contacto Con arsénico. ..........cceevvverveeriveannnn. 39
Cuadro 2.4. Datos provenientes de los espectros de alta resolucion (AR)-XPS As2p y As3d

para BC, BCA, BC-Fe, BCA-Fe, tras el contacto con AS(V) ....cccvveriviiieniiieiie e 47
Cuadro 3.1. Modelos de cinética de adsorcion de pseudo-primer y segundo ordenes. ....... 54
Cuadro 3.2. Modelos de isotermas de adsorcion Langmuir y Freundlich. ......................... 55

Cuadro 3.3. Pardmetros obtenidos de los ajustes de Langmuir y Freundlich para la
adsorcion de arsenico (V) por BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe a distintas temperaturas. ....... 64

Cuadro 3.4. Comparacion de las capacidades de adsorcion de Langmuir para la remediacion
de As(V) obtenidas por BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe en comparacion con otros
Y0 K T0 1 017 (-1 TSP SPRRSPRRSPRN 66

Cuadro 3.5. Constantes de formacion y solubilidad de compuestos o complejos As-Fe. ... 72

Cuadro 4.1. Principales caracteristicas fisico-quimicas de la muestra de agua naturalmente

CONtAMINAAA CON AISENICO. ...viitiiiuiieiiie ettt ettt ettt sttt et e et e st e be et nes 86
Cuadro 4.2. Desempefio de BC-Fe en la adsorcion de As(V) apH 5, 7y 9 (25 0C) en
columnas de lecho fijo @ gran €SCala ...........cccvveiiireiiiie e 91
Cuadro 4.3. Comparacion entre capacidades adsortivas calculadas en ensayos de columna
de lecho fijo con capacidades adsortivas calculadas en ensayos batch a 25 °C................... 93
Cuadro 5.1. Composicion de las soluciones empleadas en ensayo 4.1.1.1...........cc..ccuve.. 115

Cuadro 5.2. Caracteristicas de la solucién multicomposicional empleada en el ensayo. ...117

Cuadro 5.3. Resultados de la capacidad adsortiva (ge) y la relacion de selectividad (Kx,as)
de cada 10N CON FESPECLO Al AS........cccuiee ittt 122

Cuadro 6.1. Materiales elegibles para proporcionar agua libre de As, de uso domiciliario.



Xl

INDICE DE FIGURAS

Fig. 1.1. Guadua chacoensis (Rojas Acosta) Londofio & P. M. Peterson. ............ccccoevvenee. 4
Fig. 1.2. Composicion fraccional de las especies quimicas del arsénico en funcion de la

Variacion de PH €N SOIUCION ......ccueiiiiiiiiie e 9
Fig. 1.3. Perfil pirolitico para la obtencién del biocarbon de G. chacoensis ...................... 18
Fig. 2.1. Anatomia de 1S CANAS. ........eeiuieiiiie et 29

Fig. 2.2. Microfotografias de cortes de las cafias de Guadua chacoensis, y de las cuatro
especies de biocarbones, tomadas CON MEB. ...........ccccvviiiiiiiie e 30

Fig. 2.3. A, Haz vascular en transcorte; B, Detalle de un grupo de fibras de esclerénquima;
C, Representacion esquematica del grupo de fibras de esclerénquima, mostrando un detalle

de la estructura polilamelada de la pared celular secundaria de una de las fibras............... 32
Fig. 2.4. Representacion esquematica del efecto de la activacion quimica y la deposicion de
nanoparticulas sobre BC, BCA, BC-Fe Y BCA-FE€.......ccooiiiiiiiiiiiee e 35
Fig. 2.5. Mapas de distribucion elemental TEM-EDS de C, O, Fe, Si y As para cada especie
de biocarbdn y sus analogos, tras contacto CON AS(V). ...veevvieiieiiieiieniee e 38
Fig. 2.6. Gréaficos para obtencion de pHPZC .........ccvve i 41
Fig. 2.8. MOMENLOS MAGNETICOS. .....vvieeiieeeiieeesiee e sttt e e rtee et e s ste e sae e srae e e e e aaeeesnaeeeanes 44

Fig. 2.9. Espectros XPS de baja resolucion para los biocarbones antes y después del
CONEACLO COM AISEIICO ...ttt et ekttt ettt ettt bb et et nb et e et e s 45

Fig. 2.10. Espectros XPS de alta resolucion (AR) para los biocarbones después del contacto

(o0 I L T=] o (oo PSP PP TR 46
Fig. 3.1. Rangos de tamafio de las particulas de BC-Fe...........ccccveeviviiiiee i, 56
Fig. 3.2. Efecto de la variacion de pH en la remocion de As(V) por BC, BCA, BC-Fe y

B A . ittt bRt E e e Ee bt e be e reenne s 57
Fig. 3.3. Posibles estructuras para complejos de superficie de magnetita-arseniato. .......... 60
Fig. 3.4. CINAIiCa de @0SOICION .....c.vveeeiiee ettt 61
Fig. 3.5. Ajustes de Isotermas de Langmuir y Freundlich para BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe
A ISINTAS LEMPEIALUIAS. ...eiivvee et et e et e e st e e st e e arteeeareeeas 65

Fig. 3.6. (A-B) Ensayos de lixiviacidn de hierro de BC-Fe y BCA-Fe a diferentes
concentraciones de arseniato, pH y temperaturas de contacto biocarbén/solucién. Se
compara la lixiviacion de hierro desde BC-Fe (A) y BCA-Fe (B) de forma independiente a
25y 40 °C; y en simultaneo en (C) la disolucion de hierro promedio a los tres pH’s. (D)
Porcentajes de arsénico Y hierro (precipitado/total) para varios sistemas de solucion
SIMUIAdoS @ 25 Y 40 °C, @ PH 7. oo 69



Xl

Fig. 3.7. Efecto de la variacion del tamafio de particula de BC-Fe sobre la remocion de

As(V) a diferentes tiempos de CONTACTO .......ceiuvieeiiiieiiiie i 75
Fig. 3.8. Efecto de la variacion de la dosis sobre la adsorcion de As(V) a distintas
temperaturas de contacto y concentraciones de AS(V) ......ooveiireiieiiienieene e 77
Fig. 4.1. Curvas de ruptura correspondientes a los ensayos con columna de lecho fijo de
flujo continuo para la adsorcion de As(V) en BC-Fe apH 5, 7y 9..ccoviviiiiiiiiiieiien, 90
Fig. 4.2. Efecto individual de la presencia de iones sobre la adsorcion As(V) en solucion
POF (A) BC Y (B) BC-Fe...ieie ettt 95
Fig. 4.3. Efecto de la presencia simultanea de diez iones sobre la adsorcion de As(V) en
SOIUCION aCU0SA PO BC 0 BC-Fe....ueiiiiiiiiiiieieee e e 97
Fig. 4.4. Cuantificacién de iones competitivos en tres concentraciones (0,01, 0,1y 1 mM)
con (A) BC y (B) BC-Fe en una solucion acuosa de 10 mg/L AS(V). ..ccovevveiieeiineiieene 99
Fig. 4.5. Posibles interacciones de sorcion de los contaminantes competitivos y el arsénico
sobre las fases carbonosas y ferrosas del BC o BC-Fe, seguin corresponda ...................... 100

Fig 4.6. Efecto de la variacion en las cantidades de BC o BC-Fe y las temperaturas de
contacto adsorbente/adsorbato sobre la adsorcion de As de una muestra de agua de canilla,
naturalmente CONtAMINAUA. ..........veeiiie e e e e e s e e eneeeas 102

Fig. 4.7. Ensayo de adsorcion de As de una muestra de agua naturalmente contaminada en
columna de 1eCho fiJo (BC-FE). ....uuiiiuieeiiiie et 103

Fig. 4.8. Ensayos de regeneracion del material. As adsorbido (%) por BC y BC-Fe'y
desorbidos (%) por tres agentes desorbentes: sulfato de aluminio (A, D), fosfato de potasio
(B, E) e hidroxido de potasio (C, F) en tres ciclos consecutivos de adsorcion/desorcion. .105

Fig. 4.9. Cuantificacion del hierro lixiviado (mg/L) de BC-Fe hacia la fase acuosa durante
tres ciclos de adsorcion (A)-desorcion (D) consecutivos empleando cuatro agentes

desorbentes (KOH, K3PO4, NaCly NaOH). ......cccviiiiiiiii e 108
Fig. 5.1. Imagenes ilustrativas del ensayo montado con saquitos en botellas PET
conteniendo 1 L de muestra contaminada CON AS .......coovviiieiiieneeiiieesiee e siee e siee s 118

Fig. 5.2. Remocion de As [300 pg/L] por BC-Fe en soluciones constituidas con

componentes tipicos de aguas de diferentes regiones del pais. ...........ccceevvveeviieeiiee e, 120
Fig. 5.3. Imagen ilustrativa del saquito de BC-Fe. .......cccceeviiiiiiiie e 123
Fig. 5.4. Exploracion en el uso del saquito de BC-Fe ........cooovviiiiiiiiiic e 124
Fig. 5.5. Cinética de adsorcion del saquito de BC-Fe.........cccoeeiiiieiiiei e 125

Fig. 5.6. Efecto de la modificacion de la cantidad de biocarbon y el volumen de la solucion,
manteniendo su relacion, sobre la adsorcion de As en una solucién 600 pg/L.................. 126



Xl

Fig. 5.7. Propuestas de disefio para el suministro de agua libre de As, a nivel domiciliario

....................................................................................................................................... 128
Fig. 5.8. Imagenes ilustrativas del prototipo contenedor del saquito de BC-Fe................. 129
Fig. 5.9. Imagen ilustrativa del BC-Fe en bolsas de 25 Kg. .........cccoovviiiiiiiiiiciicic 130

Fig. 6.1. Histogramas de frecuencia que clasifican los resultados de desempefio de 70
biocarbones y biocarbones modificados para diferentes rangos de (a) pH 6ptimos de sorcion
de As; (b) tiempos de equilibrio de sorcidn, h; y (c) capacidades adsortivas de Langmuir,

110 PP P PP PPTPPRO 136
Fig. 6.2. Ruta de optimizacion experimental que permite analizar la capacidad de los
adsorbentes para ProVEEr AQUA SEOUIG. ......co.vueureiurerieeetreateessteesteeateessreesteesnbeessneesseeenees 142

Fig. 6.3. Porcentaje de trabajos cientificos, publicados en 2010-2020, que estudiaron la
descontaminacion de As del agua mediante biocarbdn, segun las etapas de screenings. ...144



XV

ABREVIATURAS

BC: biocarbon de bambu no activado

BC-Fe: biocarbon de bambu no activado, impregnado con nanoparticulas de hierro
BCA: biocarbon de bambu activado

BCA-Fe: biocarbon de bambu activado, impregnado con nanoparticulas de hierro
ODS: objetivos del desarrollo sustentable

HACRE: Hidroarcenisismo Crénico Regional Endémico

Eh: potencial de oxidacion

f: composicion fraccional

MEB: Microscopio Electrénico de Barrido

MO: Microscopio Optico

SeeT: Superficie especifica calculada mediante el método Brunauer Emmett Teller
PZC: pH punto de carga cero

OMS: Organizacion Mundial de la Salud

CAA: Codigo Alimentario Argentino

EPA: Agencia de proteccién medioambiental, EE. UU

BV: volumen fijo de lecho, Bed Volume



XV

RESUMEN

Las cafias de bambues son aptas para la produccion de biocarbén a partir de su
descomposicién quimica a alta temperatura y en ausencia de oxigeno (pirdlisis). Los
procesos de adsorcion mediante biocarbones activados son ampliamente empleados para
eliminar contaminantes de aguas residuales; sin embargo, su activacién tiene un costo
elevado. La ingesta de agua contaminada con arsénico durante 5-15 afios puede traer
consecuencias maltiples en la salud, conocidas como Hidroarsenicismo Cronico Regional
Endémico (HACRE). Se reconoce que al menos 140 millones de personas en 50 paises han
bebido agua que contiene arsénico en niveles superiores a los aconsejados por la OMS. Por
ello, es necesario generar soluciones eficientes, simples, econdmicas y sostenibles para
suministrar agua segura a poblaciones rurales y dispersas que carecen de acceso a agua de
red y no disponen de los métodos convencionales de remocidn de arsénico. En esta tesis, se
emplearon cafias de desecho del bambu lefioso nativo Guadua chacoensis en la obtencion
de biocarbones activados y no activados, los cuales se modificaron quimicamente con
hierro para su empleo como remediadores de aguas contaminadas con arsénico. Los
biocarbones se caracterizaron a nivel morfoldgico, segin su composicion superficial y
elemental. Se analiz6 comparativamente la capacidad de adsorcion de arsénico en aguas
monocomposicionales y se determinaron los principales mecanismos de remocion. Luego,
se evaluaron en aguas multicomposicionales, junto con analisis de reutilizacién, estabilidad,
y disposicion final del material. EI biocarbon obtenido a partir de cafias de descarte, no
activado e impregnado con hierro removié el 98 £ 2 % de As(V) en aguas con pH que

oscila entre 5-9, con un efecto creciente a medida que aumenta la temperatura (5 a 40 °C).



XVI

Se elabor6 una estrategia de transferencia tecnologica para facilitar el spin-off del
laboratorio hacia la sociedad. Finalmente, se propone el uso del biocarbdn, el cual podra ser
descartado como residuo no peligroso, cerrando el aprovechamiento de G. chacoensis bajo

una economia circular.

Palabras clave: bambl, Guadua chacoensis, biocarbén, hierro, silicio, arsénico,
saneamiento de agua, agua potable, transferencia tecnoldgica, sustentabilidad, economia

circular.
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Guadua chacoensis (Poaceae, Bambuseae)-based biochar for agueous

arsenic treatment

ABSTRACT

Chemical decomposition at high temperature in the absence of oxygen (pyrolysis),
makes biochar from bamboo culms. These are suitable for further modification. Activated
biochars are widely employed for wastewater pollutant adsorption; however, its activation
is costly. Drinking As-contaminated water can have multiple negative human health effects
consequences, mostly known recognized as Chronic Endemic Regional Hydroarsenicism
(HACRE). It is recognized that at least 140 million people in 50 countries ingest As-
contaminated water that exceeds WHO guidelines. Controlling As and finding, effective,
low-cost, sustainable and widely applicable removal techniques is urgently needed,
especially for isolated or rural populations who lack net water supplies and access to
conventional urban-scaled As removal methods. In this thesis, discarded native woody
bamboo culms of Guadua chacoensis were used to obtain activated and non-activated
biochar, chemically modified with iron oxides, for As contaminated waters. Biochar
morphologies and surface and elemental chemical compositions were characterized. Their
arsenic adsorption capacities in monocomponent waters were analyzed, compared and the
main removal mechanisms were determined. They were evaluated in multicomponent
synthetic and naturally contaminated waters. Their reuse, stability, and final disposal were
studied. Sorption was evaluated in batch, and small and large-scaled breakthrough fixed-
bed designs. At a 10 mg/L initial As(V) concentration, the selected biochar composite

achieved a 98 £+ 2 % removal of As(V) over a 5 to 9 pH window. Uptake rose with the



Xvil

increasing (5 to 40 °C) temperature. Data to manage robust As sequestration to generate
As-safe water for many aqueous environments is systematized. A technology transfer
strategy is presented to facilitate the spin-off from the laboratory. Finally, in terms of
biochar sustainability, it can be discarded as a non-hazardous waste, closing the use of G.

chacoensis under a circular economy.

Key words: bamboo, Guadua chacoensis, biochar, arsenic, iron, silica, water treatment,

safe drinking water, technology transfer, sustainability, circular economy.



Capitulo 1: Introduccion y Materiales y Métodos
generales



Introduccién

Los bambues pertenecen a las Bambusoideae, una de las 12 subfamilias reconocidas
en la familia Poaceae (Soreng et al., 2017). La subfamilia Bambusoideae se divide en 3
tribus: Olyreae, formada por bambues herbaceos, mientras que Arundinarieae y Bambuseae
retinen bambues lefiosos (Ruiz-Sanchez et al., 2021). En particular, la tribu Bambuseae esta
formada por dos clados: Paleotropical (especies del Viejo Mundo o asiaticas) y el

Neotropical (especies del Nuevo Mundo o americanas) [Soreng et al., 2017].

El cultivo y aprovechamiento de los bambues lefiosos es milenario en la economia
del sudeste asiatico y mas reciente en algunos paises de América tropical y subtropical
(Colombia, Ecuador, Bolivia, Brasil y Chile) (Londofio, 2009). Los bambues lefiosos no
solo proveen de alimento al hombre, a través de sus brotes comestibles (Satya et al., 2010;
Zelaya et al., 2017), sino también de materiales para la construccion de viviendas,
mobiliario, pisos de parquet, utensilios, instrumentos musicales, productos cosmeticos y
artesanias (Judziewicz et al., 1999; McClure, 1966; McClure, 1953; Vega & Rugolo de
Agrasar, 2016). Otros de los usos, directamente ligados a la actividad industrial, se
relacionan con la produccion de pasta de papel, fibras textiles, carbon y compuestos

derivados del proceso de carbonizacién (Fu, 2007).

En la silvicultura de los bambues lefiosos, se destaca su rdpido crecimiento
vegetativo a partir de rizomas vigorosos (McClure, 1938) y la posibilidad de
aprovechamiento completo de sus cafias, a partir de los 3-4 afios de implantacién, mediante
el corte racional de las mismas (McClure, 1953). Los bambues lefiosos americanos poseen

ciclos de vida cuya duracion oscila entre 28-40 afios (Guerreiro, 2014; Guerreiro & Vega,



2021; Vega & Camara Herndndez, 2008), de acuerdo con la especie, lo cual permite una
utilizacion intensiva y prolongada del recurso. Sin embargo, no ha sido investigada la
amplia gama de usos que este recurso ofrece y la informacién es fragmentaria (Moyano,
2017; Ragonese, 1943; Torres et al., 2019). Por esta razon, en los ultimos afios se han
realizado contribuciones en Guadua chacoensis (Rojas Acosta) Londofio & P. M. Peterson,
afin a G. angustifolia Kunth. Esta Gltima especie es ampliamente utilizada en algunos
paises de Sudamérica (Londofio, 2009), por lo cual, Judziewicz et al. (1999) postulan un
potencial econémico similar. En relacién con las cafias de G. chacoensis, los resultados de
ensayos de laboratorio acerca de la traccion, flexion y dureza la comparan con el roble
europeo Y la proponen para la manufactura de casas, puentes y muebles (Lindholm & Palm,
2007). Los turiones (brotes) poseen caracteristicas nutricionales que permiten su uso en la
industria alimentaria (Fernandez et al., 2019) y el follaje posee caracteristicas nutricionales
suficientes para sostener altas ganancias de peso o suplementar animales de altos

requerimientos como terneros o vaquillonas de recria (Panizzo, 2012; Panizzo et al., 2017).

Guadua chacoensis es una especie nativa del sureste de Bolivia, Paraguay, Brasil,
Uruguay y Argentina, formando asociaciones marginales y bosques en galeria (Fig. 1.1: A)
(Lizarazu et al., 2013; Lizarazu & Vega, 2012; Vega & Rugolo de Agrasar, 2016). El
crecimiento vegetativo de la especie se prolonga durante 28 afios, seguido de la floracion
que se extiende ca. 5 afios con una alta produccién de cariopsis y la consiguiente muerte de
la poblacion (Lizarazu & Vega, 2012; Vega & Camara Hernandez, 2008). Las matas son
compactas, de 10-20 m de altura y las cafias poseen 8-15 cm de diametro (Vega & Ruagolo
de Agrasar, 2016). En una misma mata pueden observarse cafias en diferentes estadios de

maduracion: jovenes, maduras y senescentes, junto con cafias de descarte que mueren



tempranamente (Fig. 1.1: B-E). Estas Ultimas son retiradas a mano por los productores dado
que carecen de valor comercial (Fig. 1.1: D). Las cafias presentan hojas caulinares o del
culmo, coridceas, deciduas, castafias o pajizas (Fig. 1.1: C-D). A la madurez, las cafias se
reconocen con facilidad por su coloracion opaca y la colonizacién de su superficie con
musgos Yy liquenes (Fig.1.1: E). Las ramificaciones, provistas de espinas caulinares,

constituyen un desafio al momento de disefiar el manejo silvicultural de la especie (Fig. 1.1:

F).

Fig. 1.1. Guadua chacoensis (Rojas Acosta) Londofio & P. M. Peterson. A, Habito. B,
Turién y cafias jovenes. C, Entrenudo de la cafia joven, cubierto por la hoja del culmo. D,
Cafas jovenes y de descarte. E, Fragmentos de cafias maduras (secos), cubiertos con
musgos y liquenes. F, Fragmento de una ramificacion con espinas caulinares. Referencias:
cd, cafia de descarte; cj, cafia joven; cm, cafia madura; hc, hoja del culmo; t, turion. Escalas:

A=1m;B-D,F=15cm; E=5cm.



Las cafias de los bambues son aptas para la produccion de carbon (Asada et al.,
2002; Wang et al., 2013), a partir de su descomposicion quimica a alta temperatura y en
ausencia de oxigeno (pir6lisis) (Mohan et al., 2014; Pawar & Panwar, 2021). El carbon de
bambu se comercializa en polvo, peletizado, granulado o en briquetas, asi como en forma
de carbdn activado. Este ultimo producto ha demostrado tener propiedades adsorbentes de
excelencia (Villegas Aguilar et al., 2008), reportando usos sumamente variados en paises
asiaticos: purificadores de aire y agua, conservadores de alimentos, mejoradores de la
estructura del suelo, filtros antinicotinicos, entre otros (Awasthi et al., 2020; Fu, 2007). De
acuerdo con estas aplicaciones, y conforme a la distincion propuesta por Lehmann and
Joseph (2009), la diferencia entre carbdn y biocarbon radica en el uso; el carbon es una
fuente de combustible y energia mientras que los biocarbones son utilizados como

fertilizantes del suelo, fijadores de carbono a largo plazo y saneadores del ambiente.

Los procesos de adsorcion utilizando biocarbones activados son ampliamente
empleados para eliminar contaminantes de aguas residuales (Ahmad et al., 2014; Pawar &
Panwar, 2021). Sin embargo, la activacion del biocarbon tiene un costo elevado (Wang et
al., 2013). Por esta razon, se ha puesto un especial énfasis en la preparacion de biocarbones
activados a partir de varios subproductos agricolas, debido a la demanda de biocarbones
activados de bajo costo, obtenidos de productos renovables y con un alto rendimiento
(Ahmad et al., 2014; Hameed et al., 2007). La produccion de biocarbon de bambd es 2-4
veces menos costosa que la de biocarbon activado, a este hecho se suma la elevada
porosidad, caracteristicas que lo han convertido en un sustituto del biocarbon activado
(Wang et al., 2010). Sobre la base de su bajo costo, constituye un adsorbente muy utilizado

en la purificacion de aire, agua y suelo (Wang et al., 2013). El biocarbdn de bambul posee



excelentes propiedades de adsorcion de nitratos-nitrogeno, metales pesados, colorantes y
algunos contaminantes organicos como los hidrocarburos (Hale et al., 2011; Qin et al.,
2020; Wang et al., 2010; Ye & Zhang, 2013). En relacién con este Gltimo uso, en nuestro
pais Alchouron (2015) evalué comparativamente las propiedades del biocarbén de bambu
(BC) y el biocarbén activado de bambu (BCA) obtenidos a partir de las cafias de G.
chacoensis colectadas en 3 estadios de su maduracion (jévenes, maduras y senescentes), asi
como del material considerado de descarte. Los resultados obtenidos indicaron que las
cafas de descarte y las jovenes producen el BC y BCA de mejor rendimiento y propiedades
de adsorcion de azul de metileno, colorante ampliamente utilizado en la industria textil.
Este resultado valoriza las cafas de descarte, consideradas de desecho, pudiendo constituir

un material aprovechable que incremente la sustentabilidad del cultivo (Alchouron, 2015).

En 2010, la Organizacién General de las Naciones Unidas (Res. 62/292) reconocio
explicitamente el derecho humano al agua con el objetivo de asegurar un suministro de
agua potable mediante un saneamiento saludable, limpio, accesible y asequible para todos
(Assembly, 2010). Por ello, el objetivo 6 de los 17 Objetivos del Desarrollo Sustentables
(ODS) propuestos para el periodo 2015-2030 contemplan el acceso al agua, su gestion
sostenible y saneamiento (Assembly, 2015). En este sentido, Litter et al. (2010) proponen
investigar técnicas de bajo costo para eliminar el arsénico en el agua potable que se destina
a las poblaciones rurales y urbanas de bajos recursos de América Latina. Por ello, la
obtencién de biocarbones a base de cafias de bambues lefiosos (en particular, Guadua
chacoensis) representa un material adsorbente de bajo costo, capaz de remover
contaminantes (en particular, arsénico) del agua destinada a poblaciones rurales y urbanas

dispersas, en estrecha relacién con ambos desafios humanitarios.



El arsénico (As) es un metaloide presente en maltiples matrices ambientales del
mundo. Las concentraciones de As en aguas naturales son variables y dependen de
caracteristicas propias de los acuiferos, modelados por la geologia, la hidrologia y la
geoquimica locales (Akter et al., 2005). La Organizacion Mundial de la Salud (OMS)
recomienda consumir agua con concentraciones de As menores a 10 pg/L. Sin embargo, se
registran aguas subterrdneas con concentraciones superiores a 10 ug/L en ca. 120 paises,
con las concentraciones maximas en Argentina, Bangladesh, Chile, China, Estados Unidos
de América, Hungria, India, México, Nepal, Rumania, Taiwan y Vietnam (Nordstrom,
2002). Por ello, la presencia, distribucion y origen del As en el agua ha recibido atencion
global en las ultimas dos décadas (Bundschuh et al., 2020; Kumar et al., 2019; Litter et al.,

2019; Mohan & Pittman, 2007; Ravenscroft et al., 2011).

El origen del arsénico en aguas puede darse de manera tanto antropogénica como
natural. Dentro de las actividades antropogénicas se incluye la fundicion, extraccion de
minerales que contienen As, fabricacion de semiconductores, explotacion y quema de
carbdn, eliminacion e incineracion de desechos municipales e industriales, uso de productos
gue contienen As en conservantes de madera, pesticidas arsenicales, herbicidas y productos
farmacéuticos (Chowdhury & Mulligan, 2011; Li et al., 2018). Sin embargo, exceptuando
casos especificos, la presencia de arseénico en aguas subterrdneas y superficiales esta
principalmente relacionada con procesos naturales de tipo geoldgico o hidrotermal. Las
principales fuentes son las rocas volcanicas, rocas sedimentarias marinas, los depdésitos
minerales hidrotermales y las aguas geotermales asociadas. Existen mas de 250 tipos de
minerales que contienen As; con frecuencia se encuentra combinado con azufre (AsS,

As;S3) 0 metales como arsenopirita (FeAsS), depositos de otros minerales y aguas



geotérmicas asociadas (Alkurdi et al., 2019). Las interacciones geoquimicas agua-fase
solida, tales como reacciones de sorcidn-desorcion y precipitacion-disolucién de la fase
solida, controlan la movilizacién en el agua. En particular, en la Argentina, la presencia de
As en agua es una problematica extendida en gran parte del pais (Litter et al., 2019). La
contaminacién se da de forma natural y esta relacionada con el volcanismo y la actividad
hidrotermal en la cordillera de los Andes, obviando casos locales de contaminacién
antropogeénica (explotaciones mineras y fundiciones) (Fernandez-Turiel et al., 2005; Litter

etal., 2019).

En la actualidad, la intoxicacion por arsénico, debido al consumo de agua potable
contaminada, es un problema de salud importante en todo el mundo (Huang et al., 2015).
Solo en América Latina, se estima que ca. 14 millones de personas consumen aguas con
concentraciones de As mayores a las aconsejadas por la OMS (Kumar et al., 2019). El
consumo de aguas contaminadas durante periodos prolongados (i.e., 5-15 afios) produce
efectos cronicos en la salud humana asociados a la enfermedad Hidroarsenicismo Cronico
Regional Endémico (HACRE) (Astolfi et al., 1981; Garcia, 2011; Sastre et al., 1997). Entre
ellas, se incluyen distintos tipos de cancer, dermatitis, afectacion del sistema nervioso
central y periférico, hipertension, enfermedades vasculares periféricas, cardiovasculares y
respiratorias (Bardach et al., 2015; Naujokas et al., 2013). EI As no da indicios de su
presencia en el agua ya que no altera su sabor ni color, ni el de los alimentos que se
preparan con ella (Draghi, 2015). La coccion en agua contaminada podria transferir dicho
elemento a los alimentos (Devesa et al., 2001). Las poblaciones méas afectadas suelen ser
las rurales o las urbanas dispersas, ya que no poseen acceso a las redes de distribucion de

agua segura (Kumar et al., 2019; Litter et al., 2010).
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Fig. 1.2. A-B. Composicién fraccional de las especies quimicas del arsénico en funcion de
la variacion de pH en solucion: A, arsenito; AsO3; B, arseniato, As0;; C, especiacion del

As acuoso en funcion del potencial de oxidacién (Eh) y el pH a 25 °C y 101.3 kPa.
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Entre las técnicas de eliminacién de arsénico propuestas para el agua y las aguas
residuales se incluyen la coagulacion-filtracion (Sancha & Fuentealba, 2009; Sancha
Ferndndez, 2006) utilizando un paso de preoxidacion (Bordoloi et al., 2013),
electrocoagulacion (Guzman et al., 2016; Kumar & Goel, 2010), intercambio idnico
(Ortega et al., 2017; Wang et al., 2000) y membrana/ésmosis inversa (Abejon et al., 2015;
Ning, 2002; Shih, 2005). La mayoria de estos enfoques convencionales requieren reactivos
e instrumentos costosos. Ademas, su utilizacion implica habilidades técnicas especificas,
incluida la manipulacion y mezcla de productos quimicos y la produccion de cantidades
considerables de lodos peligrosos (Baig et al., 2014). Por tal motivo, su tratamiento y
remocion solo se da en poblaciones con recursos econdémicos, generalmente asociados a
urbes medianas y grandes, con suministro de agua centralizado. Estas tecnologias no estan
al alcance de pequefias comunidades o asentamientos dispersos con bajos recursos
economicos. Ellos requieren de equipos simples y econdmicos que puedan ser manejados y

mantenidos con facilidad por la poblacién local (Bundschuh & Litter, 2010).

La adsorcion es una técnica de tratamiento de aguas de bajo costo y féacil
manipulacién (Tuutijarvi et al., 2009; Wang et al., 2015; Zhang et al., 2019). Esto la
posiciona como una opcién promisoria en poblaciones rurales, aisladas o de bajos recursos
(Asere et al., 2019; Baig et al., 2014). Los adsorbentes tradicionales de As son a base de
alimina activada, carbon activado y éxido de hierro. Recientemente, se ha prestado
atencién a los adsorbentes de bajo costo, producidos a partir de fuentes naturales accesibles
y abundantes. Entre ellos, arcillas, 6xidos de hierro, zeolitas (Asere et al., 2019; Uddin,

2017), suelos (Deschamps et al., 2003; Rajapaksha et al., 2011; Yazdani et al., 2016), bio-
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adsorbentes o biomasa (Michalak et al., 2013; Shakoor et al., 2016) y materiales

carbonosos o biocarbones (Amen et al., 2020; Mohan & Pittman, 2007).

El As se adsorbe a superficies de 6xidos/hidroxidos de hierro (Fe), manganeso
(Mn), aluminio (Al), cobre (Cu), cobalto (Co), titanio (Ti) y silicio (Si) (Mandal & Suzuki,
2002; Navarathna et al., 2019a; Zeng, 2003; Zhang et al., 2019). Los biocarbones
proporcionan un medio de soporte para dispersar particulas de 6xidos/hidroxidos metalicos
(Kalaruban et al., 2019). Diversos autores han explorado multiples técnicas para impregnar
biocarbones con nanoparticulas de hierro (Bombuwala Dewage et al., 2018; Mohan et al.,
2014; Sun et al., 2019; Yang et al., 2019; Zhong et al., 2018). La magnetizacion por
coprecipitacion quimica de particulas de Fe,Os y FesOs (a través de Fe?*/Fe3*-NaOH) sobre
biocarbones constituye una alternativa para eliminar el arsénico del agua (Bombuwala
Dewage et al., 2018; Karunanayake et al., 2019, 2017). La dispersion de nanoparticulas de
Fes04 sobre los biocarbones influye en las pérdidas de porosidad, disminuye la agregacion
de particulas e incrementa la cinética de transferencia de masa, permitiendo el maximo
aprovechamiento de su capacidad adsortiva (Liu et al., 2015; Yang et al., 2019). La
influencia del aumento de la superficie especifica de los biocarbones frente a la
impregnacion con hierro y, en consecuencia, la eliminacion de arsénico, ain no han sido
estudiadas. Pese a que la superficie especifica del biocarbon es una magnitud que describe
el tipo y propiedades del material y se establece de manera rutinaria, no necesariamente
representa un factor clave en la eliminacion de arsénico mediante materiales adsorbentes.

La transferencia tecnoldgica del empleo de biocarbones adsorbentes sintetizados y
funcionales en la remediacién de contaminantes constituye una deuda de la comunidad

cientifica hacia la sociedad. Con este fin, es necesario comenzar por estudios en sistemas
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acuosos monocomposicionales (e.g.: As-O-H.O; “screenings”). Estos experimentos
involucran andlisis de dosis/volumen, dependencia de pH, cinéticas de adsorcidn, isotermas
de adsorcion y ensayos con columnas pequefias. Aquellos materiales que reunan una
elevada cinética de reaccion, altas capacidades adsortivas en un rango de pH amplio y
compatible con aguas naturales, serdn promisorios para una posible transferencia
tecnoldgica (Tan et al., 2015). En este sentido, diversos materiales adsorbentes-carbonosos
han demostrado elegibilidad potencial en la remediacion de aguas contaminadas con
metales pesados (Deng et al., 2019; Rajput et al., 2016), derrames de petrdleo (Navarathna
et al., 2020b), productos farmacéuticos (Kim et al., 2019) y compuestos organicos
aromaticos (Dewage et al., 2019). Por ello, son necesarias las pruebas de rendimiento de
escalabilidad, que acortan la brecha entre los ensayos de laboratorio y las aplicaciones
industriales y permiten lograr el spin-off tecnologico de los adsorbentes sintetizados para la
sociedad. Para ello, son necesarios ensayos exhaustivos en aguas artificiales
multicomposicionales y en las naturalmente contaminadas. Al mismo tiempo, se requieren

pruebas de consistencia entre el material sintetizado en el laboratorio y a escala industrial.

La naturaleza heterogénea de la superficie de cada biocarbon desafia la
comprension de los mecanismos de inmovilizacion de arsenico (Alkurdi et al., 2019) ya
que interactia de forma distinta con el compuesto a remover. Tipicamente, los biocarbones
exponen grupos funcionales en su superficie: ~COOH(R) (carboxilo, éster), >C=0
(carbonilo), C-O-C (éter) y C-O-H (hidroxilo) [Karunanayake et al., 2019]. El intercambio
de iones (Begum et al., 2016), la coprecipitacion de iones (Liu et al., 2015) y la
quimisorcion (Navarathna et al., 2019) han sido postulados como vias posibles para la

inmovilizaciébn de As en la superficie de biocarbones impregnados con hierro. En
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consecuencia, la superficie de cada biocarbon impregnado con hierro contribuye
diferencialmente a la inmovilizacion del contaminante. La comparacién de las interacciones
arsénico-biocarbén y arsénico-hierro-biocarbon ayudara a una mejor comprension de los
mecanismos de adsorcion.

Si bien existen contribuciones provenientes de paises asiaticos, se hace necesario
profundizar los estudios iniciados por nuestro grupo en la Argentina debido a que a)
Guadua chacoensis es una especie nativa no analizada hasta el presente, b) esta
investigacion constituye el primer registro de obtencion y caracterizacién del biocarb6n de
G. chacoensis, asi como la evaluacion de su uso como material remediador de aguas
contaminadas, c) el aprovechamiento del material de descarte de G. chacoensis para la
descontaminacion de aguas es una manera eficiente de aumentar la sustentabilidad de la
produccidn, d) es importante hallar materiales adsorbentes de bajo costo que ayuden a tratar
las aguas de bebida que presenten concentraciones de arsénico superiores a las aconsejadas
por la OMS y e) es necesario ensayar materiales adsorbentes novedosos que puedan ser
aplicables a las problematicas ambientales de la sociedad. La investigacion en nuevas
fuentes de materiales descontaminantes guarda una relacibn muy estrecha con la
Resolucion 5385-D-12 (OD 1383) de la Honorable Camara de Diputados de la Nacion
(14/12/2012) donde se declar6 de interés el desarrollo de acciones de investigacion e
innovacién en Guadua y otros bambues lefiosos. A raiz de estas consideraciones

planteamos las siguientes hipotesis de trabajo:

Hipotesis 1- De acuerdo con las caracteristicas morfoldgicas, anatomicas, quimicas y
fenoldgicas, Guadua chacoensis es una especie de bambu lefioso, potencial para la

fabricacion de biocarbon. Prediccion: Dado que G. chacoensis es un bamb( lefioso,
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compartird caracteristicas generales (i.e., anatomia caulinar, composicién y estructura de las
paredes celulares) con otros bambues ya empleados para este fin, que lo posicionardn como

apropiado para la elaboracién de biocarbon.

Hipotesis 2- Las caracteristicas anatdmicas de las cafias de G. chacoensis determinan las
propiedades adsorbentes de los biocarbones obtenidos. Prediccion: La estructura anatdmica
de las cafias permitird la generacion de elevada micro y mesoporosidad donde podran

alojarse tanto las nanoparticulas de FezO4 como el contaminante a ensayar.

Hipotesis 3- La superficie del biocarbdn desarrollado contribuye diferencialmente a la
inmovilizacion del arsénico. Prediccion: La disponibilidad de micro y mesoporos ofrecida
por la estructura anatomica caulinar sera diferente en presencia o ausencia de procesos de

activacion quimica y en presencia o ausencia de impregnacion con FezOa.

Hipotesis 4- Sobre la base de las propiedades fisicas y la anatomia de las cafas, la
capacidad de adsorcion del biocarbon activado y no activado de G. chacoensis seran
semejantes, lo cual no justificaria los costos adicionales del proceso de activacion.
Prediccion: Dado que se parte de una misma materia prima, el BC y el BCA deberian tener
caracteristicas semejantes y, frente a este resultado, el BC seria el material adsorbente a

seleccionar por tratarse del mas simple y menos costoso de obtener.

Hipotesis 5- Los métodos tradicionales de analisis de materiales adsorbentes no son
suficientes para decidir la transferencia de esta tecnologia a la sociedad. Prediccion: La
correcta identificacién taxondmica de la especie vegetal y la seleccion adecuada de la
materia prima a emplear seran factores clave a considerar, ademas de los relevados

tradicionalmente en los articulos cientificos.
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Objetivos

- Obtener biocarbones de bambu, activados y no activados, a partir de cafias de

descarte de Guadua chacoensis.

- Modificar quimicamente los biocarbones para su uso como remediadores de aguas

contaminadas con arsénico.

- Caracterizar los biocarbones a nivel morfoldgico, segin su composicion superficial

y elemental.

- Analizar comparativamente la capacidad de adsorcion de arsénico de los materiales

desarrollados en aguas monocomposicionales (As-O-H>0).
- Evaluar los mecanismos de remocion del arsénico en los materiales desarrollados.

- Analizar comparativamente la capacidad de adsorcion de arsénico de los materiales
desarrollados utilizando aguas artificiales multicomposicionales, naturalmente

contaminadas.

- Analizar y evaluar propuestas de transferencia tecnologica del material

seleccionado.

1. Materiales y Métodos generales
1.1. Material vegetal

Los biocarbones se prepararon a partir de fragmentos de cafias de descarte de Guadua
chacoensis. Consideramos cafias de descarte a aquellas cafias jovenes que mueren
tempranamente y, al secarse, suelen presentar rajaduras longitudinales. Por esta razén, los
productores las extraen no solo para promover el crecimiento vegetativo de la mata, sino

también por carecer de valor comercial. Las muestras de cafias se tomaron en tres
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poblaciones de la Argentina, representadas por los siguientes ejemplares depositados en el
Herbario Gaspar Xuarez (BAA; Thiers, 2021): ARGENTINA. Buenos Aires: Cult. en el
Jardin Botanico de la Facultad de Agronomia, A. S. Vega & T. San Martin 17 (BAA).
Corrientes: Dpto. Capital, ruta 12, 3 km de Riachuelo, 27°34°S, 58°44"W, 60 m, A. S. Vega
23 (BAA); Dpto. Empedrado: ruta 12, 200 m del rio Empedrado, 27°51°S, 58°45"W, 52 m,
A. S. Vega 24 (BAA). De cada una de las poblaciones se cosecharon 10 fragmentos de
descarte, ca. 45 cm long., tomados desde la base de la cafia. Dicho fragmento basal no es
uniforme en su didmetro, posee numerosos nudos cercanos entre si y, dada su proximidad
con el suelo, es susceptible de dafios mecanicos; por estas razones es aprovechado en la
produccion de carbon y biocarbones de bambl (zZhu et al., 2016). Los fragmentos se

secaron a temperatura ambiente en un espacio ventilado, durante 3 meses.

1.1. Insumosy equipamientos

Los experimentos se realizaron con reactivos de grado analitico adquiridos en Sigma
Aldrich (St. Louis, Missouri, EE. UU.), salvo indicacion especifica en la metodologia del
ensayo. Las soluciones de As(V, Il1) se prepararon a partir de soluciones stock (1000 mg/L)
por disolucion de HAsNa204-7H20 0 NaAsO: en agua destilada. El pH de las soluciones se
ajusté con 0,1 M HCl o0 0,1 M NaOH vy las mediciones se realizaron con un medidor de pH
ORP Hanna HI 2211 (Rhoad Island, EE. UU.). Las determinaciones de arsénico se
realizaron empleando un espectrometro de masas de plasma acoplado inductivamente (ICP-
MS), Perkin Elmer SCIEX-ELAN DRC Il (Massachusetts, EE. UU.). Las separaciones de
las mezclas biocarbén/solucion se llevaron a cabo mediante embudos de polipropileno

desechables con papeles de filtro Whatman N° 1.



17

1.3. Obtencién de biocarbon (BC)

Los fragmentos secos de cafias de G. chacoensis se molieron sucesivamente mediante
dos chipeadoras de ramas (Troy Bilt, CS 4265, Canada y EcoGreenChip, K3, Argentina),
hasta obtener fragmentos pequefios (i.e. <1,5 cm). Luego, se tamizé para homogeneizar el
tamafio de particulas (0,5-1 cm). La molienda obtenida se sometié a una pir6lisis lenta en
un horno mufla tubular (O.R.L, Argentina) dentro de un reactor de acero (AlISI 310) bajo
un flujo continuo de nitrégeno (10 mL/min), de acuerdo con el perfil pirolitico (Fig. 1.3).
La temperatura se increment6 hasta los 700 °C por 1 h en una rampa de 10 °C/min. El
tiempo total de calentamiento (THT, Total Heating Time) fue de 130 min. Luego, se enfrio
en forma natural hasta los ~ 25 °C. Este perfil pirolitico se disefio en base a los analisis de
aumento de superficie especifica del BC en funcion de la temperatura de pirolisis, de
acuerdo con Fu (2007). La superficie especifica maxima se alcanzé a 700 °C (Fig. 1.3). El
BC resultante se molié con mortero, luego se tamizd con el fin de obtener particulas de

150-300 um y se almacend en bolsas de plastico herméticas.
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Fig. 1.3. Perfil pirolitico para la obtencion del biocarbon de G. chacoensis. Referencias:
TRT (tiempo de elevacion de temperatura o Temperature Rise Time por sus siglas en
inglés) = 70 min; THT (tiempo total de calentamiento o Total Heating Time por sus siglas

en inglés) = 130 min.

1.4. Elaboracion de biocarbdn activado (BCA)

El biocarbén activado se prepardé utilizando BC de G. chacoensis como precursor,
siguiendo la metodologia de (Lozano-Castello et al., 2001), con una ligera modificacion.
Para ello, se agitaron 15 g de BC a 1200 rpm (IKA, C-MAG HS 7, Staufen, Alemania) con
75 mL de una solucion acuosa de KOH (600 g/L), manteniendo una relacion de 3:1 (p/p,
solucion/BC) en un Erlenmeyer de 250 mL a 60 °C durante 2 h. La mezcla BC/KOH se
colocd en crisoles ceramicos para su secado en estufa a 110 °C durante toda la noche. A
continuacion, se repitio el perfil pirolitico (Fig. 1.3), incrementando el flujo de nitrégeno a
800 mL/min. El material resultante se sometio a sucesivos lavados con agua destilada y 0,5

M HCI, hasta pH neutro. Este proceso se realizd colocando el material en un embudo
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Bichner conectado a un matraz Kitasato y sistema de vacio. EI BCA se sec6 en estufa a

110 °C durante toda la noche y se almacené en bolsas de plastico herméticas.

1.5. Elaboracién de los biocarbones impregnados con nanoparticulas de hierro (BC-

Fe y BCA-Fe)

Los biocarbones BC y BCA se utilizaron como precursores para la impregnacion con
Fe304 siguiendo el método de Karunanayake et al. (2017), con leves modificaciones.
Inicialmente, 15 g de BC o BCA se embebieron en agua destilada (~ 20 mL). Se prepar6
una solucion fresca de FeCls agitando 10 g de la sal en 390 mL de agua destilada durante 5
min a ~ 25 °C. Posteriormente, se prepar6d una solucion de FeSO4-7H,0 agitando 16 g de
esta sal con 45 mL de agua destilada durante 5 min a ~ 25 °C. Las soluciones se
combinaron, agitando vigorosamente (200 rpm) a ~ 60 °C durante 5 min y, a la solucién
resultante (Fe?*/Fe®"), se le afiadio lentamente la suspension de BC (o BCA) mientras se
agitd (50 rpm) durante 30 min a ~ 25 °C. A continuacion, ~ 20 mL de NaOH 10 M se
agregaron gota a gota (~ 1 h) a la suspension de BC (o BCA)/Fe?*/Fe** hasta que el valor
de pH aument6 de ~ 1,5 a 10. Con el fin de desencadenar la precipitacion de 6xidos de
hierro sobre la superficie del biocarbdn, la solucion se agité (50 rpm) durante 1 h, y luego
se mantuvo a temperatura ambiente y pH 10 durante 12 h. Los productos resultantes (i.e.,
BC-Fe y BCA-Fe) se lavaron con agua destilada (en sistema Bichner—Kitasato-Bomba de
vacio), controlando hasta estabilizar el pH en 6,9. Finalmente, se sucedieron 3 lavados con
etanol (50 mL). Los biocarbones impregnados se secaron a 70 °C mediante vacio durante la

noche y se almacenaron en bolsas plasticas herméticas.
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Los resultados de este capitulo forman parte de la siguiente publicacion: Alchouron, J., C.
Navarathna, H. D. Chludil, N. B. Dewage, F. Perez, E. B. Hassan, C. U. Pittman Jr., A. S.
Vega & T. E. Mlsna. 2020. Assessing South American Guadua chacoensis bamboo biochar
and FesO4 nanoparticle dispersed analogues for aqueous arsenic(V) remediation. Science of

the Total Environment 706, 135943.
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Introduccién

El tallo de los bambues es anatomicamente una atactostela donde se diferencian
haces vasculares periféricos, transicionales y centrales, los cuales incrementan su tamafo
hacia el centro de la cafia. Estos tallos, vulgarmente Ilamados cafas, poseen ca. 50 % de
parénquima, 40 % de fibras de esclerénquima y 10 % de tejidos vasculares [Liese, 1998].
Las caracteristicas fisicas de las cafias son, en parte, determinadas por dicha estructura
anatémica. En concordancia con el estadio de maduracion de las mismas, se incrementa la
deposicion lamelar de pared celular secundaria en las células parenquimaticas y en las
fibras, la lignificacion de las paredes de las fibras, asi como la obliteracion de elementos de
conduccion (Judziewicz et al., 1999; Londofio et al., 2002), lo cual contribuye a la
reduccion de la microporosidad. Por tal motivo, la posibilidad de desarrollar
biocarbones/biocarbones activados con estructuras altamente porosas se relaciona con las
caracteristicas anatomicas de cada estadio de maduracion de las cafas (i.e., jovenes o de

descarte en comparacion con maduras y, en especial, senescentes) [Alchouron, 2015].

Como en otros bambues lefiosos, Guadua Kunth presenta fibras constituidas por
microfibrillas cristalinas de celulosa las cuales modelan la estructura anatomica de las cafias
(Cuéllar & Mufioz, 2010; Lizarazu & Vega, 2012). La biomasa lignocelul6sica esta
constituida por tres componentes principales: celulosa, hemicelulosa y lignina, asi como
otros componentes minoritarios como aceites, resinas, taninos, azucares, gomas, pigmentos
y almidones (Cesare et al., 2018). Las microfibrillas de celulosa junto con una matriz de
hemicelulosa y lignina entrelazadas se encuentran mayoritariamente formando la pared
celular secundaria. Estas se orientan en distintas capas de pared secundaria de manera

entrecruzada formando un entramado polilamelado Unico en las paredes celulares de los
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bambues (Liese, 1998). La estructura de las paredes polilameladas de las fibras no existe
en las paredes celulares de las fibras de las maderas (Osorio et al., 2018). Esta caracteristica
les confiere alta resistencia y flexibilidad, valoradas en usos estructurales (Cesare et al.,
2018), ligados a la elaboracién de biocarbones como medios de soporte de metales (e.g.,

hierro) o en el desarrollo de ultramicroporosidad tras su activacion.

La dureza y rigidez del bambi también se debe a la presencia de silicio intracelular
en la estructura de las fibras (Klinowski et al., 1998). Como Graminea, los bambues
acumulan Si en sus cormos. El contenido de silice en los tallos de los bambues lefiosos
varia de 5 a 102 mg/g (Collin et al., 2011). La acumulacion de silice es significativamente
mayor en bambues simpodiales, como G. chacoensis, que en bambules monopodiales
(Collin et al., 2011). ElI mismo puede acumularse de forma mayoritariamente amorfa como
SiO2 conteniendo agua fuertemente ligada y numerosas ligaduras Si-OH. El silice
permanece después de la pirdlisis formando cristales inorganicos e influird en el

comportamiento del biocarbén (Wang et al., 2019).

En este capitulo se caracterizan las cuatro especies de biocarbones obtenidos a nivel
morfoldgico, segin sus composiciones superficial y elemental. Ademas, se analiza si las
caracteristicas anatomicas de las cafias descriptas en esta introduccion modulan las

propiedades adsorbentes de los biocarbones obtenidos.

2.1. Metodologia

Las especies de biocarbones (i.e., BC, BCA, BC-Fe y BCA-FE) se caracterizaron

mediante analisis micromorfoldgicos y de sus composiciones superficial y elemental.
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2.1.1. Estudios micromorfoldgicos: Microscopio 6ptico (MO), Microscopio Electrénico

de Barrido (MEB) y superficie especifica, volumen y distribucion de poros (BET)

Microscopio 6ptico (MO). Los fragmentos de cafias, tomados en la parte media del
entrenudo, se trataron con etilendiamina 4 % durante 8 h. Luego de sucesivos lavados con
agua corriente, los fragmentos se seccionaron con un micrétomo de deslizamiento y se
practicaron cortes de 20 um de espesor. Se analizaron las caracteristicas anatémicas y la
distribucion de haces vasculares periféricos, transicionales y centrales, de acuerdo con
Liese (1998). Las observaciones y fotografias se realizaron con un microscopio Optico
Axioplan (Zeiss, Oberkochen, West Germany) en el laboratorio de la catedra de Botanica

General de la Facultad de Agronomia (UBA).

Microscopio Electronico de Barrido (MEB). La caracterizacion micromorfologica
se realizo mediante MEB, con el fin de analizar la estructura y topografia de las superficies
a alta resolucion, estableciendo comparaciones entre la materia prima y los biocarbones.
Las muestras de cafias chipeadas y tamizadas, se montaron en platinas y se metalizaron con
oro-paladio (40-60 %) en un metalizador Thermo VGScientific (West Sussex, Reino
Unido). Posteriormente, se observaron con un Microscopio Phillips XL 30 (Phillips,
Holanda) en el Museo Bernardino Rivadavia (CONICET, Argentina). Por otro lado, las
muestras de biocarbones se montaron en platinas y metalizaron con 15 nm de platino. A
continuacion, se observaron con un microscopio JEOL JSM-6500F (Tokio, Japon) en el
Insititute for imaging and analytical technologies [Mississippi State University (MSU), EE.

uu.]
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Superficie especifica, volumen y distribucion de poros (BET). Se realizaron
determinaciones de la superficie especifica, volumen y distribucion de poros mediante la
técnica Brunauer, Emmet & Teller (BET; Naderi, 2015). Para ello, se emplearon 100 mg de
cada una de las muestras secas de las cuatro especies de biocarbon y se evaluaron con un
analizador de &rea superficial Micromeritics Tristar 11 Plus (Norcross, EE. UU.) utilizando
fisisorcion de nitrogeno (-196 °C). Las determinaciones se basaron en la isoterma de
Brunauer-Emmett-Teller (BET; Naderi, 2015) empleando el software Micromeritics Tristar
Il Plus version 2.03, asumiendo la presencia de poros cilindricos uniformes (MSU, EE.

uu.).

2.1.2. Analisis de composicion elemental: andlisis elemental (C, H, O, N, S y Fe),

cuantificacion y caracterizacion de las cenizas y momento magnético.

Analisis elemental (C, H, O, N, S y Fe). La composicion elemental de los
biocarbones brinda informacion cuantitativa sobre cada uno de los elementos que
componen la muestra. Por ello, es fundamental para determinar la estructura quimica de los
adsorbentes sintetizados. El porcentaje de carbono (C), hidrégeno (H), oxigeno (O),
nitrégeno (N) y azufre (S) presentes en cada especie de biocarbdon se determind mediante
andlisis de combustion (900 °C) utilizando analizadores elementales CHNS y CHN Carlo
Erba EA 1108 (UBA, Argentina) y Exeter analitica CE-440 (MSU, EE. UU)),
respectivamente. El porcentaje en peso de Fe se determind cuantitativamente mediante
digestién completa de la muestra. Para ello, se mezclaron 0,05 g de cada especie de
biocarbon en 25 mL de agua regia (1:3 70 % HNO3/37 % HCI) y se agitd durante 1 h a 60
°C. Los filtrados se analizaron mediante Espectroscopia de Absorcion Atomica (AAS)

(Shimadzu AA-7000, Kioto, Japon), utilizando un estandar de Fe2Os como control.
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Los datos obtenidos del analisis elemental nos muestran la proporcion de elementos
orgéanicos/combustibles en los biocarbones y permiten establecer relaciones atomicas entre
el O y el H en funcién del componente carbonoso (O/C y H/C). Al mismo tiempo, la
fraccién no combustible/inorganica del material queda como % cenizas.

Cuantificacion y caracterizacion de las cenizas. La determinacion del contenido
de cenizas se llevo a cabo para cada especie de biocarbdn segun las normas ASTM D3174-
89. Una muestra de 1,0 g de cada biocarbén, secada en estufa (110 °C), se depositd
uniformemente sobre un crisol de cerdmica y se colocé en un horno de mufla (O.R.L,
Argentina) a 700 °C y durante 1 h. El contenido de cenizas se calculé en base a las
diferencias de peso inicial y final. Al mismo tiempo, se realizé el analisis elemental de la
ceniza de BC. Para ello, las especies metalicas presentes en la ceniza fueron digeridas en
acido nitrico 1:1 e individualmente determinadas via AAS con su lampara correspondiente.

Momento magnético. Las mediciones de histéresis magnética se llevaron a cabo en
un magnetometro Lake Shore 7304 de muestra vibrante (Ohio, EE. UU.). Las propiedades
magnéticas de los adsorbentes se definieron graficando el momento magnético (M, emu/q)
de cada biocarbon en relacion con los campos magnéticos (H), a5 y a 300 K. Esto permite

calcular la saturacion de la magnetizacion.
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2.1.3. Anélisis de composicion superficial: Comprende la determinacion del punto de
carga cero (PZC), microanalisis por dispersion de energia (MEB/EDX), caracterizacion por
penetracion del material mediante Microscopio Electronico de Transmision (MET/EDS),
caracterizacion cristalografica mediante analisis de difraccion de rayos X (DRX),
estimacion de la estequiometria, estado y estructura quimica de los biocarbones mediante

espectroscopia de fotoelectrones emitidos por rayos X (XPS).

El conocimiento de la superficie de los materiales permite predecir su
comportamiento en el medio a emplear. Al mismo tiempo, permite establecer los

mecanismos de descontaminacién en relacién con el contaminante a tratar.

Determinacion del punto de carga cero (PZC). EI PZC es el valor de pH donde la
carga neta de la superficie del biocarbon es cero (Franks & Meagher, 2003). Este parametro
permite determinar la afinidad de un adsorbente por un adsorbato especifico (Babi¢ et al.,
1999). Por debajo de este pH, la superficie se encontrara con carga neta positiva, y por
encima de este pH, viceversa. Los PZC de las 4 especies de biocarbones se determinaron
utilizando el método de deriva del pH. Este permite calcular el PZC trazando el pH de la
solucién inicial frente al pH de la solucion final (Franks & Meagher, 2003). Muestras de
0,05 g de biocarbdn se agitaron (300 rpm) junto con soluciones acuosas de NaCl 0,01 M
(25 mL) con valores de pH de 1 a 13 a intervalos de pH de 2 durante 24 h. Luego de la
filtracién, se midié el pH de la solucion. EI PZC se determiné mediante la representacion

gréfica del pH de la solucion inicial frente al pH de la solucion final.

Microanalisis por dispersion de energia (MEB/EDX). Los andlisis MET/EDX se

llevaron a cabo utilizando un Microscopio Electrénico de Barrido Zeiss, EVO 40 (Jena,
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Alemania) acoplado con el sistema BRUKER EDX. La preparacion de las muestras siguio

el mismo protocolo que el empleado para los analisis MET (Ver 2.1.1).

Caracterizacion por penetracion del material mediante Microscopio
Electronico de Transmision (MET/EDS). Las imagenes MET y EDS se obtuvieron
utilizando un Microscopio Electrénico JEOL modelo 2100 (Tokio, Japdn) operado a 200
kV, acoplado a un sistema Oxford EDS, con tamafios de spot entre 10 um? y 1 nm?. Cada
muestra se prepard sonicando (~ 2 min) biocarb6on (~ 5 mg) y etanol (~ 0,5 mL). Se colocé
una gota de la suspension sobre una malla de cobre y se secd en campana de vacio 12 h

previas al analisis.

Difraccion de Rayos X (DRX). Las fases cristalograficas se analizaron usando un
sistema de DRX Rigaku Ultima I11 (Tokio, Japdn). Las muestras se escanearon a 20 de 10 a

90° con una velocidad de escaneo de 1 min.

Espectroscopia de fotoelectrones emitidos por rayos X (XPS). Por ultimo, los
andlisis XPS se realizaron utilizando un sistema Thermo Scientific K-Alpha XPS equipado
con una fuente de rayos X monocromatica a 1486,6 eV, con un tamafio de spot de 400 um?.
Los fotoelectrones se recolectaron desde un angulo de 90° con respecto a la muestra total.
Las mediciones se realizaron en el modo de energia constante del analizador (constant
analyzer energy mode). Los espectros de baja resolucién (BR) se obtuvieron escaneando a
200 eV, mientras que los espectros a nivel de nacleo de alta resolucion (AR) se escanearon

a40eV.
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2.2. Resultados y discusion

La anatomia de las cafias se observa en el corte transversal de la Figura 2.1. En la
seccion completa, se aprecian los haces vasculares, reforzados con casquetes de
esclerénquima y rodeados de tejido parenquimatico. Su tamafio incrementa hacia el centro
hueco de la cafa (Fig. 2.1: B). En los haces vasculares se diferencian los dos grandes vasos
de metaxilema, vasos del protoxilema y el floema (Fig. 2.1.: C-D). Desde el punto de vista
de la rigidez, el elemento méas importante de los haces vasculares son sus fibras, las cuales
constituyen alrededor del 40 % del tejido esclerenquimatico de la cafia (Mannan et al.,
2017). Los haces vasculares periféricos son mas pequefios, densamente dispuestos, con
mayor proporcion de fibras floematicas y xilematicas y menor proporcion de parénquima
(Fig. 2.1: C). Hacia el interior de la cafia incrementa la proporcion de parénquima entre los
haces vasculares transicionales y centrales (Fig. 2.1.: D-E). La rigidez de la estructura
anatomica de las cafias combina una elevada proporcion de fibras y paréngquima, la cual
colabora en la transferencia de carga entre las fibras con el cizallamiento (Jger & Fratzl,

2000).
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Fig. 2.1. Anatomia de las cafias. A, Fragmento de cafia de G. chacoensis; B, corte
transversal de la cafia, seccion completa; C-D, haces vasculares en transcorte: C, periféricos
D, transicionales, E, centrales. Referencias: e, esclerénquima, ep, epidermis, fl, floema, |,
lumen de la cafia, mx, metaxilema, p, parénquima, px, protoxilema. Escalas: A: 4 cm; B:

200 pm; C-E: 100 pm.

La micromorfologia de la superficie de las cafias en corte transversal y longitudinal,
asi como la de los biocarbones resultantes, se muestra en la Fig. 2.2. La microfotografia de
la cafia en corte transversal permite observar la estructura tipica de tallo atactostela, es decir
con sus haces vasculares dispersos (Fig. 2.2: A). Ademas, en el transcorte se observan
grandes casquetes de fibras asociados al xilema primario. En el corte longitudinal de la
cafia (Fig. 2.2: B) se pueden identificar fibras de esclerénquima, tejidos parenquimatico y
vasculares (especificamente vasos de metaxilema). La estructura anatdmica de las cafias se
mantiene luego de la pirdlisis, con clara distincién de los tejidos en las 4 muestras de
biocarbdn. Se identifican macroporos (~ 1-10 um) en las células de parénquima (Fig. 2.2:

C), en los lumenes de las fibras de esclerénquima expuestos en seccion transversal y



30

longitudinal (Fig. 2.2: D-E, respectivamente), y en los vasos del xilema (Fig. 2.2: F). Las
nanoparticulas de magnetita y sus cllsteres se dispersan completamente sobre las

superficies de BC-Fe (Fig. 2.2: E), y BCA-Fe (Fig. 2.2: F).

Fig. 2.2. Microfotografias de cortes de las cafias de Guadua chacoensis, y de las cuatro
especies de biocarbones, tomadas con MEB. A, tallo, corte transversal, B, tallo, corte
longitudinal; C, BC, detalle de células parenquimaticas; D, BCA, detalle de casquete de

fibras de esclerénquima en seccion transversal; E, BC-Fe, detalle de casquete de fibras de
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esclerénquima impregnado con FesOs, en vista lateral; F, BCA-Fe, detalle de la pared
interna de un vaso de Xxilema impregnado con Fe3Os. Referencias: f, fibras de
esclerénquima; p, parénquima; v, tejidos vasculares; Fe, cluster de nanoparticulas de 6xidos

de hierro. Escalas: A-B: 100 pm; C-F: 10 pm; G: 1 pm.

El conocimiento de la porosidad de la superficie del biocarb6n ayuda a comprender
los factores que mejoran la remocién de arsénico. En la Cuadro 2.1, se presentan datos de
calculos de superficies especificas y de didmetro promedio de los poros, determinados
mediante la técnica BET. En relacion con la superficie especifica y el diametro promedio
de los poros (Fig. 2.2) se observa que la superficie de BC aumenta drasticamente luego de
la activacion, pasando de 6,7 m?/g (BC) a 1239,7 m?/g (BCA). La baja superficie especifica
del BC resultante, incluso a pesar de la alta temperatura de pirdlisis (700 °C), podria ser
explicada por diversos motivos. En primer lugar, tras haber realizado mediciones de la
microestructura de las fibras de Guadua angustifolia (especie afin a G. chacoensis) Osorio
et al. (2018), concluyeron que las mismas se encuentran alineadas y bien adheridas al
material de la matriz, sin deslizamiento ni desprendimiento de la interfaz. Esto favorece sus
propiedades mecanicas y, por afadidura, el desarrollo de microporosidad. Al mismo
tiempo, tanto las células parenquimaticas como las fibras poseen paredes celulares
polilameladas (i.e., numerosas capas con distinto angulo de deposicién de pared celular
secundaria, donde cada capa se compone de microfibrillas de celulosa con ligninas
entrecruzadas), la cual mantiene la estructura de las cafas tras la pirélisis y evita el colapso
del material (Fig. 2.3; Jazi et al., 2019; Liese, 1998). A la vez, los depositos sucesivos y
entrecruzados de pared celular secundaria hacia el interior de las células hacen que las

fibras posean un lumen celular reducido que representan microporos resistentes frente a un
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proceso térmico (Fig. 2.3: B-C). Por ultimo, la presencia de silice intracelular en la
estructura de las fibras contribuye a su resistencia (McNaughton & Tarrants, 1983) y, tras la
pirolisis, favoreceria el mantenimiento de la estructura. Tanto la silice como la base

carbonosa de las fibras compactas, polilameladas, con un reducido lumen celular,

permanecen tras la pirdlisis.

PC1

Fig. 2.3. A, Haz vascular en transcorte; B, Detalle de un grupo de fibras de esclerénquima;
C, Representacion esquematica del grupo de fibras de esclerénquima, mostrando un detalle
de la estructura polilamelada de la pared celular secundaria de una de las fibras.
Referencias: PC1, pared celular primaria; PC2, pared celular secundaria; LM, laminilla

media; LC, lumen celular. Escalas: A: 100 pum, B: 10 pm.
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Cuadro 2.1. Superficie especifica (SBET), diametro promedio de poros, analisis elemental

y relaciones atdmicas O/C, H/C en los cuatro adsorbentes.?

Diametro

Elementos |Ceniza | C H | N |S 0% | Fe o/clhic Sger | promedio

constitutivos| (%) | (%) | (%) | (%) | (%0) | (%0) | (%0) (m?/g) | de poros
(A)
BC 34 133,57(1,01|{0,94|0,06|30,42/0,09|0,91|0,03| 6,7 11
BCA 11 |40,98/2,03(0,61| 0 |45,99|0,08|1,12|0,05| 1240 12,1
BC-Fe 67,4 |16,09/0,86|0,57| 0,4 |15,25|17,9/0,95|0,05| 28,9 9,7
BCA-Fe 47,2 110,62|0,57|0,38| 0 [41,23|18,7|3,88|0,05| 482,4 13,4

& Los valores elementales informados son promedios de tres mediciones. El error estandar
no supero el 5 %. Los contenidos de oxigeno se estimaron por diferencia: O % =100 - (C +

H+ N + S + ceniza).

El desarrollo de microporosidad en BC y el mantenimiento de la estructura
anatomica por el refuerzo del Si, sumado a la activacion quimica con KOH, desarrollé areas
de superficie especifica alta (~ 185 veces mayor que BC). Este proceso promueve la
intercalacion del potasio en el material carbonoso y la consecuente exposicion a altas
temperaturas genera explosiones de vapor (Lillo-Rédenas et al., 2003; Zhu et al., 2018). El
mantenimiento de la estructura anatomica de las cafias evita la aglutinacion de poros y
colabora, a su vez, con el desarrollo de microporosidad. La deposicion de Fez04 aumenté la
superficie especifica de BC (~ 4 veces), mientras que disminuyd la superficie especifica de
BCA (~ 2.5 veces). Tal como se representa en la Fig. 2.4., la dispersion de nanoparticulas

de FesOs4 (@ 10-25 nm, segin mediciones con MEB de alta resolucion) y sus agregados
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sobre BC, incrementa la superficie de BC-Fe. Esto también fue observado por
Karunanayake et al. (2019) y Bombuwala Dewage et al. (2018) al depositar nanoparticulas
de Oxido de Fe sobre biocarbones a base de madera de Abeto de Douglas (Gimnosperma).
Por el contrario, el depdsito de nanoparticulas sobre el BCA, bloquea gran parte de sus
microporos, lo que explicaria la disminucion en la superficie especifica de BCA-Fe. Estos
resultados coinciden con los obtenidos por Deliyanni et al. (2013); Karunanayake et al.
(2017) en carbones activados a base de madera suministrados por MeadWestvaco y Acros
Organics-(7440-44-0), respectivamente, e impregnados con nanoparticulas de éxidos de Fe.
El didmetro promedio de los poros fue de 11; 12,1; 9,7; y 13,4 Angstrom para BC, BCA,
BC-Fe y BCA-Fe, respectivamente. Los adsorbentes activados desarrollaron un didmetro
promedio de los poros de 2,4 A, es decir, un diametro mayor que en los biocarbones no
activados. Durante la activacién quimica los macro y mesoporos preexistentes en el
material precursor (BC) se agrandan como producto de la intercalacion de potasio y la

explosion de vapor.
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Fig. 2.4. Representacion esquematica del efecto de la activacion quimica y la deposicion de

nanoparticulas sobre BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe.

Los porcentajes mayores de C y O en BCA resultaron en un mayor O/C que BC
(Cuadro 2.1). Tras la activacion con KOH se desarrolld6 una microporosidad sustancial a
expensas de la pérdida de C (i.e., eliminado por oxidacion del carbono por parte del KOH).
Esto deja grupos oxigenados recubriendo los nuevos poros. EI % de C y H en BC-Fe y
BCA-Fe es significativamente mas bajo que en BC y BCA, debido a que las superficies
estan impregnadas con nanoparticulas de FesOs. Esto se visibiliza en el considerable
aumento del % de Fe en los biocarbones impregnados.

El porcentaje de cenizas depende del adsorbente utilizado [BCA (11 %) < BC (34

%) < BC-Fe (67,4 %) < BCA-Fe (47,2 %)]. El mayor % de BC se relaciona con el perfil
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pirolitico utilizado, y un 33 % de su composicidn corresponde a silice (Cuadro 2.2). Estos
datos se condicen con las cantidades de silice informadas en otras especies de bambues
lefiosos (Collin et al., 2011; Fu, 2007). El % de Si en cafias de especies de bambues de los
géneros Phyllostachys Siebold & Zucc., Pseudosasa Makino ex Nakai, Bambusa Schreb.,
Dendrocalamus Nees y Gigantochloa Kurz ex Munro, varia entre <5 a 102 mg/g (Collin et
al., 2011). Tras la activacion, el alto desarrollo de la superficie especifica incrementa a su
vez el diametro de los poros. Esto, sumado a los lavados con HCI, disminuyé el
componente de cenizas de BCA (11 %). Este fendmeno también fue observado en la
activacion quimica con KOH de biocarbones a base de céscaras de arroz (Li et al., 2016),
como también de residuos carbonosos provenientes de plantas de produccion de energia
electrica por quema de carbon (Wu et al., 2010). La activacion reduce las especies
metélicas en las formas de Ca, Mg, K y éxidos e hidroxidos de Na, por lo tanto, BCA
exhibe mayor % C y menor porcentaje de cenizas que BC. Las mismas son
mayoritariamente responsables del elevado contenido de cenizas en BC-Fe y BCA-Fe
(Cuadro 2.1). Estos resultados concuerdan con los obtenidos por Karunanayake et al.
(2019) y Wathudura et al. (2020) en especies de biocarbones y biocarbones magnéticos a
base de madera de Abeto Douglas y cascara de coco, respectivamente. El gran contenido de
cenizas en BC-Fe (67,4 %) y BCA-Fe (47,2 %) esta mayoritariamente representado por

estos depositos.

Cuadro 2.2. Anélisis elemental de la ceniza de BC.

Elemento | Ca Mg Fe | Mn K Na Ba Sr Ti Ni Pb

Si#

% 0,173 0,257 | 0,032 | 0,01 | 3,817 | 0,406 | <0,10 | <0,10 | <0,10 | 0,001 | 0,001

33,5

aSi y otros elementos inorganicos insolubles en &cido nitrico.
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La distribucion de algunos elementos constitutivos de los biocarbones (i.e., C, O, Fe
y Si; Cuadro 2.1) también se puede analizar mediante TEM-EDS, donde la proporcion de
cada elemento se asocia con su intensidad en la coloracion (Fig. 2.5). A pesar de no ser un
método cuantitativo, permite ubicar la distribucion de los elementos sobre el material. Las
distribuciones elementales TEM-EDS observadas en BCA (Fig. 2.5: a) y BC (Fig. 2.5: e)
versus las de los adsorbentes BCA-Fe (Fig. 2.5: b) y BC-Fe (Fig. 2.5: f) confirman la
impregnacion con oxidos de hierro. Luego de que las muestras BC, BC-Fe, BCA 'y BCA-Fe
se pusieron en contacto con As(V), se revela su presencia en superficie (Fig. 2.5: a-h, ver
columna de As). La superposicion de los mapas de distribucion elemental de Fe, O y As
(Fig. 2.5: g, h) revelan que el As fue quimisorbido preferentemente sobre el 6xido de
hierro, asi como en algunas regiones de BC y BC-Fe que contienen silice. Esto implica que
la silice contribuye con la sorcidon de As. Este resultado concuerda con lo informado por
Zeng (2003) donde pese a la baja proporcion (6,8 %), se comprueba la adsorcion de As(V)
por SiO2 a pH 7. Al mismo tiempo, durante la deposicién de FezOs a pH 10, se restauran
los grupos oxhidrilos ligados a la silice (Si-OH), que podrian haberse perdido durante la
pirdlisis. En concordancia, Zeng (2003) sostiene que el contacto de Si(OH)4 con -FeOOH,
genera polimerizacion, la cual es responsable de la formacién de complejos superficiales
entre Si y Fe. Durante la activacion de BC a BCA con KOH a 700 °C, la formacion de
silicatos en las particulas de silice es también posible (Pokrovski et al., 2003). EI mapeo de
distribucién elemental TEM-EDS tras el contacto con BCA y BCA-Fe también confirmo la
presencia de As quimisorbido (Fig. 2.5: ¢, d). Las cuantificaciones elementales realizadas

en base a los espectros EDS de cada biocarbon, antes y después del contacto con arsénico,
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se presentan en la Cuadro 2.3. Las mismas son consistentes con los resultados del analisis

elemental (Cuadro 2.1).

Fig. 2.5. Mapas de distribucién elemental TEM-EDS de C, O, Fe, Siy As para cada especie

de biocarbdn y sus analogos, tras contacto con As(V). Escalas: 2,5 um.

< .
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Cuadro 2.3. Cuantificaciones elementales (% peso) mediante la técnica TEM-EDS para

BC, BCA, BC-Fe, BCA-Fe y sus analogos, tras contacto con arsénico.

BC BCA | BC-Fe | BCAFe | BC+As | BCAtAs | Do ot |BCAFer
C 71,9 89,8 3,7 9,7 49,8 96,3 91,6 32,6
(@) 10,8 5 12,6 25 9,4 3,1 4,9 3,9
Si 16,6 4,7 1,4 2,3 39,4 0,3 0,7 2,3
Fe - - 79,1 62,1 0,2 - 2 57
S 0,4 0,2 3,1 0,6 0,7 0.1 0,3 0,4
Mg 0,3 0,2 0,1 0,2 0,3 - - -
P - 0,2 - - - - - -
As - - - - - - 0,3 3,6
Tras haber realizado un analisis exhaustivo de la composicion elemental, es preciso
llevar a cabo el estudio de la composicion superficial de los adsorbentes. Esto permite
comprender 'y predecir el comportamiento de las posibles interacciones

biocarbones/arsénico (adsorbente/adsorbato). Los puntos de carga cero (PZC) para BC,
BCA, BC-Fe y BCA-Fe fueron 10,8, 8,0, 4,0 y 10,9, respectivamente (Fig. 2.6). EI PZC
basico de BC refleja la presencia de 6xidos y carbonatos (i.e., CaO, MgO, K0, Na.O,
CaCO3, MgCO3, K2CO3 y Na>COs) formados durante la pirdlisis de la cafa, tal como
describe Karunanayake et al. (2019). Tras la activacién quimica de BC con KOH, el PZC
de BCA disminuye a 8,0. La alta porosidad producto de la pérdida de masa, seguida de
sucesivos lavados, elimind Oxidos basicos, hidroxidos y algunos carbonatos de BCA. Al
mismo tiempo, expuso superficies que contenian fendlicos y otros grupos oxigenados. Tras
la activacion con KOH, la silice presente en BC pasa a formar complejos de silicato
acuosos Egq. (2.1). Este resultado, guarda relacion con los compuestos detectados por
Pokrovski et al. (2003). Los silicatos tienen un pKa = 9,91 + 0,04 que contribuyen a la

superficie basica de BCA y BCA-Fe.
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El PZC neto del BC-Fe es méas acido que el del BCA-Fe (4,0 y 10,9,
respectivamente). Los hidroxilos en el éxido de hierro depositado (magnetita pKa = 5,6)
contribuyen a una deriva acida del PZC. Ademas, durante la precipitacién de la magnetita
se producen grupos carboxilo en la superficie de BC-Fe, producto de la oxidacion de la
superficie carbonada de BC Fe® */ O, (Borah et al., 2009; Han et al., 2015). Los gréaficos
(AR)-XPS de BC-Fe C1s y Olrefuerzan este supuesto (datos no mostrados, presentes en el
material suplementario de Alchouron et al., 2020). Finalmente, la hidroxilacion de las
superficies de silice durante la deposicion de Fe3O4 (> 24 h a pH 10) restauro los grupos Si-
OH que podrian haberse deshidratado durante la formacion de biocarbon a 700 °C. Estos
grupos Si-OH son acidos (pHezc = 1,5-3,0) (Anderson & Benjamin, 1985; Parks, 1965) vy,
por lo tanto, reduciran el PZC neto. Todos estos factores disminuyen el PZC neto de BC-Fe
a un pH acido (4,0). La razon de que el PZC de BCA-Fe sea mucho mas basico (10,9), es la
conversion de su superficie expuesta de silice acida a silicatos fuertemente basicos, durante
la activacion con KOH a 700 °C. Al haber pasado a un pH basico, los oxhidrilos del Si se
transformaron en silicatos. Se pierde la acidez proveniente de los grupos oxhidrilos, por
conversion del Si-OH a silicatos. Sumado a esto, la alta porosidad de BCA expone mucha
mas superficie de silice durante la activacidn, lo que se corresponde con mayor cantidad de

superficies béasicas de silicato.
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Fig. 2.6. Gréficos para obtencion de pHPZC.

La Figura 2.7 A 'y B compara los difractogramas obtenidos por DRX de BC, BCA,
BC-Fe y BCA-Fe manteniendo la misma escala CPS antes y después de la sorcion de
arseniato. Mediante esta técnica analitica es posible determinar los compuestos quimicos
presentes en superficie e identificar las fases cristalinas de los materiales adsorbentes. La
sefial ancha a 20 = 22,7° para BC y BCA son difracciones de la conversion de la estructura
cristalina de lignina-celulosa a una estructura mas carbonosa tras la pirdlisis (Regmi et al.,
2012). Dicha sefial desaparece casi por completo después de la deposicion de Oxido de
hierro donde la superficie carbonada esté parcialmente cubierta (FexOy). Los espectros de

los biocarbones no activados (BC, BC-Fe) muestran sefiales quimicas referidas a las
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diferentes especies quimicas del silicio. El pico en 26 = 21,5° (002) tanto en BC-Fe como
en el BC-Fe que tomo contacto con As se atribuye a SiO». La deteccion de SiO2 en BC y
BCA es dificultosa ya que ocurre dentro de la amplia regién carbonosa amorfa (Xiao et al.,
2014; Zeng, 2003) y debido a la formacion de silicatos en BCA. Tras la deposicion de
FesOs en BC se detectan picos [20 = 41,1° (211); 38,2° (210); 34,2° (040)]
correspondientes a compuestos Fe-O-Si en el DRX, los cuales se atribuyen a Fe>(SiO4). Se
evidencia que BC-Fe puede formar compuestos de Fe-O-Si-OAs durante la adsorcion de
As, lo que conlleva a una mayor superficie apta para ligaduras con As y, por afadidura,

mayores capacidades de adsorcion de arseniato.
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2.7. Gréficos de difraccion DRX para las especies de biocarbones. A-B, antes y después del

contacto con As(V).
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La mayoria de los picos DRX para BC-Fe y BCA-Fe se corresponden con los
precipitados de particulas de 6xidos de hierro. Las ubicaciones (26) e intensidades de
difraccion son consistentes con el patron estandar para FesOs [26 = 18,3° (111); 30,0°
(220); 62,5° (440)], FeO [20 = 35,9° (111)] y Fe203 [26 = 53,7° (422)]. Tras la sorcion de
As(V) no se observaron cambios significativos en los patrones de picos cristalograficos
(Fig. 2.7: B). El arseniato se adsorbe preferentemente en la superficie de la magnetita. La
region Fe-O-As no es cristalina y constituye una region delgada. Esto no provocara
cambios en la estructura de la magnetita, en la posicién de sus picos DRX o0 en sus
intensidades. Sin embargo, tras la sorcién de As por BC-Fe, se distingue un pico en 26 =
50,2° (101, -412, 23), el cual se podria corresponder con Fe elemental, arsenopirita (FeAsS)
0 MgSiOg, respectivamente (Buerger, 1936; Ono et al., 2010).

La Figura 2.8 muestra el momento magnético (M) para BC y BC-Fe tanto a 5 K
como a 300 K. BC no presenta un momento magnético detectable (M) (Fig. 2.8). BC-Fe
tiene valores M de 29 y 25 emu/ga a 5 K y a 300 K, respectivamente. Las magnitudes del
momento magnético (M) son directamente proporcionales al tamafio de las nanoparticulas
superparamagnéticas (Sutens et al., 2016). Se requieren metodos sintéticos capaces de
ajustar las nanoparticulas de éxido de hierro superparamagnéticas por tamafio (Sutens et al.,
2016). La reducida dependencia de la temperatura de las propiedades magnéticas de BC-Fe
permite que el adsorbente se remueva y recoja facilmente con un iman en una amplia gama

de temperaturas.
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Fig. 2.8. Momentos magneticos. A, BC. B, BC-Fe.

Se establecid la composicion elemental de las regiones de la superficie adsorbente y
los correspondientes estados de oxidacion, tanto antes como despues de la adsorcion de
As(V) mediante el analisis de los espectros de XPS. Los espectros de baja resolucion (BR)
de los cuatro biocarbones y sus analogos, luego del contacto con As(V), se ilustran en la
Fig. 2.9. Los biocarbones muestran sefiales referidas a la presencia de Siy Fe en BC-Fe y
BCA-Fe. Las sefiales a 44,9 y 1326,9 eV obtenidas de los biocarbones contactados con
As(V) se deben a la eyeccidon de electrones en los niveles de arseniato As3p y As3d,

respectivamente.
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Fig. 2.9. Espectros XPS de baja resolucion para los biocarbones antes y después del
contacto con arsénico (CPS-Counts per second).

La Figura 2.10 muestra el detalle de los espectros XPS de alta resolucion,
correspondientes a la zona donde resuelven los picos debidos a As2p y As3d. Estos picos se
asignaron a complejos superficiales formados a partir de las dos especies protonadas de
oxianiones (H2A4s0; y HAsOZ™) que existen a pH 7. Para As2p, los picos envolventes
presentes entre 1329,8-1327,8 eV y 1328,3-1326,6 eV pertenecen a la superficie unida a
Fe — O — AsO;H~ (o sus analogos bidentados) y Fe — O — As0Z~, respectivamente. A
la vez para As3d, los picos envolventes presentes entre 47,7-45,2 eV y 46,5-45,5 eV
corresponden a Fe — O — AsO;H™ (o sus analogos bidentados), Fe — O — As0Z™,

respectivamente (Cuadro 2.4).
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Fig. 2.10. Espectros XPS de alta resolucion (AR) para los biocarbones después del contacto

con arsénico (CPS-Counts per second).



Cuadro 2.4. Datos provenientes de los espectros de alta resolucion (AR)-XPS As2p y As3d

para BC, BCA, BC-Fe, BCA-Fe, tras el contacto con As(V)?

47

BC | BCA |BC-Fe BE?'
Pico/estado quimico en (AR)-XPS As(V)2p y As(V)3d + + + N
As As As
As
Energia de enlace (eV) | 1328,7 | 1328,7 | 1329,8 | 1327,8
Fe-O-AsOsH" 0 Porcentajes atémicos (%) | 0,2 | 03 | 10 | 03
el analogo bidentado (H-AsOx)
FWHM* (eV) 1,5 1,6 1,8 1,4
As2p
Energia de enlace (eV) | 1327,4 | 1327,4 | 1328,3 | 1326,6
Fe-0-AsOs™ 0 Porcentajes atomicos (%) | 0,3 | 04 | L0 | 0,2
el andlogo (HASO?) orcentajes atomicos (%) : : : :
FWHM* (eV) 1,4 1,3 2,0 1,9
Energia de enlace (eV) | 45,2 45,6 47,7 46,3
Fe-O-AsOzH 0 . .
. P % 1 1 1, ,
el analogo bidentado (H2AsOx) orcentajes atomicos (%) | 0 0 0 03
FWHM* (eV) 1,7 1,9 1,9 1,2
As3d
Energia de enlace (eV) | 43,7 43,5 46,4 45,5
Fe-O-AsOs% 0 —
analogo (HASO.?) Porcentajes atdmicos (%) | 0,1 0,1 0,6 0,2
FWHM* (eV) 0,8 1,5 1,6 1,3

?Los valores de energia de enlace se estimaron con un error maximo de = 0,05 eV en el

ajuste de la curva. *FWHM: Full widths at half maximum.

2.3. Conclusiones parciales

e El analisis bibliografico mostré que en la mayoria de las investigaciones se
trabaj0 con materiales que provienen de especies no
taxondmicamente, o bien, con mezclas de proporciones y composicién no
definida. Se cuestiona la repetibilidad y posibilidad de escalado de estos

biocarbones. En esta tesis se trabajé con una especie identificada

identificadas

taxondmicamente y se brindaron precisiones del material seleccionado.




48

La micromorfologia de las cafias de G. chacoensis se conservo en los
biocarbones, tras el proceso de pirdlisis. La presencia de silice en las cafias,
sumada a la estructura polilamelada de las paredes celulares secundarias y la
intercalacion de K a 700 °C (activacién quimica) generd un aumento
drastico en la superficie de BCA (~ 185 veces mayor).

La deposicién de nanoparticulas de hierro en el material mesoporoso (BC) o
microporoso (BCA) modulé la superficie especifica aumentando o
disminuyendo, por blogueo de microporos, respectivamente.

La composicion elemental de BC difiere en los 3 adsorbentes obtenidos
(BCA, BC-Fe y BCA-Fe), debido a los procesos de activacion quimica y co-
precipitacion de Fe. La elevada proporcion de Si en BC y de Fe en BC-Fe y
BCA-Fe son responsables de la alta proporcion de cenizas.

La independencia de la temperatura de las propiedades magnéticas de BC-Fe
permite que éste se remueva de la solucion mediante el uso de un iman,

cubriendo una amplia gama de temperaturas.

El Si modula el PZC de manera diferencial en cada adsorbente, tanto en la
activacion de BC con KOH como en el proceso de deposicion de

nanoparticulas de Fe sobre BC y BCA.

La técnica de co-precipitacion de hierro logro impregnar los biocarbones con
nanoparticulas principalmente de Fe3O4 de 10-25 nm diam.

Los biocarbones sintetizados son materiales heterogéneos con dos, tres o
cuatro potenciales fases adsortivas (fase carbonosa, silice, minerales como

CaCOs y magnetita), capaces de interactuar con el medio.
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La fase impregnada con nanoparticulas de Fe3Os que determinan los
oxhidrilos ligados al Fe en su superficie (i.e., BC-Fe y BCA-Fe), servira
como sitio adsortivo adicional a las fases carbonosas y las silicadas. En
consecuencia, aumenta la superficie para interacciones electrostéaticas,
pudiendo generar uniones mas fuertes con As.

Las caracteristicas mencionadas influyen en el comportamiento de los

biocarbones como adsorbentes de arsénico en medios acuosos.
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Capitulo 3: Ensayos de adsorcion de arsenico, 1°"
screening troncal

Los resultados de este capitulo forman parte de la siguiente publicacién: Alchouron, J., C.
Navarathna, H. D. Chludil, N. B. Dewage, F. Perez, E. B. Hassan, C. U. Pittman Jr., A. S.

Vega & T. E. Mlsna. 2020. Assessing South American Guadua chacoensis bamboo biochar
and FesO4 nanoparticle dispersed analogues for aqueous arsenic(V) remediation. Science of

the Total Environment 706, 135943
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Introduccién

En los Gltimos afos, resulta de interés primordial el hallazgo de materiales adsorbentes
de bajo costo que resulten dtiles en el tratamiento de aguas con concentraciones de As
superiores a las aconsejadas por la OMS (Litter et al., 2010). Con este fin, es necesario
comprender el comportamiento del adsorbente en presencia del contaminante (i.e.,
arsénico). En este tipo de soluciones acuosas monocomposicionales (As-O-H20) se limita
la presencia de otros componentes quimicos o bioldgicos, los cuales podrian interferir con
la adsorcién. De este modo, se focaliza en la interaccién biocarbones/As. Para ello, se
emplean soluciones de As con concentraciones superiores a las halladas en la naturaleza,
con el fin de saturar las posibles interacciones adsorbente/adsorbato. Durante esta etapa, se
estiman diversos pardmetros operatorios relacionados con el tamafo de particulas de
biocarbon, concentracion inicial de As, pH 6ptimo de la solucidn y tiempo y temperatura de

contacto adsorbente/adsorbato.

La superficie funcional de los materiales adsorbentes y la especiacién del arseniato
varian con el pH de la solucion (Mohan & Pittman, 2007), regulando las interacciones
adsorbente/adsorbato (Fig. 1.2). En algunos complejos multifasicos, tales como biocarbén a
base de neumaticos (Mouzourakis et al., 2017), biocarbon/Al a base de Tetra Pak (Ding et
al., 2018), perlas de alginato impregnadas de éxido de hierro (Sigdel et al., 2016), dolomita
carbonizada (Salameh et al., 2015), entre otros, se ha informado la adsorcion de As(V) en
un rango de pH de 2 a 12. El pH de 5-9 cubre el rango de la mayoria de las aguas
subterraneas naturalmente contaminadas con As (Bardach et al., 2015; Singh et al., 2015).
En concordancia con lo expuesto en el capitulo 2, cada fase tiene su PZC local, lo cual

influye en la adsorcion total de contaminantes (Salameh et al., 2015).
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Los resultados experimentales sobre el capacidad de adsorcion de solutos en
equilibrio y la cinética de adsorcion se describen mediante modelos o formulas empiricas
(Simonin, 2016). El conocimiento de los adsorbentes frente a estas variables y la
determinacion de los pardmetros de reaccion son criticos para su optimizacion si se planea
escalarlos (Simonin, 2016). Con este proposito, se emplean diferentes tipos de ecuaciones
que representan cinéticas de reaccion. La capacidad de una formula para ajustar datos
experimentales como una funcién del tiempo no es suficiente para validar un mecanismo ya
que existen otros factores (i.e., la transferencia de masa, la difusion en pelicula o la difusion
intraparticula) que aportan evidencias y deben ser explorados. Al mismo tiempo, la
adsorcion de arsénico en el equilibrio se puede analizar mediante diversos modelos. Entre
ellos, los modelos de Langmuir (1918) y Freundlich (1906) son los més difundidos. El
primero sugiere adsorcion de monocapa sobre superficies homogéneas, mientras que el
segundo se emplea para evaluar la adsorcion multicapa basada en la sorcion en superficies

heterogéneas.

Otras variables, tales como la temperatura de contacto, la relacion entre
adsorbente/adsorbato (dosis de biocarbén) o el tamafio de particula influyen sobre la
capacidad adsortiva de los biocarbones y es posible analizarlas y/o parametrizarlas en aguas
monocomposicionales. Por ejemplo, las capacidades de sorcion de As(l1l) por parte del
carbon activado a base de bismuto aument6 de 0,091 a 1,21 mg/g en temperaturas
crecientes de 15 a 45 °C (Zhu et al., 2016), confirmando una sorcion endotérmica. Por otro
lado, la naturaleza exotérmica y espontanea de la adsorcion de As(lll) se observo sobre
carbonilla impregnada con Fe, disminuyendo de 20,3 a 9,9 mg/g cuando la temperatura se

elevd de 20 a 40 °C (Ziati et al., 2012). Verma and Singh (2019) compararon el
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rendimiento de sorcién de As(l11) y As(V) de biocarbones sintetizados a base de diferentes
especies de Tectona L. f. y Lagerstroemia L. Si bien los adsorbentes se sintetizaron
siguiendo el mismo protocolo, el tamafio de particula del biocarbon de Tectona fue mayor
que el de Lagerstroemia (250-450 nm y 60-90 nm, respectivamente). Sin embargo,

Lagerstroemia mostr6 menor capacidad de adsorcion de As(l11) y As(V).

En este capitulo se analiza comparativamente la capacidad de adsorcion de arsénico de
las cuatro especies de biocarbones en aguas monocomposicionales. Esto permitira evaluar

los mecanismos de los materiales desarrollados en la remocién de arsénico.

3.1. Metodologia

3.1.1. Dependencia del pH en la adsorcion

En primer lugar, se analizo el efecto de la variacion de pH (5, 7 y 9) de las
soluciones contaminadas con As(V) sobre la capacidad adsortiva de los biocarbones. Para
cada uno de los pH, los adsorbentes (0,05 g) se agitaron (300 rpm) con 25 mL de solucion
de adsorbato [As(V) 10 mg/L] durante 120 min. Las soluciones se filtraron para determinar

el arsénico remanente en solucion. El ensayo se realizé por triplicado.

3.1.2. Ensayos de cinética de adsorcion

Se analiz6 el efecto del tiempo de contacto adsorbente/adsorbato sobre la adsorcion
de As(V). Se agitaron (300 rpm) 0,05 g de adsorbente en 25 mL de solucién de As(V) [10
mg/L] en intervalos de 0,5 a 300 min de tiempo de contacto. El ensayo se realizd por

triplicado, a pH 7 y a 25 °C. A continuacidn, las soluciones se filtraron a distintos tiempos
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con el fin de determinar el arsénico remanente. Los datos se ajustaron a modelos de cinética

de pseudo-primer y pseudo-segundo 6rdenes (Cuadro 3.1).

Cuadro 3.1. Modelos de cinética de adsorcion de pseudo-primer y segundo 6rden.

M(.)d,EI.O de Ecuacion Parametros
cinética
De pseudo- Ki: constante cmeltéc;gglgmmer orden (min -
%rr'g;r dqe K.« (q. — gt cantidad adsorbida en un tiempo t (mg/g).
ac K@ —a) 0e: cantidad adsorbida en el equilibrio
(mg/g).
De pseudo- Ka: constante cme_tllgamdgej;agundo orden (min
d : > e
S?rléggo % =K, *(q. — q¢)? | O cantidad adsorbida en un tiempo t (mg/g).
Qe: cantidad adsorbida en el equilibrio
(mg/g).

3.1.3. Ensayos de isotermas de adsorcion

Se evaluo el efecto de la variacion de la concentracion de As(V) [2,5 a 1000 mg/L]
sobre la capacidad adsortiva de los cuatro biocarbones, a tres temperaturas de contacto (5,
25 y 40 °C). Para ello se equilibré (300 rpm, 60 min) 0,05 g de cada adsorbato con 25 mL
de cada una de las soluciones de As(V) a pH 7. El tiempo de equilibrio entre As(V)
adsorbido y As(V) remanente en solucion (60 min) se determind mediante el ensayo de
cinética de adsorcion. Las tres temperaturas de contacto simularon las estaciones del afio
(invierno, otofio/primavera y verano). Luego del equilibrio, se realizaron las filtraciones y
se determino el As(V) remanente en cada solucidn. Se graficaron las isotermas de adsorcion

ajustando a los modelos de Langmuir (1918) y Freundlich (1906).



Cuadro 3.2. Modelos de isotermas de adsorcion Langmuir y Freundlich.
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Modelo de . .
Ecuacion Paradmetros
Isoterma
QO: capacidad de adsorcion de monocapa (mg/g).
Langmuir . KL: cop§tante relacionada con la entalpia neta de
(1918) 0 = Q"K.C. | adsorcion (KL o e-AH/RT).
© " 14 K,C, | Y cantidad adsorbida en el equilibrio (mg/g).
Ce: concentracion de equilibrio de solutos (mg/L).
Kr: constante indicativa de la capacidad de adsorcién
relativa del adsorbente (mg/g).
Freundlich 1/n: constante indicativa de la intensidad de la
(1906) e = KzC2'™ | adsorcion.
ge: cantidad adsorbida en el equilibrio (mg/g).
Ce: concentracion de equilibrio de solutos (mg/L).

3.1.4. Efecto de la variacion del tamafo de particula sobre la remocion de As(V) a

diferentes tiempos de contacto

Dados los resultados promisorios de BC-Fe en el tratamiento de aguas

contaminadas con As(V), se decidié evaluar su comportamiento adsorbente en funcion del

tamafo de particula. Se seleccionaron rangos de 150-500, 501-2000 y 2001-15000 um (Fig.

3.1). Los ensayos se realizaron por triplicado en soluciones de As(V) de 300 pg/L a 25 °C,

pH 7, con agitacién (200 rpm) y tiempos de contacto de 10-360 min.

(A)

(8) (€
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Fig. 3.1. Rangos de tamafio de las particulas de BC-Fe. A, 150-500 uym. B, 501-

2000 um. C, 2001-15000 pm. Escala: 1 mm.

3.1.5. Efecto de la variacion de relacion biocarbon/solucion de As(V), a diferentes

concentraciones y temperaturas de contacto

Se evalud el efecto de la variacion en la relacion biocarbon/solucion de As(V) sobre
la adsorcion de arsénico por parte de BC-Fe (150-500 um) a tres temperaturas de contacto
(5, 25 y 40 °C). Las dosis de biocarbon variaron entre 0,1 y 5 g/L en 200 mL de soluciones
de As(V) 300 pg/L. Los ensayos se realizaron en botellas PET de 250 mL, por triplicado,

pH 7, con agitacion (200 rpm) hasta equilibrio (1 h).

3.1.6. Lixiviacion de hierro de BC-Fe y BCA-Fe y precipitacion de insolubles de Fe-As

La lixiviacion de hierro se investigd para justificar las altas capacidades adsortivas
de As(V) obtenidas por BC-Fe y BCA-Fe a 40 °C. Los adsorbentes se sumergieron por
separado en tres concentraciones diferentes de arseniato acuoso (10, 500 y 1000 mg/L), a
pH 5, 7y 9, y a dos temperaturas de contacto (25 y 40 °C). Estos experimentos, emplearon
50 mg de cada adsorbente en 25 mL de solucién acuosa a cada concentracion, pH vy
temperatura, seguido de agitacion a 200 rpm durante 3 h. Los contenidos de hierro en fase

liquida se determinaron por AAS.

3.2. Resultados y discusion

3.2.1. Dependencia del pH en la adsorcion

El efecto del pH sobre la adsorcion de As(V) se evalué a una concentracion de 10

mg/L a pH 5, 7 y 9 (Fig. 3.2). En este rango, el arseniato domina en sus especies quimicas
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H2AsOs y HAsO4> a pHs 5 y 9, respectivamente (Fig. 1.2). Ambas especies coexisten a
pH 7, el pKa2 del arseniato es 6,94 (Katsoyiannis & Zouboulis, 2002). Empleando una
relacion de 0,5 mL de adsorbato/mg de adsorbente (25 mL de solucion de 10 mg/L As(V)
en contacto con 50 mg de biocarboén), las variaciones de pH no afectaron significativamente
la adsorcion de As(V) por BC, BCA y BC-Fe. Esta es una observacion importante, dado
que la contaminacion natural de aguas subterraneas con arsénico varia entre ~ 0,001 a 10

mg/L (Nordstrom, 2002).

100 4 - [ IpH5 |5
1 [ pH7
[ pH9
S 80- L4
< £
'S 60 -3 3
- | &
Q
& 40- T g 2~
20 - L1
0 -0
BC BCA BC-Fe BCA-Fe

Fig. 3.2. Efecto de la variacién de pH en la remocién de As(V) por BC, BCA, BC-Fe y

BCA-Fe.

En las condiciones del ensayo, BC-Fe logro eliminar el 98 + 2 % de As(V) dentro
del rango experimental de pH 5-9. A diferencia de BC-Fe, la eliminacion de As(V) por
BCA-Fe fue mas sensible al pH y disminuyo significativamente (~ 25 %) a pH 5. Los

biocarbones BC y BCA eliminaron el ~ 40 % del As(V). A pHs éacidos, BC y BCA,
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proporcionaron leves disminuciones en la adsorcién, a pesar de que la superficie de los
adsorbentes tiene mas sitios con cargas netas positivas y los adsorbatos estan cargados
negativamente. Estos resultados indican que la adsorcion no sélo debe interpretarse en
términos electrostaticos para predecir las reacciones de quimisorcién que causan la
captacion de As(V). Los biocarbones son adsorbentes multifasicos con 2-3 fases (i.e.,
biocarbdn, silice/silicato y particulas de magnetita), capaces de remover arseniatos. Cada
fase tiene su propio valor de PZC. Se desconoce la contribucion relativa de cada fase sobre
la adsorcién, lo cual complica ain mas las interpretaciones. Aquella fase donde las
superficies se encuentran cargadas positivamente atraerd a los oxianiones y oxidianiones
con mas fuerza. A pH 5, BC-Fe (PZC = 4,0) tiene maés sitios cargados positivamente que a
pH 7 0 9. Por lo tanto, se habria esperado una disminucion en el % de remocion de As(V) a
pH 9. La sustancial sorcion de As(V) en el rango de pH de 5-9 se atribuye a las reacciones
de los oxianiones de As(V) cargados negativamente con nanoparticulas de Fe3Os (pKa =
5,6) y con la porcién de superficie de biocarbon de estos adsorbentes multifasicos (BC PZC

= 10,8). Las superficies de silice y silicato también pueden contribuir.

Otros trabajos realizados en adsorcion de contaminantes por biocarbones también
apoyan la idea de que la adsorcidon no sélo debe interpretarse en términos electrostaticos.
En el rango de pH 2-7 el As(lll) no esta cargado (HzAsOs). Sin embargo, estudios
realizados en biocarbones a base de cafia de azlcar (Roy et al., 2013), pifias de pino
impregnado con Zn (Van Vinh et al., 2015), rastrojo de arroz impregnado con Cay Fe (Wu
et al., 2018), tallos de maiz impregnado con Fe-Mn-La (Lin et al., 2019), entre otros,
sostienen que el pH comprendido entre 2-7 es dptimo para la eliminacion del contaminante.

Segun el PZC informado, sélo el biocarbon a base de cafia de azicar (Roy et al. (2013)
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presentd una carga neta negativa. Dada la naturaleza multifasica de estos adsorbentes, cada

fase de adsorcion tendria influencia especifica sobre la adsorcion total de contaminantes.

La Figura 3.3 muestra las posibles interacciones a nivel superficial formando
complejos entre magnetita-arseniato. Los hidroxilos de superficie (Fe-OH) reaccionan con
As(V) para generar complejos de Fe-O-As a nivel superficial. El arseniato se adsorbe en el
plano exterior 111 de la magnetita con enlaces monodentados a un solo hierro o como una
especie bidentada, que puede ser a uno o dos atomos de hierro adyacentes en la superficie.
Monarrez-Cordero et al. (2016) y Liu et al. 2015 demostraron que la adsorcion de arseniato
sobre magnetita predomina formando complejos binucleares bidentados que comparten
esquinas (?C) (Liu et al., 2015; Monarrez-Cordero et al., 2016). Estos ligandos se

encuentran mas fuertemente adsorbidos que los monodentados (Navarathna et al., 2019).
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Fig. 3.3. Posibles estructuras para complejos de superficie de magnetita-arseniato, basados

en la descripcion de Navarathna et al. (2019).

3.2.2. Ensayos de cinéticas de adsorcion

Los cuatro adsorbentes presentaron una rapida cinética de equilibrio en las

condiciones de ensayo [25 °C, pH 7, 300 rpm, dosis de 50 mg de adsorbente, en 25 mL de
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solucion 10 mg/L As(V)]. El equilibrio de reaccion se alcanz6 en 60 min (Fig. 3.4: A). Los
datos de adsorcion se ajustaron al modelo cinético de pseudo-segundo orden. Los gréaficos
de ajuste lineal de segundo orden de t/g: en funcion de t [donde qg: es la cantidad de As
sorbido en el tiempo t (mg/g)], mostraron excelentes correlaciones (R?> 0,98) [Fig. 3.4: B].
Ademas, los valores calculados de g (cantidad de As adsorbida en equilibrio en mg/g)
coincidieron estrechamente con los valores experimentales (1 h), mostrando linealidad. A
10 mg/L de As(V) en solucidn, la capacidad de adsorcion de BC-Fe fue el doble que la de

BC, BCA y BCA-Fe, alcanzando un maximo de 5 mg/g.

Fig. 3.4. Cinética de adsorcion: A, efecto de la variacion del tiempo de contacto

biocarbon/solucion sobre la remocion de As(V); B, Ajuste lineal de pseudo-segundo orden.
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3.2.3. Ensayos de isotermas de adsorcion

Los modelos de isotermas de Langmuir (1918) y Freundlich (1906) se emplearon
para describir los datos de adsorcién (Fig. 3.5; Cuadro 3.3). Ambos modelos ajustaron a los
datos, lo que impide distinguir el tipo de sorcién entre monocapa y/o multicapa. En el rango
de pH casi neutro (6,0-8,0) las especies quimicas HAsO.*>" y H2AsO4 coexisten en
solucion (Fig. 1.2). Las capacidades de adsorcion de los cuatro adsorbentes aumenta con el
incremento de la temperatura, lo cual confirma la adsorcion endotérmica. Esto concuerda
con lo informado sobre el comportamiento termodindmico en la sorcion de arseniato (Lin et

al., 2012; Menhage-Bena et al., 2004; Mohan & Pittman Jr, 2007).

A 25 °C, los adsorbentes cubiertos con magnetita alcanzaron las maximas
capacidades adsortivas de Langmuir (90 y 85 mg/g, para BC-Fe y BCA-Fe
respectivamente), dado que a temperatura ambiente los materiales con 6xido de hierro
incrementan la adsorcion de arseniato (Cuadro 3.3). El considerable incremento de las
capacidades adsortivas de los 4 adsorbentes a 40 °C es llamativo. A 40 °C, las capacidades
de adsorcion fueron de 256 mg/g para BC y 457 mg/g para BC-Fe, mientras que BCA
exhibidé una capacidad de aproximadamente 217 mg/g, frente a 868 mg/g para BCA-Fe
(Cuadro 3.3). Los aumentos en las capacidades adsortivas de los 4 adsorbentes de 5 a 25 °C
son sustanciales, pero los observados de 25 a 40 °C son sorprendentemente mayores.
Existen diversos factores responsables de este resultado. En primer lugar, las capacidades
adsortivas de Langmuir dependen del ajuste, que son mas inciertos a 40 °C. Es posible que
el aumento de temperatura dificulte que se alcance el equilibrio. La difusion se produce
hacia mayor nimero de poros pequefios, incrementando la adsorcion de As(V). En segundo

lugar, la quimisorcién forma enlaces de Fe-O-As, asi como otros enlaces en otras fases de
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la superficie. Al aumentar la temperatura, el agua alcanza poros de menor tamafio, donde se
podrian establecer diferentes tipos de interacciones. Esta es una posibilidad distintiva, dada
la complejidad de las fases presentes en estos adsorbentes hibridos multifasicos (superficies
variables en BC y BCA, cambios adicionales con la deposicién de magnetita, el papel de
las particulas de silice, la presencia de silicatos en BCA y BCA-Fe y cualquier carbonato
inorganico del contenido de cenizas del bambu original del cual se alimenté la pirélisis y

los tratamientos posteriores).

Con el aumento de la temperatura en las soluciones de As(V) a pH 5-9, las
nanoparticulas de magnetita de elevada superficie especifica y otros oxidos de hierro y
sales inducen una mayor lixiviacion de Fe 2*/2%*  en concordancia con los resultados
obtenidos por Karunanayake et al. (2019). Esto constituye una contribucion adicional a las
altas capacidades adsortivas obtenidas a 40 °C. Es importante destacar que estos iones de
hierro lixiviados reaccionaron para formar especies insolubles de hierro-arseniato, que
luego precipitaron sobre las superficies adsorbentes. A su vez, se ha informado que el silice
adsorbe As(V) en soluciones levemente basicas (Zeng, 2003). Sin embargo, es incierto el
efecto del aumento de temperatura o la presencia de silicatos (producto de la activacion con
KOH durante la preparacion de BCA) o cualquier SiO> hidroxilado durante la exposicion a
pH 10 durante la deposicion de magnetita. Finalmente, una temperatura mas alta podria
permitir un mayor acceso a microporos o0 poros mas pequefios ocluidos en los adsorbentes
cubiertos con 6xido de hierro. En resumen, las altas capacidades de adsorcién a 40 °C
deberian ser consideradas reales, pero los valores de capacidad adsortiva (ge) son

aproximados, dada la complejidad de estos adsorbentes multifasicos.
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Cuadro 3.3. Pardmetros obtenidos de los ajustes de Langmuir y Freundlich para la

adsorcion de arsénico (V) por BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe a distintas temperaturas.

l\i/lc;?:rlaqze Adsorbente Parametro 5°C 25°C 40 °C
Q° (mg/g) 39 49 256
BC K 0,01 0,1 2,0 x10°

R? 0,99 0,99 0,99

Q° (mg/g) 47 55 217

BCA K 0,1 0,01 0,01

Lanamuir R? 0,89 0,99 0,99
g Q° (mg/g) 51 90 457
BC-Fe KL 0,01 0,01 0,01

R? 0,99 0,99 0,99

Q° (mg/q) 69 85 868

BCA-Fe KL 0,01 0,01 6,4 x10™

R? 0,99 0,99 0,99

Ke 6,2 16,6 0,3

BC n 3,0 51 11

R? 0,99 0,98 0,99

Ke 3,3 4.7 0,5

BCA n 2,6 2,7 0,2

Freundlich R 0.76 0.99 0.99
Ke 1,84 1,7 1,5

BC-Fe n 2,1 1,7 1,2

R? 0,99 0,99 0,99

Kr 0,3 1,2 0,2

BCA-Fe n 1,1 1,6 0,9

R? 0,99 0,99 0,99

Las capacidades adsortivas de los biocarbones de G. chacoensis frente a As(V)
oscilaron entre 39 y 868 mg/g (Cuadros 3.3 y 3.4). De acuerdo con la bibliografia, sélo los
adsorbentes costosos como el carbonato de itrio alcanzaron capacidades elevadas [483,4
mg/g]. En contraste, BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe se comparan favorablemente, exhibiendo
cinética de adsorcién de As(V) rapidas (~ 1 h), y capacidades adsortivas aceptables a pH 7

a25°C.
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Fig. 3.5. Ajustes de Isotermas de Langmuir y Freundlich para BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe

a distintas temperaturas.



Cuadro 3.4. Comparacion de las capacidades de adsorcion de Langmuir para la remediacion de As(V) obtenidas por BC, BCA, BC-Fe

y BCA-Fe en comparacion con otros adsorbentes.

Conc. de Superficie Capacidad Tiempo de

Adsorbente pH Temp. e . i Referencia
ensayo especifica adsortiva equilibrio
(°C) (mg/L) (m’lg) (mg/g) (h)
5 39
BC 7 25 2,5-1000 6,7 49 1 Esta tesis
40 256
5 47
BCA 7 25 2,5-1000 1239,7 55 1 Esta tesis
40 217
5 51
BC-Fe 7 25 2,5-1000 28,9 90 1 Esta tesis
40 457
5 69
BCA-Fe 7 25 2,5-1000 482,4 85 1 Esta tesis
40 868
BC a base de carbonato basico 7,5- 20 10-60 352,6 (Wasay et al.,
de itrio 9 30 mmol/L 28,6 428,1 1 1996)
40 483,4
. No (Wang et al.,
BC-Fe a base pino 7 especifica 1-50 209,6 0,3 20 2015)
. No (Wang et al.,
Hematita-Fe 7 especifica 1-50 193,1 0,4 20 2015)
BC-Fe-Hickory 5,8 20 0,1-55 16 2,2 24 (Hu et al., 2015)

BC-Fe(0) a base de pino 4,1 22 0-400 211,7 124,5 1 (Wang et al.,




Cuadro 3.4. Continuacion:

BC-Fe(0) a base de roble rojo

BC-Fe(0) a base de hierba
varilla

BC-Al
BC-Fe

BC a base de roble japonés
BC-Fe

BC-Fe

BC-Fe a base de residuos de
té

21,5
21,5
22+2
Ambiente

201

25+2

30

No
especifica

0-25

0-25

5-1000

10-500

0,05-7,0

0.25-100

0-150

2-120

No disponible
No disponible
174
119,3

475

297,1
4,81

63

15,6

7,9

33,2

25,6

3,9

6,8

14,7

38,0

48

48

24

24

2

48

0,167

24

67

2017)

(Bakshi et al.,
2018)
(Bakshi et al.,
2018)
(Ding et al.,
2018)
(Zubrik et al.,
2018)
(Niazi et al.,
2018)

(He et al., 2018)

(Fan et al., 2018)

(Wen et al.,
2017)




3.2.4. Lixiviacion de hierro de BC-Fe y BCA-Fe y precipitacion de insolubles de Fe-As

La cantidad de Fe lixiviada en ausencia de As depende del proceso de obtencion del
material. En BCA-Fe, la cantidad de Fe lixiviado es mucho mayor y no muestra gran
dependencia del pH de la solucién. Al incorporar As al sistema, el comportamiento de
ambos biocarbones es diferente. En el caso de BC-Fe se observa mayor dependencia con el
cambio en las concentraciones de As a diferencia de lo que ocurre con BCA-Fe. El hierro
lixiviado por ambos biocarbones en ausencia de As se ve poco afectado por el cambio de
temperatura, pero en BCA-Fe (40 °C) hay dependencia del pH. Claramente, la activacion

influye en la lixiviacion de Fe.

A 25 °C, la cantidad de hierro lixiviado y detectable en la solucion de BC-Fe y de
BCA-Fe, aumenta con la concentracion de arseniato. Esto indica que estd operando una
disolucion de hierro inducida por el arseniato (Fig. 3.6: A-C). Resultados similares se
observaron previamente empleando biocarbon de Abeto Douglas cubierto con magnetita en
la adsorcion de soluciones de fosfato (Karunanayake et al., 2019). A 40 °C, se detectd
menos hierro que en la solucion a 25 °C (Fig. 3.6: C). Estas concentraciones menores de Fe
en solucion se deben a una reaccion As-Fe mas veloz y a la precipitacion de los productos
insolubles de esta reaccion sobre BC-Fe y BCA-Fe. Segun las cantidades de hierro
detectadas en solucion, la variacién de pH (5 a 9) no mostré una tendencia clara en la
cantidad de hierro lixiviado de BC-Fe y BCA-Fe (Fig. 3.6: A, B). Las soluciones de
lixiviados generadas en ausencia de As(V) mostraron mas hierro remanente en solucién.

Esto es esperable si el Fe 3*/Fe 2* lixiviado en solucion reacciona con As(V) para formar
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precipitados de hierro/arseniato, insolubles en agua. Estos productos precipitan sobre BC-
Fe y BCA-Fe. Por lo tanto, cuando se produce la lixiviacion de hierro la precipitacion de
insolubles hierro-arseniato, representaria una parte del gran salto en las capacidades

adsortivas de As(V) pasando de 25 a 40 °C.

8

8 (A) BC-Fe 1| o []eH5 (C) Comparacién entre BC-ny BCA-Fe [ J2s°c
7| 25°C 1““ c ] pH7 _.7_ BCFe | BCAFe B «-c
) ! I v+ 9 =~ : 3
‘aﬂ_ i @ I
E ! E !
“-'5 ] 05- 1
2 ' 3 | ]L
i M
= = 3 |
23, 1 g |
£2 K T 2 |

0 0- T Lo — o r—

& 5 LA N N N Qﬁjgﬁwﬁ?‘e;@

b@@@@y@&@ w*b&@@w&ﬁ&&
v_q, & ,§° & .p‘p @9 R N 755}“. ,3.@

® (B) BCA-F

e D As

=7 25°C ][ 40°C agm i) ~
= 3
E° 3
&5 W £
to
4 g
23 40
@ —
2,
I ém'

14

0 - - a 0 - | -

o ﬁ ® @9 ABCDEFGHIJKL ABCDEFGHIJKL

9@ 4& e@" é’“f @ 4@“ cé‘“
o ¢ &

Fig. 3.6. (A-B) Ensayos de lixiviacion de hierro de BC-Fe y BCA-Fe a diferentes
concentraciones de arseniato, pH y temperaturas de contacto biocarbon/solucion. Se
compara la lixiviacion de hierro desde BC-Fe (A) y BCA-Fe (B) de forma independiente a

25 y 40 °C; y en simultdneo en (C) la disolucion de hierro promedio a los tres pH’s. (D)
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Porcentajes de arsénico y hierro (precipitado/total) para varios sistemas de solucidn
simulados a 25 y 40 °C, a pH 7. Las concentraciones de As o Fe del filtro se expresaron
como la relacién porcentual [filtro/(filtro + filtrado)]. Referencias (D): A, Fe(lll) (200
mg/L) + As(V) (1000 mg/L); B, Fe(Il) (200 mg/L) + As(V) (1000 mg/L); C, Fe(ll1) (100
mg/L) + Fe(ll) (100 mg/L) + As(V) (1000 mg/L); D, Fe(lll) (50 mg/L) + As(V) (1000
mg/L); E, Fe(1l) (50 mg/L) + As(V) (1000 mg/L); F, Fe(ll) (25 mg/L) + Fe(l1) (25 mg/L) +
As(V) (1000 mg/L); G, Fe(lll) (200 mg/L) + As(V) (10 mg/L); H, Fe(ll) (200 mg/L) +
As(V) (10 mg/L); I, Fe(111) (100 mg/L) + Fe(Il) (100 mg/L) + As(V) (10 mg/L); J, Fe(l1l)
(50 mg/L) + As(V) (10 mg/L); K, Fe(Il) (50 mg/L) + As(V) (10 mg/L); L, Fe(lll) (25

mg/L) + Fe(I) (25 mg/L) + As(V) (10 mg/L).

Las concentraciones superiores a 0,3 mg/L de hierro total (Fe **/Fe 2*) pueden
afectar la apariencia del agua potable (i.e., sabor metalico, color rojizo), pero no
constituyen una amenaza para la salud (Colter & Mahler, 2006). El hierro es un
contaminante secundario o estético del agua y, por lo tanto, la OMS no propone un valor
limite para su presencia en agua potable (Colter & Mahler, 2006; WHO, 2011). Pese a ello,
la alteracion ambiental del ciclo del hierro (potencialmente causada por la lixiviacion de
hierro) puede afectar la productividad del medio alterando la composicion de sus
comunidades e incidiendo sobre la tasa de crecimiento y acumulacion de biomasa (Boyd et
al., 2017). Nuestros resultados muestran que la lixiviacion de hierro aumenta cuando la
concentracion del arsénico en solucion difiere de las concentraciones en aguas subterraneas
naturalmente contaminadas (> 10 pg/L). Ademas, en el rango de temperaturas de 25 y 40

°C vy las concentraciones de As(V) exploradas en esta tesis, BC-Fe lixivia menos hierro que
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BCA-Fe. El impacto ecoldgico relacionado a la lixiviacion de Fe debe considerarse durante

los ensayos de escalado.

La disolucion de hierro de la fase magnetita de BC-Fe y BCA-Fe podria
desencadenar la precipitacién de compuestos estequiométricos de arseniato-hierro insoluble
o ligeramente soluble [FeAsOs, Fex(HASOs)3, Fe(H2AsOs)s, Fes(AsOas)2, FeHASOs y

Fe(H2As04) 2] (Eq. 3.1) y esto podria conducir a altas capacidades de remocidn (Langmuir

et al., 2006).
Fe3*/2+ 4 HyAs0, = FeH,AsO(" ™™ 4+ (3 — m)H* (3.1)
n=2, 3; m=0-2

Dado que ya se habia establecido la lixiviacion de hierro, puede producirse
precipitacion de arseniatos de hierro insolubles durante la sorcion. Se estudio la
precipitacion de arseniato-hierro en la solucion a pH 7y a 25 °C y a 40 °C (Fig. 3.6: D, A-
L) simulando, i) Concentraciones muy altas de As(V) (1000 mg/L) y alto contenido de
hierro (Fe ** o Fe 2* 0 ambos) [200 mg/L], ii) Concentraciones muy altas de As(V) (1000
mg/L) y bajo contenido de hierro (Fe " o Fe 2" 0 ambos) [50 mg/L], iii) Concentraciones
bajas de As(V) (10 mg/L) y altas concentraciones de hierro (Fe ** o Fe * 0o ambos) [200
mg/L] y iv) Concentraciones bajas de As(V) (10 mg/L) y bajas concentraciones de hierro

(Fe * 0 Fe #* 0 ambos) [50 mg/L].

Las constantes de formacion/solubilidad de los productos de arseniato-hierro de los
compuestos o complejos se enumeran en la Cuadro 3.5. Las ecuaciones (3.2) y (3.3)

representan las reacciones que podrian ocurrir en la generacion de precipitados de hierro-
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arsénico. Si bien estas reacciones especificas no se han demostrado en el presente capitulo,

son representativas de las reacciones que podrian ocurrir.

Fe3*(aq) + HAsO3 (aq) + 2H,0 © FeAsO, - 2H,0(s) + H*(aq)

Kps:5,7x 10721 (32)

3Fe?*(aq) + 2HAsO02™ (aq) < Fe3(As0,), + 2H*(aq)

Kps=3,2 x 1034 (3.3)

Cuadro 3.5. Constantes de formacion y solubilidad de compuestos o complejos As-Fe.

Constante de
Compuesto/ Constant_g de producto de
- formacion .
complejo (Log K) solubilidad
(Kps)
FeH,AsO4* 1,8 -
FeHAsO4* 0,66 -
FeAsOs 20,24 5,7x1072
FeH2AsO4* 0,44 -
FeHASO4 -5,66 -
FeAsOs -13,64 -
Fe3(AsOs):2 33,49 3,2 x1034
Fe(OH)s 38,55 2,8 x 10
Fe(OH): 15,11 8,0 x 10'°

Las concentraciones de Fe y As se seleccionaron en base al contenido de Fe en 50,0
mg de BC-Fe/BCA-Fe y las concentraciones de isoterma superior e inferior de As(V)
utilizadas en los experimentos de adsorcion. ElI pH de cada solucion de 25 ml se ajustd

inmediatamente a ~ 7. Después de equilibrar durante 1 h en el agitador orbital (200 rpm),
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los precipitados resultantes se filtraron, lavaron con agua desionizada y secaron en un horno
a 70 °C durante 12 horas. Luego se disolvieron en HCI acuoso 3 M y transfirieron a viales
de polipropileno. Estas soluciones se diluyeron hasta 40,0 mL con agua desionizada. Los
filtrados y filtros se analizaron para As y Fe usando ICP-MS y AAS, respectivamente. Cabe
sefialar que Fe % y Fe 2* pueden precipitar facilmente a pH 7, debido a su menor
solubilidad (Cuadro 3.5), y el ajuste previo del pH antes de mezclar con As(V) no es
apropiado para una evaluacion cuantitativa. Las concentraciones de As o Fe del filtro se
expresaron como la relacién porcentual [filtro/(filtro + filtrado)] (Fig. 3.6: D). Se produjo
un aumento en el contenido de As en el filtro en las soluciones A, E, F, | y K al aumentar la
temperatura. Esto puede deberse a una mayor formacion de precipitados de Fe-As con el
aumento de temperatura. Es importante destacar que la solucion A muestra un marcado
aumento en la concentracion de arsénico del filtro con el aumento de temperatura de 25 a
40 °C. Esto indica que el Fe* juega un papel mas importante en la precipitacion de As. Los
precipitados de Fe?*-As tienen una mayor constante de formacion (Cuadro 3.5) que los
precipitados de Fe® *-As. Pero en la solucion B, el contenido de arsénico del filtro a los 40
°C, disminuyd. Esto puede deberse a la reduccion de As(V) a As(l11) con iones Fe?* (Eq.

3.4) y hacer que la precipitacion sea menos favorable.
H3AsO4 + 2H* + 2e = H3AsOs + H20 (log K = 18.90) (3.4)

Las soluciones de baja concentracion de As(V) (10 mg/L) generalmente mostraron
mayor porcentaje de relacion [filtro/(filtro + filtrado)] frente a las de 1000 mg/L de As(V).
La precipitacion de Fe-As es un proceso que compite con la formacién de Fe-hidréxido a
pH 7. Sin embargo, con el aumento de temperatura, la solubilidad de los hidréxidos de

hierro puede aumentar ligeramente y hacer mas factible que Fe?* o Fe®* precipiten con
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As(V). Estos experimentos preliminares nos indican que la precipitacion estequiométrica
puede haber jugado un papel importante en las excepcionales capacidades adsortivas de
Langmuir observadas a 40 °C. Es posible que estos experimentos deban disefiarse de
manera mas sistematica para deducir las estequiometrias de Fe y As en los precipitados, ya

que no pueden aislarse facilmente de los iones-hidroxidos.

Dado que la lixiviacién de hierro ya se ha establecido, la precipitacion de
compuestos 0 complejos arseniato-hierro insolubles durante la sorcién también puede
producirse sucesivamente. Estos experimentos preliminares también apoyan la hipétesis de
que, a temperaturas mas altas (40 °C), la formacién de precipitados estequiométricos

insolubles de Fe-As contribuyen a las altas capacidades adsortivas.

3.2.5. Efecto de la variacion en el tamafio de particula de BC-Fe sobre la remocion de

As(V) a diferentes tiempos de contacto

La Fig. 3.7 muestra el efecto del tiempo de contacto (10-360 min) sobre la
remocién de una solucién 300 pg/L de As(V) por parte de 0,5 g/L de BC-Fe en tres
tamafos de particulas diferentes: 150-500, 501-2000 y 2001-15000 pum, con ajuste
logaritmico. Manteniendo una misma dosis, a menor tamafio de particula, mayor es la
velocidad de adsorcién de arsénico, dado que incrementa la superficie de contacto con el

medio.
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Fig. 3.7. (A) Efecto de la variacion del tamafio de particula de BC-Fe sobre la remocion de
As(V) a diferentes tiempos de contacto, (B) Detalle del grafico a, sefialando los limites

sugeridos por la OMS y el CAA.

En la Fig. 3.7: B se observa un detalle del grafico a, donde es posible establecer el
tiempo de contacto necesario para proveer agua segura de As, conforme a la OMS (10
ug/L) y el CAA (50 pg/L). Los tratamientos que emplean particulas de BC-Fe de 150-500
um proveen agua segura para beber a los 10 y a los 23 min de contacto (CAA y OMS,
respectivamente). Los tratamientos realizados con el tamafio de particula intermedio y el
mayor, no logran proveer agua segura segun los limites de la OMS pero sia los 75 miny a
los 178 min llegan a los limites vigentes del CAA. Para ambos casos, al completar el

ensayo, el As(V) remanente fue de 20 pg/L, removiendo el 93,3 % del contaminante.

El tamafio de particula impacta en la remocion de As(V) y por lo tanto constituye

una variable importante al momento de pensar estrategias de descontaminacion.
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3.2.6. Efecto de la variacion de la dosis sobre la adsorcion de As(V) a diferentes

concentraciones de As y temperaturas de contacto

En la Fig. 3.8 se muestra el efecto de la variacién de la dosis (0,1-5 g/L) sobre la
adsorcion de As(V) en tres concentraciones [150, 300 y 600 pg/L] y tres temperaturas de
contacto (5, 25y 40 °C). Los gréficos (A"), (B") y (C’) constituyen detalles de los graficos
superiores, los cuales permiten analizar la potencial provision de agua segura en funcién del
As remanente y las variables analizadas. Las temperaturas representan los rangos hallados

en Argentina, con estacionalidad climatica.

En las condiciones de este ensayo, a medida que aumenta la dosis
biocarbdn/solucion, aumenta la adsorcion de As por el biocarbon y disminuye en solucion,
llegando a su remocion casi total. Ademas, a medida que aumenta la temperatura de
contacto, disminuye la dosis necesaria para la provision de agua segura. Partiendo de una
solucion contaminada con 150 pg/L de As(V) se precisarian, en las condiciones de ensayo,
dosis de 0,3 g/L para obtener agua segura segun las recomendaciones de la OMS (< 10
Hg/L) en un rango de temperatura del agua entre 5y 40 °C, es decir, a lo largo de todas las
estaciones del afio. El rango de dosis a 300 pg/L va entre 0,23-0,44 g/L entre los rangos de
temperatura de 5-40 °C. Al duplicarse la cantidad de contaminante (600 ug/L), las dosis
también se duplican siento de entre 0,42-0,71 g/L entre los 5 y 40 °C. Estos graficos nos
permiten establecer este tipo de correlaciones tanto para las recomendaciones de la OMS
como también para los limites vigentes del CAA. Al mismo tiempo, la informacion

presente permite realizar predicciones que optimicen el uso del material al maximo.
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Fig. 3.8. Efecto de la variacion de la dosis sobre la adsorcion de As(V) a distintas

temperaturas de contacto y concentraciones de As(V): (A) 150 pg/L, (B) 300 pg/L y, (C)

600 ug/L.

3.3. Conclusiones parciales

La capacidad de adsorcion de arsénico por parte del biocarbon (BC), su analogo

activado (BCA) y sus homdlogos cubiertos con nanoparticulas de magnetita (BC-Fe

y BCA-Fe) aumentaron con el incremento de temperatura entre 5y 40 °C (reaccion

endotérmica).

La impregnacion con Fe incrementd las capacidades de adsorcion (BC y BC-Fe

variaron de 39 a 457 mg/g BCA y BCA-Fe de 47 a 868 mg/g).
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e La lixiviacion de hierro seguida de la precipitacion de compuestos o complejos
arseniato-hierro forma productos insolubles en BC-Fe y BCA-Fe, juega un papel
importante en la adsorcion y es dependiente de la temperatura.

e Todos los biocarbones (i.e., BC, BC-Fe, BCA y BCA-Fe) podrian remediar aguas
natural o artificialmente contaminadas con As(V), con una cinética de equilibrio de
60 min. Los resultados ajustan a modelos cinéticos de pseudo-segundo orden.

e A 10 mg/L de As(V), BC-Fe alcanzd el 98,72 + 2,18 % de eliminacién de arseniato
a 25 °C y no se vio afectada significativamente por la variacion de pH entre 5y 9.

e Tanto el tamafio de particula como la dosis de contacto impactan en la remocion de
As(V) vy, por lo tanto, constituyen variables importantes al momento de pensar

estrategias de descontaminacion de arsenico.

e EIl aumento de la superficie especifica no es proporcional a la capacidad adsortiva.
Si bien BCA-Fe tiene una mayor superficie especifica (180 veces mayor; Cuadro
2.2., Cap. 2), posee menor capacidad adsortiva que BC-Fe. A esto se agrega el costo

econdmico de la activacion.

e En los ensayos de pH y de cinética realizados en aguas severamente contaminadas
[10 mg/L de As(V)] BC-Fe logré remover casi la totalidad del As. Por estas
razones, sumadas a la justificacion de orden econémico que representa la activacion
de un biocarbon, no se requeriria la activacion del BC-Fe de G. chacoensis para

proveer agua segura.

El andlisis de todas estas variables, previo escalado, es fundamental para lograr un uso

eficiente. Las posibilidades para la eliminacion de As(V) del agua son evidentes.



Capitulo 4: Ensayos de adsorcion de arsénico, 29
screening de escalado

Los resultados de este capitulo forman parte de la siguiente publicacién: Alchouron, J., C.
Navarathna, P. M. Rodrigo, A. Snyder, H. D. Chludil, A. S. Vega, G. Bosi, F. Perez, D.
Mohan, C. U. Pittman Jr., T. E. Mlsna. 2021. Household arsenic contaminated water
treatment employing iron oxide/bamboo biochar comoposite: an approach to technology

transfer. Journal of Colloid and Interface Science 587, 767-779.
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Introduccién

Las aguas naturales (i.e.: aguas de lagos y arroyos, opuestas a soluciones sintéticas
preparadas en el laboratorio) jamas son monocomposicionales, distan de ser pristinas y
pocas se encuentran libres de la influencia humana (Hem, 1985). La presencia de otros
iones interfiere en la afinidad de los biocarbones por el As durante el proceso de adsorcién
(Bolan et al., 1986). Esto enfatiza la importancia de considerar los efectos de otros cationes
y aniones al momento de optimizar un material para remediar As, mediante la realizacion
de ensayos en aguas multicomposicionales. Lin et al. (2019) estudié la influencia de la
presencia en soluciéon de SO4*", NO3;~ y H,PO4~ sobre la sorcién de As(l11) por parte de un
BC-Fe-Mn-La a base de marlos de maiz. A medida que aumenté la concentracion de
H2PO4, la capacidad de adsorcion de As(I11) disminuyo significativamente, mientras que el
aumento en la concentracion de los otros iones no proporciono tal resultado. Wen et al.
(2017) estudid la influencia de la presencia individual de 7 iones diferentes sobre la sorcion
de As(V) por parte de un BC-Fe a base de descarte de residuos de té. La adsorcion se vio
mayormente afectada por la presencia de SO4*>~ 0,01 My, como consecuencia, los autores
recomendaron la eliminacion de SO4* previa sorcion de As(V) (Wen et al., 2017). La
posibilidad de conocer y predecir la selectividad de los materiales por el arsénico, en
presencia de otras variaciones fisicoquimicas, representa un desafio. A medida que las
caracteristicas de las aguas se complejizan y se acercan al mundo real, los efectos

individuales son dificiles de determinar.

Los ensayos en aguas naturales permitiran obtener informacion adicional sobre el
efecto de la fuerza idnica, la optimizacion practica de los parametros, la

selectividad/preferencia del material por el arsénico sobre otras sustancias disueltas en agua
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y su capacidad para reducir la concentracion de arsénico a un nivel de bebida saludable. La
mayoria de los estudios de remocion de As disponibles, utilizando biocarbones pristinos y
modificados, se realizaron con efluentes sintéticos, mientras que muy pocos lo hicieron con
muestras de agua naturalmente contaminadas (Hussain et al., 2019; Nguyen et al., 2019;
Niazi et al., 2018). Estos ultimos experimentos de deteccidon son fundamentales dado que
corroboran la capacidad de reducir las concentraciones de arsénico a un nivel de bebida

saludable (As <10 ug/L) en aguas naturales.

Un adsorbato y su correspondiente adsorbente pueden entrar en contacto de forma
rentable y eficiente tanto en ensayos tipo batch como de forma continua en columnas de
lecho fijo (Patel, 2019). A diferencia de los ensayos en batch, la adsorcion en columnas de
flujo continuo no ocurre en el equilibrio, por lo que los modelos de adsorcion en isotermas
son dificiles de aplicar. Las capacidades de adsorcion de Langmuir obtenidas en estudios de
columna de lecho fijo son méas bajas que las obtenidas en estudios de sorcion por batch
(Navarathna et al., 2020a). El tiempo de permanencia del sorbato en la columna no es lo
suficientemente prolongado para que el equilibrio de adsorcidn sea alcanzado, por lo que la
tendencia es que el As abandone la columna antes de que se alcance el equilibrio. Los
estudios de columna de lecho fijo proporcionan informacion sobre curvas de ruptura y
capacidades de adsorcién en diferentes condiciones de funcionamiento, teniendo en cuenta
variables como el caudal, la altura del lecho, la concentracion inicial de contaminantes, el

pH vy la fuerza i6nica de la solucion (Patel, 2019).

Una de las principales preocupaciones cuando se trata de adsorbentes es su vida Util,
la cantidad de ciclos que pueden usarse sin alterar significativamente su eficiencia de

eliminacion original y, por ultimo, su disposicion final. En este sentido, los estudios de



82

regeneracion son fundamentales para brindar informacion relacionada con la durabilidad
del adsorbente. Ademas, las pruebas de lixiviacion constituyen una herramienta
complementaria para estudiar la estabilidad del adsorbente en condiciones reales de
funcionamiento. Por ejemplo, el hierro puede lixiviarse cuando los adsorbentes
impregnados con -Fe se someten a periodos prolongados en una solucién acuosa o a
condiciones operativas de pH bajo (Zubrik et al., 2018). Ademas, la capacidad de reciclaje
y regeneracion son factores importantes al analizar la aplicacién tecnol6gica de un
adsorbente y el costo total del tratamiento. Sin embargo, pocos articulos tratan esta etapa de

la técnica de adsorcion.

Existen multiples métodos que permiten estudiar la capacidad de regeneracion de
adsorbentes. Entre ellos, se estila el empleo de soluciones &cidas y alcalinas a diferentes
concentraciones, la purga de gas o de fluido, o el cambio de la presidn parcial en el entorno
(Ahmed et al., 2016). En todos los casos, el objetivo es desorber el contaminante del
material, evitando su alteracion. Si bien las soluciones acidas son eficientes para la
regeneracion del biocarbon, las tasas de desorcién mas altas se han logrado con soluciones
alcalinas (Alkurdi et al., 2019; Fristak et al., 2018). Se han utilizado diferentes reactivos
alcalinos para tratar biocarbones cargados con As, como NaOH, Na,COs;, NaHCO3 y
KsPOs. Verma & Singh (2019) realizaron un estudio de regeneracion de biocarbones
pristinos a base de hojarasca con una solucién de NaOH 0,1 M como agente desorbente. Se
obtuvieron buenos resultados tanto para As(l1l) como para As(V) y se alcanzaron hasta
cuatro ciclos de regeneracion. La regeneracion de compuestos a base de biocarbon parece
ser mas desafiante, debido al efecto que el agente desorbente puede tener sobre los

compuestos o grupos funcionales de alta afinidad introducidos en la superficie de los
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biocarbones modificados. Baig et al. (2014) realizaron estudios de desorcion de BC-Fe a
base de Saccharum spontaneum L. usando NaOH 0,5 M y lograron ~ 89 % de As(V) y ~ 68
% de As(Il) a pH 13,5. El material regenerado se empled en filtros con arena y se lograron
eficiencias significativas en la eliminacion de As durante tres ciclos consecutivos (Baig et

al., 2014).

En este capitulo se analiza comparativamente la capacidad de adsorcion de arsénico
de los materiales desarrollados utilizando aguas multicomposicionales artificiales y
naturalmente contaminadas. Al mismo tiempo, se evalud la capacidad de reutilizacion y
estabilidad del material y su posible disposicion final. Sobre la base de las conclusiones del
Capitulo 3, se decidié estudiar comparativamente los biocarbones no activados BC y BC-

Fe.

4.1. Metodologia

4.1.1. Ensayos en columnas de lecho fijo de gran escala: adsorcion de As(V) a pHs 5, 7

y 9 por BC-Fe

Se realizaron estudios de adsorcion en un disefio de columna de lecho fijo y flujo
continuo y se construyeron curvas de ruptura para evaluar el potencial de BC-Fe en
aplicaciones a gran escala (Geankoplis, 2003; Ghorai & Pant, 2005). El pH de la solucion
del efluente contaminado se fijo en 5, 7 y 9, cubriendo el rango de pH’s de la mayoria de
las aguas subterrdneas contaminadas con As (Singh et al., 2015). Se empaquetaron tres
columnas (una para cada valor de pH) en buretas de vidrio de 3 cm de diametro interno,
utilizando una mezcla acuosa tibia (~ 30 °C) con 18 g de BC-Fe (15 cm de altura). A los

fines de mantener un flujo constante de 4 mL/min (2,26 BV/h) las columnas se presurizaron
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en la parte superior a 1,1 bar. Un volumen de 8 L de solucién con 100 mg/L de As(V) se
vertio a través de cada columna a 25 °C. Las muestras del efluente se recolectaron cada 200
mL y se cuantifico el As remanente. Con esos datos se modelaron curvas de ruptura de As
de flujo continuo. Al mismo tiempo, se logré obtener precisiones sobre punto de
agotamiento de la columna y el efecto del pH sobre estas variables. El volumen de lecho

(BV por sus siglas en inglés- Bed Volume) se calculé a partir de la expresion:
Bed volume (BV) = mR?h

donde R es el radio de la columna y h es la altura del lecho.

4.1.2. Ensayo en aguas multicomposicionales, artificialmente contaminadas: efecto de

la presencia de iones competitivos sobre la afinidad de BC y BC-Fe por As(V)

Los iones presentes en las aguas naturales pueden competir con el arsenico por su
adsorcion (Alkurdi et al., 2019; Sigdel et al., 2016; Wen et al., 2017). Se investigo la
adsorcion de As(V) sobre BC y BC-Fe en presencia de sulfato, fosfato, nitrato, cloruro,
acetato, dicromato, carbonato, fluoruro, selenato y molibdato. Estos iones se seleccionaron
segun los siguientes criterios: quimica similar al arseniato (fosfato, dicromato, selenato,
molibdato y sulfato) y presencia habitual en aguas naturales (nitrato, cloruro, acetato,
carbonato y fluoruro). La adsorcidon de As sobre BC y BC-Fe depende en gran medida de
los iones acompafiantes y las concentraciones de los mismos, por lo cual se evalud el
comportamiento del As(V) en presencia de cada ion. Se emplearon tres concentraciones del
ion (0,01, 0,1 y 1 mM) con 10 mg/L de As (V) [0,07 mM de AsO3~]. A continuacion, se
estudié el efecto de la presencia simultanea de los 10 iones sobre la adsorcién de As por BC

y BC-Fe. Para ello, se emplearon tres concentraciones de iones (cada ion esta presente en
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0,01, 0,1 0 1 mM) en tres soluciones separadas que contenian 10 mg/L de As(V) [0,07 mM
de As03~]. En todos los casos, los experimentos se realizaron por triplicado agitando (300
rpm) 50 mg de adsorbente (BC o BC-Fe) en soluciones de 25 mL a 25 °C, durante 2 horas.
Posteriormente, se filtraron las mezclas y se cuantificaron las concentraciones de arsénico

restantes.

Al mismo tiempo, con el fin de comprender los posibles mecanismos de adsorcion
competitiva, se cuantificaron los iones que quedaron remanentes en solucién mediante
absorcién atémica (cromo), ICP-MS (molibdato y selenato), electrodos selectivos de iones
(cloruro y fluoruro), cromatografia liquida UV-Vis (nitrato) y espectroscopia UV-Vis
(fosfato). Los iones sulfato, acetato y carbonato no se determinaron debido a la falta de
disponibilidad de equipos de andlisis analiticos adecuados en el laboratorio donde se

realizaron los ensayos.
4.1.3. Ensayos de adsorcidn de As en aguas naturalmente contaminadas

Se recolect6 agua contaminada con arsénico (0,17 £ 0,01 mg/L) de una canilla
hogarefia en Altamirano, Buenos Aires, Argentina (35°21'46,2" S; 58°09'18,8" E). Antes
de la recoleccion, el grifo se dejo abierto a un flujo de agua continuo durante 3 min. La
muestra se recolecto en botellas de plastico, herméticamente selladas y almacenadas a 4 °C

para su transporte y experimentacion.

La Cuadro 4.1 muestra las caracteristicas fisico-quimicas de la muestra. Todos los
valores de contenido disuelto estan dentro de los limites seguros para el agua potable con la
excepcion del arsénico (17 veces superior al limite recomendado por la OMS). Los

resultados se analizaron teniendo en cuenta las caracteristicas fisico-quimicas de la muestra,
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y las posibles interacciones. Al mismo tiempo, se incluyeron predicciones sobre la cantidad
de agua potable que podrian proveer los adsorbentes sin necesidad de regeneracion,
conforme a los limites maximos sugeridos por la OMS (< 0,01 mg/L) o los permitidos en el

CAA (< 0,05 mg/L).

Cuadro 4.1. Principales caracteristicas fisico-quimicas de la muestra de agua naturalmente

contaminada con arsénico.

Parametros

Color incoloro
Turbidez INTU
Olor Inodora
pH 7,4
Sélidos totals disueltos 630 mg/L
Dureza total (en CaCOs) 150 mg/L
Alcalinidad total (en CaCOs) 475 mg/L
Cloruro 25 mg/L
Sulfato 58 mg/L
Calcio 26 mg/L
Nitrato 18 mg/L
Nitrito < 0,05 mg/L
Amoniaco < 0,10 mg/L
Arsénico 0,17 mg/L
Fltor 1,1 mg/L
Sodio 201 mg/L
Magnesio 21 mg/L
Fosfato 0,49 mg/L
Selenato < 0,01 mg/L
Molibdato < 0,01 mg/L

4.1.3.1. Ensayos batch de adsorcion de As en aguas naturalmente contaminadas:

efecto de la variacion en la cantidad de adsorbente y la temperatura

La adsorcion de arsénico por parte de BC y BC-Fe, se determind para la muestra de

agua domiciliaria en un disefio tipo batch. El efecto de la variacion de la cantidad de
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biocarbén (0,01 a 0,5 g) y la temperatura de contacto entre biocarbon/solucion (5, 25 y 40
°C) se evaluaron en forma simultanea. Los biocarbones se equilibraron en 50 mL de agua a

300 rpm durante 2 h.

4.1.3.2. Ensayos en columnas de adsorcion de As en aguas naturalmente

contaminadas

La adsorcion de arsénico por parte de BC-Fe, se determind para la muestra de agua
domiciliaria en un disefio de columna de lecho fijo y flujo continuo. El biocarbon (1 g, BC-
Fe) se suspendio en agua a ~30 °C y se vertio en una bureta (1 cm de diametro interno),
alcanzando el lecho una altura de 6 cm. Un volumen total de 8 L de la muestra de agua se
vertio a través de la columna a 25 °C a un flujo de ~ 4 mL/min (50,9 BV/h). La
determinacion de As en el efluente se realizo en cada muestra, recolectando cada 150 mL.
Con los datos obtenidos se modeld una curva de ruptura de arsénico de flujo continuo para
analizar el comportamiento dindmico del adsorbente en la muestra de agua domiciliaria
contaminada con As. Sobre la base de la capacidad y los resultados de BC en la Seccion

3.2.3, se opto por no realizar un ensayo con BC.

4.1.4. Reutilizacion y estabilidad de BC y BC-Fe

4.1.4.1. Ensayos de regeneracion

La posibilidad de reutilizar los biocarbones, implica adsorberlos al maximo con
arsenico (saturacion) y luego, ponerlos en contacto con agentes que desorban el As de
éstos, con el fin de permitir su reciclado. Para saturar los biocarbones con arsénico, se
suspendié 0,1 g de BC o BC-Fe en 50 mL de soluciones de As(V) 100 mg/L. Se

equilibraron (300 rpm) por 1 h a pH 7 y 25 °C. Las regeneraciones de los BC y BC-Fe
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saturados con As se estudiaron equilibrandolos con tres agentes desorbentes acuosos por
separado: sulfato de amonio, hidréxido de potasio y fosfato de potasio. Las desorciones se
Ilevaron a cabo agitando (300 rpm, 12 h, 25 °C) los BC y BC-Fe saturados con As, con 50
ml de soluciones 1 M de cada uno de los agentes desorbentes. Se realizaron tres ciclos de
adsorcion/desorcion. Los filtrados se analizaron en busca de arsénico y la cuantificacion del

arsénico adsorbido o desorbido se realiz6 por balance de masas.

4.1.4.2. Ensayos de estabilidad de BC-Fe: lixiviacion del hierro

El proceso de desorcion afecta la interaccion de As con el BC o el BC-Fe pero
también puede incidir en la estabilidad de BC-Fe ya que el hierro de las nanoparticulas
podria desorberse. Se analizd el efecto de cada uno de los procesos durante la
adsorcion/desorcion de As sobre la disolucion de hierro de BC-Fe. Esta se estudio
completando tres equilibrios de sorcion por lotes [1 g de BC-Fe, 50 mL de 100 mg/L As(V)
a 25 °C, agitando con vortex (Bioevopeak, Jinan, China) 2000 rpm durante 2 minutos] y
luego desorbiendo el BC-Fe saturado con As con 50 mL de soluciones 1 M de los agentes
desorbentes: hidréxido de potasio, fosfato de potasio, hidroxido de sodio y cloruro de sodio
[a 25 °C, agitando con vortex durante 2 minutos]. Los filtrados se analizaron en busca de
hierro y la cuantificacién de arsénico adsorbido o desorbido se realizd por balance de
masas. Los experimentos se realizaron por triplicado y las barras de error estandar incluidas

en los graficos corresponden al desvio estandar de cada repeticion.
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4.2. Resultados y discusion

4.2.1. Adsorcion de As(V) a pH 5, 7 y 9 por BC-Fe en columnas de lecho fijo a gran

escala

El As(V) retenido en la columna (mg/g) se determind mediante célculos de balance
de masa, modelando la curva de ruptura e integrando el &rea bajo la curva (de t, a t;). Esta
se obtuvo trazando la relacion de concentracion (C/C,) en funcién del tiempo (min) (Fig.
4.1). El tiempo de penetracion de As por la columna (t,) se definié cuando C/C, ~ 0,01 es
decir el 1 % del afluente o el equivalente a 0,01 mg/L de As(V) eluido. Este coincide con el
limite maximo de arsenico permitido por la OMS. El volumen de lecho (BV) fijo fue de
106 mL. Por lo tanto, el caudal constante de 4 mL/min equivale a 2,3 BV/h. La saturacion
total de los lechos ocurrio transcurridos 27, 35y 25 BV para las columnas con soluciones a
pH 5, 7y 9, respectivamente. Las capacidades predichas por el modelo fueron 7,46, 8,42 y
8,17 mg/g para pH 5, 7 y 9, respectivamente. Los resultados se verificaron mediante
calculos de balance de masa y el desempefio completo se presenta en la Cuadro 4.2. El
efecto del pH sobre la capacidad de las columnas fue 3,9 mg/g (método de balance de
masa) 0 1,0 mg/g (método integracion de curva de ruptura). Los resultados desplegados por
BC-Fe en los ensayos tipo batch no mostraron efectos significativos en la variacién de pH
5-9 (capitulo 3, 2.2.1). Dada la escala de trabajo, no fue técnicamente posible realizar

repeticiones en las columnas.
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Fig. 4.1. Curvas de ruptura correspondientes a los ensayos con columna de lecho fijo de
flujo continuo para la adsorcion de As(V) en BC-Fe apH 5, 7 y 9. Ces la concentracion de

efluente en el tiempo (min) y C, es la concentracion inicial (mg/L).

La relacion entre el tiempo equivalente a la capacidad utilizable y el tiempo
equivalente a la totalidad de la capacidad estequiométrica es la fraccién de la capacidad
adsortiva total del lecho y la altura del lecho utilizado hasta el punto de ruptura (t,/t; =
H,/H;). Consecuentemente, Hj, es la altura del lecho en la que comienza el punto de
ruptura (Geankoplis, 2003). La altura del lecho utilizable vari6 entre 8,67 y 11,25 cm con la
variacion de pH (5-9) de las soluciones contaminadas (Cuadro 4.2). Tal como fue descripto
por Patel (2019), cuando el agua contaminada comienza a pasar a través de la columna, la
transferencia de masa es realizada por las capas superiores del lecho. En este punto C/Cy=
0. A medida que el As(V) ingresa en la columna, los sitios de adsorcion del lecho se

saturan gradualmente y la zona de transferencia de masa desciende a zonas no adsorbidas.
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Cuando la concentracion de efluentes se aproxima a la concentracion inicial [(C/C,) ~ 1,0],

el lecho se considera ineficaz y se requiere la regeneracion o disposicion final de BC-Fe.

Cuadro 4.2. Desempefio de BC-Fe en la adsorcion de As(V) apH 5, 7y 9 (25 oC)

en columnas de lecho fijo a gran escala.

. Capacidad
Capacidad de decolumna Largode Largode
Punto de Punto de columna
p calculada columna  columna
ruptura saturacion calculada por . L
modelo por balance utilizado inutilizado
de masas
(min) (min) (mg/g) (mg/g) (cm) (cm)
pH 9 214 660 8,17 7,23 10,14 4,86
pH 7 395 935 8,42 11,2 8,67 6,33
pH5 178 711 7,46 7,99 11,25 3,75

La columna de lecho fijo que filtré la solucién de 100 mg/L de As(V) a pH 7 logré
una mayor captacion inicial de contaminante en comparacion con los lechos que filtraron
las soluciones a pH 5y 9. Llegado el punto de ruptura, la captacion disminuye rapidamente
hasta alcanzar la saturacion (Fig. 4.1, Cuadro 4.2). En estas condiciones experimentales, la
columna que filtré la solucién contaminada a pH 7, alcanzé a proveer 1580 mL de agua
segura de arsénico (As <10 ug/L). Al alcanzar el punto de ruptura de la columna, BC-Fe

estaria saturado con 0,5 mg/g de arsénico, calculado por balance de masas.

En la Tabla 4.3 se presentan datos de desempefio de sorcion de As(V) en columna
por parte de diferentes adsorbentes carbonosos. La concentracion inicial de adsorbato
(Cae entraaa), €l caudal y el pH se informaron para el adsorbente que mostrd la mejor
capacidad adsortiva del lecho, comparado con el resto de las analizadas. Tal como explica

Patel (2019), podemos verificar que el incremento en el Cy. entradaq resulta en tiempos de




92

ruptura y saturacion de la columna méas veloces. ElI aumento de las concentraciones de
entrada genera una mayor fuerza impulsora de resistencia de la transferencia de masa y los
sitios de adsorcion se agotan mas rapidamente. Esto reduce el volumen del efluente tratado.
Sin embargo, con la informacién relevada no es posible establecer una relacion directa
entre 1a Cu. entraaq Y 12 Capacidad adsortiva del lecho. Por ejemplo, Nikic et al. (2019)
estudiaron la performance de un biocarbon activado de origen comercial e impregnado con
Fe-Mn sobre la adsorcion en columna de lecho fijo de una solucion de As(V) de 0,12 mg/L
(Cge entraaa ) @ un caudal relativamente rapido (6 mL/min). Esto resulté en una capacidad
de columna elevada (34 mg/g). Por otro lado, Ding et al. (2018) estudiaron el desempefio
de un biocarbon a base de Tetra Packs enriquecido con Al sobre la adsorcion en columna de
lecho fijo de una solucién de As(V) de 135 mg/L (Cge entrada ) @ Un caudal lento (1

mL/min). La capacidad de la columna en este caso fue menor (15,8 mg/g).

La relacién entre la capacidad adsortiva de los biocarbones calculada con el modelo
de Langmuir en ensayos batch y la capacidad calculada para los mismos biocarbones tras
ser empaquetados en columnas de lecho fijo se informan en la Cuadro 4.3. Con la
excepcion de Nikic et al. (2019) las capacidades de lecho fijo disminuyeron un promedio
de 12,6 veces la capacidad adsortiva en Batch. Senthilkumar et al. (2019) informaron que la
similitud entre las capacidades batch/columna obtenidas para el biocarbon a base de algas
podria ser debido a la cinética rapida del material sintetizado (< 30 min). Nikic et al. (2019)
informaron un “sorpresivo” aumento de la capacidad adsortiva de 2,3 mg/g (ensayos en
batch) a 34 mg/g (ensayos en columna). Sin embargo, los datos de isotermas se obtuvieron
empleando valores de concentracion de As bajos (0,1-1 mg/L) y esta posiblemente

aumente de calcularse con concentraciones de As que lleguen a saturar el material.
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Cuadro 4.3. Comparacion entre capacidades adsortivas calculadas en ensayos de columna de lecho fijo con capacidades adsortivas calculadas en

ensayos batch a 25 °C.

Capacida

Capacidad de Relacion
. d en batch .
Cae . columna Capacidad de columna capacidad batch/ .
Adsorbente Flujo pH por . Referencia
entrada calculada por calculada por modelo capacidad
modelo de
balance de masa . columna**
Langmuir
(mg/L) (mrl;)/ m! (mg/g) Modelo (mg/g)  (mg/g)
BC-Al a base Tetra Pak 135 1 3 18,3 Thomas 15,8 33,2 2,1 (Ding et al., 2018)
BC-Fe 50 2 5,8 0,83 n/e* nle 2,16 2,6 (Hu et al., 2015)
Carbon tioglicolado a base de  0,0015 3 6 0,08183 Thomas 0,083 nle nle (Roy et al., 2013)
cafia de azUcar
Pellet-Fe a base de arcillas y 0,5 17 5 Thomas 0,43 5,4 12,6 (Teetal., 2017; Teet al.,
salvado de arroz 2018)
BC-Fe en nano fibras 0,275 2,26 6,7 n/e Bed volume n/e 93,94 n/e (Lin et al., 2019)
BCA-Fe-Mn 0,12 6 8,22 n/e Thomas 34 2,3 0,1 (Nikic et al., 2019)
BCA-Fe 0,25 10,8 n/e 0,47 n/e n/e 1,43 3,08 (Kalaruban et al., 2019)
BC a base de alga 25,00 5 n/e 8,12 Thomas 8.16 7.67 0.9 (Senthilkumar et al., 2019)
BC a base de caparazon de 80 5 n/e Thomas 2,85 17,2 6,0 (Yanetal., 2018)
cangrejo
Guadua chacoensis Bamboo ? 7,23 8,11 /e /e
Fe-biochar 100 4 7 11,2 Curva de ruptura 8,42 90 10,7 Esta tesis
5 7,99 7,46 n/e n/e

* n/e= no especifica. ** Calculado entre las capacidades adsortivas de Langmuir y del modelo utilizado en el ensayo de columna por excepcion de

(@) el cual fue calculado entre la capacidad adsortiva de Langmuir y la capacidad adsortiva calculada por balance de masas [= capacidad adsortiva

en batch/capacidad adsortiva en columna].
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4.2.2. Ensayo en aguas multicomposicionales artificialmente contaminadas: efecto de

la presencia de iones competitivos sobre la afinidad de BC y BC-Fe por As(V)

La Figura 4.2 muestra el efecto de la presencia de diez iones en concentraciones
bajas, medias y altas (0,01, 0,1 y 1 mM, respectivamente) sobre la afinidad de BC y BC-Fe
en la eliminacién de 10 mg/L As(V). En aguas monocomposicionales (mostradas como “sin
ion” en el gréfico), la adsorcién de As(V) por parte de BC-Fe fue completa (98 + 2 %),

mientras que la de BC fue del 43 + 4 %.

En presencia de cada ion, la afinidad del arseniato por BC aumenta o disminuye, en
comparacion con el control (sin ion) [Fig. 4.2: A]. La presencia de MoO;~ en solucion
aumento la adsorcion de As(V) por BC y, al aumentar su concentracion, se incremento la
eliminacion de As(V). Esto podria deberse al aumento de la fuerza ionica de la solucion.
Las altas concentraciones de cloruro también realzaron la afinidad de As(V) por BC. Las
soluciones de cloruro fueron preparadas con cloruro de magnesio. Es posible que el Mg? *
depositado en la superficie del biocarbdn o en la solucion fueran responsables de formar un
arseniato de magnesio estequiométrico insoluble en agua, presente como Mg(HAsO4)2 0
(Mgs(AsOs), [Kps = 8.16 x 107%]. Fang (2014) y Jiang et al. (2018) informaron este

comportamiento para la sorcion de fosfato en presencia de Mg?*
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Fig. 4.2. Efecto individual de la presencia de iones (sulfato, fosfato, nitrato, cloruro,
acetato, dicromato, carbonato, fluoruro, selenato y molibdato) sobre la adsorcion As(V) en

solucion por (A) BCy (B) BC-Fe.

En presencia individual de sulfato, fosfato, nitrato, acetato, dicromato, carbonato y
fluoruro, la adsorcién de As(V) por BC disminuyo en comparacion con el control. Se
destaca que, con excepcidn del sulfato, al incrementar la concentracion de iones de 0,01 a 1
mM, se mantuvo constante la eliminacién de arsénico. La presencia de sulfato afectd
notablemente la inmovilizacién de la sorcion de As(V) en BC; un 0,01 mM de sulfato tuvo
el mismo efecto que 1 mM de fosfato o nitrato. La presencia de SeO%~ en la solucién no

afecto la sorcién de As(V).

El efecto individual de la presencia de iones sobre la afinidad de BC-Fe por el
As(V) también mostrd diferentes tendencias (Fig. 4.2: B). La presencia de CI~ y CH;CO0~
en soluciones no influyé en la adsorcion de As(V). Ademas, Cr,0%~,F~ y Se0%~ mostraron
efectos despreciables, disminuyendo la adsorcion de As(V) ~ 3 %, sélo con

concentraciones de iones altas (1M). EI PZC de BC-Fe es 4, por tal motivo, al pH utilizado



96

en estos experimentos (pH = 7) la superficie se encuentra con carga neta negativa. A pH 7-
9, hay mayor proporcion de oxhidrilos deprotonados sobre la superficie de FeszO4 lo cual
genera mayor repulsion electrostatica. Con la excepcion de nitrato, la baja concentracion de
iones (0,01 mM) no inhibe la adsorcion de As(V) por parte de BC-Fe. Frente a
concentraciones de iones 1 mM, la influencia de estos sobre la adsorcion de As(V) por BC-
Fe se puede representar en orden decreciente: SO3~ = Mo03~ = PO3~ > CO%~ > NO3 >
Cr,0%~ > F~ = Se032™. En presencia de 1mM de sulfato, la adsorcion de As(V) se redujo
drasticamente hasta ~ 30 %. La presencia de molibdato, fosfato o carbonato (1 mM)
disminuyo la afinidad de BC-Fe por As(V) en un ~ 40, 40 y 45 %, respectivamente. Las
cuantificaciones de MoO3~ y PO3~ llevadas a cabo después de la sorcion se muestran en la
seccion 4.1.2.2. A concentraciones elevadas, existe competencia por los sitios adsortivos.
Los sulfato, molibdato y fosfato, al igual que los arseniatos, son oxianiones tetraédricos,
que forman complejos quimisorbidos a los grupos hidroxilo de la superficie de la magnetita
depositada sobre BC-Fe (Kalaruban et al., 2019; Nikic et al., 2019; Senthilkumar et al.,

2019).
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Fig. 4.3. Efecto de la presencia simultanea de diez iones (sulfato, fosfato, nitrato, cloruro,
acetato, dicromato, carbonato, fluoruro, selenato y molibdato) sobre la adsorcion de As(V)

en solucién acuosa por BC o BC-Fe.

El efecto de la presencia simultanea de diez iones competitivos mezclados en tres
concentraciones diferentes sobre la adsorcion de As(V) en solucion acuosa por BC y BC-Fe
se presenta en la Figura 4.3. La presencia de diez iones, incluso a 0,01 mM, afectd
notablemente la afinidad del As(V) por BC, reduciendo su adsorcion desde un ~ 50 %
(control sin ion) a un ~ 22 % (1 mM de cada ion). Sin embargo, la concentracion creciente
(de 0,01 a1 mM), y por lo tanto el aumento de la fuerza ionica del sistema, no parecio tener
un efecto significativo sobre la adsorcion de As(V); la remocion de arsénico se mantuvo
elevada a pesar de la creciente concentracién de iones. Por el contrario, la presencia de diez
iones en concentraciones bajas (0,01 mM) no modificaron significativamente la preferencia

de BC-Fe por la adsorcién del arseniato y la eliminacion se mantuvo por encima del 90 %.
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En presencia de diez iones en concentraciones elevadas (1 mM), la remocién de As(V)

disminuyo al 50 %.

El efecto de la presencia de iones sobre la afinidad por As(V) es mayor para BC que
para BC-Fe. Ambos biocarbones son adsorbentes multifasicos, sin embargo, como BC-Fe
se encuentra impregnado con nanoparticulas de magnetita éstas exponen hidroxilos hacia la
fase acuosa. En concordancia con las revisiones bibliogréaficas de Asere et al. (2019) y
Mohan et al. (2014), la impregnacion de biocarbones con 6xidos (i.e., hierro o aluminio)
incrementa la eficiencia en la remocion de contaminantes aniénicos. Esta fase tiene mayor
afinidad por la adsorcion de aniones que la fase carbonosa o de silice, las cuales
predominan en BC. La quimisorcion de As(I11/V) sobre magnetitas ha sido minuciosamente
estudiada (Karunanayake et al., 2019; Liu et al., 2015). Las particulas de magnetita
constituyen sitios adsortivos que aumentan la superficie especifica de BC-Fe,
incrementando las zonas disponibles para interacciones electrostaticas. Estas pueden
generar interacciones de As mas fuertes en BC-Fe, en comparacion con BC. Ademas, la
capacidad adsortiva Langmuir de As(V) de BC-Fe es superior a la de BC (q., 90 y 49 mg/qg,
respectivamente). Asi, la contribucion relativa de cada ion competitivo sobre la afinidad por

el As(V) de BC, en comparacion con BC-Fe, es casi 1:2.

En relacion con la adsorcion de cada ion competitivo, BC no adsorbi6 nitrato,
cloruro y fluoruro (Fig. 4.4: A). El fosfato y el cromato fueron ligeramente eliminados a
altas concentraciones de iones (1M). El molibdato fue eliminado parcialmente vy, al
aumentar su concentracion (de 0,01 a 1 mM), su adsorcién aumento6 al igual que la del

arseniato.
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Fig. 4.4. Cuantificacion de iones competitivos en tres concentraciones (0,01, 0,1 y 1 mM)
con (A) BC y (B) BC-Fe en una solucion acuosa de 10 mg/L As(V). Referencias: C#/Cies la

relacion entre la concentracion final (Cs) y la inicial (C;).

Tanto BC como BC-Fe adsorbieron fosfato y el molibdato. Los aniones arseniato,
molibdato y fosfato tienen una geometria similar y competirdn por los mismos sitios
adsortivos. Esta competencia entre fosfato y arseniato se documentd en biocarbones a base
de chips de nogal americano impregnados con Fe (Hu et al., 2015), y en biocarbones a base
de Abeto de Douglas impregnado con Fe/Mg LDH (Rahman et al., 2021) o con Mg/Fe/Cl
LDH (Jiang et al., 2015). Los nitratos, fluoruros y cloruros tienen afinidades menores por
los hidroxilos superficiales de la magnetita ya que su adsorcion se produce principalmente a

través de enlaces de hidrogeno, tal como describen Bombuwala Dewage et al. (2018).
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Fig. 4.5. Posibles interacciones de sorcion de los contaminantes competitivos y el arsénico
sobre las fases carbonosas y ferrosas del BC o BC-Fe, segun corresponda (Alchouron et al.,

2021).

Las posibles interacciones de sorcidn de los contaminantes competitivos y el arsénico
sobre las superficies de BC y BC-Fe se esquematizan en la Figura 4.5. Se proponen
mecanismos de adsorcidén que incluyen atracciones electrostaticas, enlaces de hidrogeno,
asi como enlaces covalentes y enlaces de hidrogeno a anillos fenolicos del BC. Sobre la
fase ferrosa domina la quimisorcion para el fosfato, molibdato, selenato y cromato. Las
atracciones electrostaticas y los puentes de hidrogeno pueden interactuar en la atraccion por
nitrato, fluoruro y cloruro. En simultdneo, debe ser también tenida en cuenta la
precipitacion estequiométrica entre los oxianiones fosfato, molibdato, selenato y cromato y

de los metales (Mg, Ca y Fe).
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4.2.3. Ensayos de adsorcién de As en aguas naturalmente contaminadas
4.2.3.1. Ensayos en batch: efecto de la variacién en la dosis y la temperatura de

contacto adsorbente/adsorbato

El efecto de la variacion en las cantidades de BC o BC-Fe (0,01-0,5 g) y las
temperaturas de contacto (5, 25 y 40 °C) adsorbente/adsorbato sobre la adsorcién de As de
una muestra de agua de canilla naturalmente contaminada (0,17 mg/L + 0,01) se muestra en
la Fig. 4.6. El aumento en la cantidad de adsorbente en las muestras de agua de 50 mL tuvo
un efecto despreciable sobre la adsorcion de As por BC, sin embargo, aument6 la remocion
por parte de BC-Fe y, consecuentemente, disminuyd el As remanente en solucion. En las
condiciones de ensayo, BC no logro reducir la concentracion de arsenico a niveles seguros
0 cercanos a niveles seguros (i.e., OMS y CAA, trazo azul). Sin embargo, una dosis de 2
g/L (0,1 g de BC-Fe en 50 mL de solucién) fue suficiente para proporcionar agua segura a
40 °C, segun la sugerencia de la OMS. Sélo se requieren 5 g/L de BC-Fe para proporcionar

agua segura en todas las temperaturas.

La muestra de agua contiene 58 mg/L (0,6 mM) de sulfato. Esta concentracion es
ligeramente alta considerando las condiciones simuladas en la seccion 4.2.2, donde la
presencia de sulfato disminuyo la adsorcion de As(V) por BC y BC-Fe. Dicho nivel de

sulfato podria explicar la baja adsorcion de arsénico por BC en los ensayos batch.
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Fig 4.6. Efecto de la variacion en las cantidades de BC o BC-Fe (0,01-0,5 g) vy las
temperaturas de contacto (5, 25 y 40 °C) adsorbente/adsorbato sobre la adsorcion de As de

una muestra de agua de canilla, naturalmente contaminada (0,17 = 0,01 mg/L).

La sorcion de As para BC-Fe es endotérmica. En sistemas simulados, se informo
que las capacidades adsortivas de Langmuir aumentan de 51 mg/g a 5 °C a 457 mg/g a 40
°C (seccion 3.2.3). Los resultados de este ensayo sostienen los anteriores en aguas
naturalmente contaminadas. Esto indica que el aumento de temperatura de contacto BC-
Fe/As incrementa la adsorcion y disminuye el contaminante remanente en solucién. Cabe
destacar que este rango de temperaturas abarca el hallado en la naturaleza en estado liquido,

siendo su limite superior, apropiado para la ingesta humana.
4.2.3.2. Ensayos en columnas

El estudio de adsorcién de flujo continuo en lecho fijo de BC-Fe, permitio evaluar
el comportamiento dinamico del adsorbente en agua domiciliaria, naturalmente

contaminada con As. El desempefio del lecho se evalu6 modelando una curva de ruptura
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(Fig. 4.7) y se establecié el punto de ruptura en 0.01 mg/L (recomendacion OMS). Como
resultado, 1 g de BC-Fe fue suficiente para proveer 960 mL de agua segura para beber,

equivalente a 203,8 BV.

1,01 (a) 0,025 (B)

As eluido (mg/L)

0 400 800 1200 1600 0 300 600 900 1200
t (min) Agua filtrada (mL)

Fig. 4.7. Ensayo de adsorcion de As de una muestra de agua naturalmente contaminada en
columna de lecho fijo (BC-Fe). (A) Curva de ruptura: la relacion C/C, en el tiempo filtrado
a ~4 mL/min, y (B) ampliacion del grafico A desplegando: As eluido por la columna
(mg/L) en funcion del volumen de agua filtrada (mL). Referencias: C= concentracion de

As; C,= concentracion inicial de As.

Disposicion final del lecho. La Argentina se basa en la ley 24501 de residuos
peligrosos y en el decreto 831/93 (Decreto831/93, 1993) para determinar la peligrosidad de
los residuos sélidos. Alli se sigue el procedimiento de lixiviacion de toxicidad especifica
(TCLP) desarrollado por USEPA (EPA, 1992). EI maximo permitido en el eluido
(acético/agua) debe ser menor a 100 veces el limite aceptado en el agua potable (i.e., 1000
ug/L de As). Una vez que la concentracion de arsénico eluido es superior a 10 pg /L, el
adsorbente BC-Fe debe ser reemplazado. Basado en calculos de balance de masa, en este

punto BC-Fe se encontraria saturado con 19,5 pg de As/g de BC-Fe. Cabe destacar que el
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residuo contiene menos arsénico que el limite maximo aceptado. Por lo tanto, al tratarse de
un residuo no peligroso, BC-Fe podria desecharse como residuo solido urbano. Es
recomendable su reutilizacion dentro de matrices diferentes y hay trabajos como el de

Nguyen et al. (2021) donde proponen incluirlos dentro de ladrillos de concreto.
4.2.4. Reutilizacion y estabilidad de BC y BC-Fe
4.2.4.1. Ensayos de regeneracion

En la Figura 4.8 se muestra el As adsorbido (%) por BC y BC-Fe y desorbidos (%)
de BC y BC-Fe por accion individual de tres agentes desorbentes: sulfato de aluminio (A,
D), fosfato de potasio (B, E) e hidréxido de potasio (C, F) en tres ciclos consecutivos de
adsorcion/desorcion. Tras el primer ciclo de adsorcion en BC-Fe, el As(V) fue removido en
su totalidad. Por lo tanto, la cantidad de As sobre BC-Fe fue de 50 mg/g [0,1 g de

biocarbén en 50 mL de solucion de As(V) 100 mg/L]. EI BC adsorbié un total de 15 mg/L

y quedd saturado con 7,5 mg/g. A los fines de comparar el desempefio de los adsorbentes y
los agentes desorbentes durante los ciclos de sorcion-regeneracion, g,,., S€ consideré como
el 100 % del As en cada sistema. Las capacidades adsortivas de Langmuir a 25 °C para BC-
Fe y BC fueron de 90 y 49 mg/g, respectivamente (Seccion 3.2.3). Las regeneraciones,
cuando la maxima capacidad adsorbente no esta completamente saturada de As, pueden ser
maés desafiantes ya que el primer contacto adsorbente/adsorbato ocurre en los sitios donde
las interacciones son mas fuertes (bidentadas). Por consiguiente, no estaran disponibles

para que los agentes desorbentes afecten sus interacciones.
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Fig. 4.8. Ensayos de regeneracion del material. As adsorbido (%) por BC y BC-Fe y
desorbidos (%) por tres agentes desorbentes: sulfato de aluminio (A, D), fosfato de potasio
(B, E) e hidroxido de potasio (C, F) en tres ciclos consecutivos de adsorcion/desorcion. El

100 % se baso en el g,,4, adsorbido en el primer contacto con el As.

La cantidad de As extraida de BC por los tres agentes desorbentes fue baja (Fig. 4.8:
A-C). En el primero ciclo, el hidroxido de potasio logro desorber un 37 % del As adsorbido
a BC, mientras que el fosfato de potasio y el sulfato de amonio desorbieron un 20 y un 2 %,
respectivamente. La accion del hidroxido gener6 un pH bésico, lo cual afectdé la
quimisorcion As/BC. Posiblemente, el arseniato adsorbido a las fases carbonosas y de
silicio del BC tienen energias de enlace mas fuertes que la de los fosfatos y sulfatos. Esto
explicaria la baja capacidad desorbente del fosfato de potasio y del sulfato de amonio. En
todos los casos, luego del ler ciclo de tratamiento, la adsorcion de arsénico por BC se
reduce en un ~ 50 % y se mantiene en el tercer ciclo. EI As se encuentra fuertemente

ligado, por ligaduras bidentadas, las cuales resisten la extraccion, reduciendo asi la



106

adsorcion de As ciclo por ciclo. La capacidad del biocarbon no colapsa y el arsénico

todavia puede ser adsorbido.

Los estudios de regeneracion del BC-Fe mostraron una tendencia distinta entre los
ciclos donde se emple6 fosfato de potasio como agente desorbente en comparacion con los
que emplearon sulfato de amonio e hidréxido de potasio (Fig. 4.8: D-F). El fosfato de
potasio resultd ser superior, removiendo desde el 80 al 50 % As/BC-Fe entre el ler y 3er
ciclo. Como ya se menciond, los fosfatos y arseniatos son aniones tetraédricos que
compiten por los sitios adsortivos de la magnetita. Ciclo a ciclo, partes del As se ligan
estrechamente y resisten el proceso de desorcion, reduciendo asi la adsorcion de As. El
sulfato de amonio y el hidroxido de potasio s6lo desorbieron un ~ 17 y ~ 10 % de As,
respectivamente, durante el primer ciclo. A pesar de que BC-Fe se encontraba cargado con
todo el As disponible en solucion (g;,q = 50 mg/g), no estaba totalmente saturado (g, = 90
mg/g) vy, por lo tanto, puede continuar adsorbiendo. g, se completa recién en el segundo

ciclo y esto explica la disminucidn de la adsorcion de As en el tercer ciclo.

El uso del biocarbon determina el agente desorbente apropiado para la regeneracion.
En particular, es dificil determinar si BC o BC-Fe se regenera con mayor facilidad. En este
trabajo, los tres agentes desorbentes lograron una regeneracion parcial de los adsorbentes,
con diferentes poderes de desorcion (i.e., sulfato de amonio <hidroxido de potasio <fosfato
de potasio), revelando la estabilidad de las interacciones As(V)-Fes04-BC 0 As(V)-O-BC.
Este altimo resulto el mas efectivo para BC-Fe. El empleo de acidos o bases fuertes, como
HCI y NaOH, son efectivos como agentes desorbentes de arsénico ligado a biocarbones

impregnados con Oxidos de Fe (Anirudhan & Unnithan, 2007; Verma & Singh, 2019). Sin
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embargo, las concentraciones muy acidas o basicas podrian afectar Fe?* y Fe3*, lixiviando

los 6xidos de hierro y reduciendo la capacidad de reutilizacion.
4.2.4.2. Ensayos de estabilidad del material: lixiviacion del hierro

Tal como se menciond en el apartado anterior, es importante cuantificar el hierro
lixiviado (mg/L) de BC-Fe hacia la fase acuosa. La lixiviacion de hierro se estudi6 durante
tres ciclos de adsorcion (A)-desorcién (D) consecutivos, empleando cuatro agentes
desorbentes: KOH, K3PO4, NaCl y NaOH (Fig. 4.9). En todos los ciclos, la disolucion
parcial de hierro del adsorbente fue mayor durante el contacto con la altisima concentracion
100 mg/L-As(V) que con los agentes desorbentes 1 M. En el 2do ciclo de adsorcion, el
hierro que se lixivié de la soluciéon previamente en contacto con KzPOs fue de 9,6 mg/L.
Esta cantidad fue mucho mayor que los previamente contactados con KOH (3,98 mg/L),
NaCl (1,7 mg/L) y NaOH (1,3 mg/L). La desorcién con fosfato de potasio modificd las
caracteristicas del material, lo cual puede afectar la eficiencia de la regeneracion del
adsorbente. No hay diferencias significativas en la lixiviacion de hierro durante el tercer
ciclo de adsorcion/desorcion. La lixiviacion de hierro en el 3er ciclo fue nula. El contacto
de BC-Fe con soluciones de NaCl y de NaOH tuvieron menor efecto sobre la lixiviacion
del hierro. El efecto ambiental de la lixiviacion con Fe se discutid previamente en la

seccion 3.2.4.

Ante altas concentraciones de solucién acida o basica, Fe?* y Fe®" lixivian
parcialmente de los 6xidos de hierro, reduciendo la reutilizacion del material. Tal como se

menciond en la seccion 3.2.4., podrian formarse compuestos estequiométricos de As-Fe,
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precipitar y depositarse nuevamente sobre BC-Fe. Esto se intensificaria en condiciones

saturadas de As.
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Fig. 4.9. Cuantificacion del hierro lixiviado (mg/L) de BC-Fe hacia la fase acuosa durante

tres ciclos de adsorcion (A)-desorcion (D) consecutivos empleando cuatro agentes

desorbentes (KOH, K3PO4, NaCl y NaOH).

4.3. Conclusiones parciales

Las capacidades de las columnas de gran escala de BC-Fe oscilaron entre 8,2y 7,5
mg/g, viéndose ligeramente afectadas por el cambio de pH de 5 a 9.

El efecto de la presencia de iones sobre la afinidad de los adsorbentes por As(V) fue
mayor para BC que para BC-Fe.

Con la excepcion del nitrato, la presencia individual de iones a bajas
concentraciones (0,01 mM) no inhiben significativamente la adsorcion de As(V) por
BC-Fe.

La presencia simultdnea de diez iones en concentraciones bajas (0,01 mM) no
modifico la preferencia de BC-Fe por el arseniato. La eliminacién de As

permanecié por encima del 90 %.
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La impregnacion con FesOs mejoré la afinidad de los adsorbentes por el arseniato
como también por fosfato, molibdato, dicromato y selenato. Esto reafirma que BC-
Fe proporcionaria agua potable, segura de As, en diversos medios acuosos.

Se propusieron mecanismos de adsorcion que incluyeron atracciones electrostaticas,
enlaces de hidrogeno, asi como enlaces covalentes y enlaces de hidrogeno a anillos
fendlicos del BC.

La columna empaquetada con 1 g de BC-Fe fue capaz de proveer 960 mL (203,8
BV) de agua potable de una muestra con 17 veces mas As que el recomendado por
la OMS. Después de este tratamiento, BC-Fe se considera un residuo solido urbano
y puede desecharse dentro de un contenedor doméstico o su incorporacion en
materiales inertes.

El fosfato de potasio fue el agente desorbente mas efectivo en la regeneracion de

BC-Fe.
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Introduccién

Capitulo a capitulo, se han logrado dar pasos que permitieron concluir que las cafias
de descarte de G. chacoensis fueron apropiadas para generar biocarbones impregnados,
mediante una técnica de co-precipitacion de Fe*?/Fe*3. De este modo, BC-Fe fue capaz de
proveer aguas seguras para beber y podria emplearse en la remediacion de aguas en nuestro

pais, ya que no requiere el proceso complejo y costoso de activacién quimica.

Con el avance de los resultados, se llevd adelante un proyecto de Investigacion y
Desarrollo (I+D). Es decir, conocer el material exhaustivamente y plantear un uso que
determine las limitaciones en su desempefio. Nuestro proposito principal fue ofrecer una
alternativa capaz de proveer agua segura a poblaciones rurales y dispersas de la Argentina.
Si bien las aguas de nuestro pais son diversas, es posible establecer pautas que determinen

la eficiencia de un material en un pais tan extenso como el nuestro.

El origen del As en las aguas subterraneas de la Argentina es atribuido a la actividad
volcanica ocurrida en los Andes durante el Cuaternario (Bundschuh et al., 2012; Litter et
al., 2019). Como consecuencia, en la llanura Pampeana se acumularon grandes depdsitos de
vidrios volcanicos que contienen As. A lo largo de periodos de tiempos geoldgicos y bajo
condiciones favorables, el As se disolvio y precipitd o se adsorbid sobre compuestos de Fe,
Al y Mn. Eventualmente, pueden ocurrir procesos de desorcion del As de estos compuestos,
en respuesta a cambios en las condiciones geoquimicas en el tiempo y en el espacio. La
mayor movilizacion ocurre en ambientes con alto pH, controlado por aguas subterraneas

alcalinas bicarbonatadas, bajo condiciones oxidantes (Litter et al., 2019).
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Las concentraciones informadas, en aguas naturalmente contaminadas del pais, son
superiores a 2000 pg/L (San Antonio de Los Cobres, Salta; Santos Lugares, Santiago del
Estero y Los Pereyra, Tucuman) [Litter et al., 2019]. Los ca. 1 millon de km? que abarca la
llanura Chaco-Pampeana de la Argentina corresponden al &rea mas grande del mundo, con
concentraciones elevadas de As en agua subterrneas (Bundschuh et al., 2012) y a la zona
mas afectada del pais (Cdrdoba, Santiago del Estero, Chaco, Salta, Tucuman, Santa Fe y La
Pampa; siendo las tres primeras, las provincias con las concentraciones mas elevadas)
[Litter et al., 2019]. El llano es muy uniforme en cuanto a morfologia, composicién
sedimentoldgica y su recarga de aguas subterraneas. Las condiciones redox de los acuiferos
van de moderadamente reductoras a oxidantes, por lo que As(V) es la especie predominante
(Bundschuh et al., 2012). Esta region tambien esta densamente poblada, con al menos 20 %
de los habitantes con necesidades basicas insatisfechas. El agua subterranea, que presenta
una alta concentracion de As, es el Unico recurso disponible durante todo el afio para la
mayor parte de las poblaciones rurales y dispersas de esta zona. Por ello, en Santiago del
Estero y Santa Fe se detectaron altos niveles de As en el agua, alimentos y hasta en la orina

(Carballo et al., 2006; Swiecky et al., 2006).

La presencia natural de As en las aguas subterraneas argentinas se encuentra
acompafiada de otros iones, los cuales podrian o0 no afectar su movilizacién. Existe una
correlacién positiva entre la presencia de As y F en aguas subterraneas (Osicka et al., 2002;
Puntoriero et al., 2015). En aguas subterraneas al suroeste de la Llanura Chaco-Pampeana,
el As oscila entre 0,05-0,2 mg/L y el F entre 1,3-3,2 mg/L, respectivamente (Puntoriero et
al., 2015). Cuando el F supera 1 mg/L, deja de ser beneficioso para la salud, causando

enfermedades como la fluorosis dsea, sobre todo en nifios durante sus primeros afios de
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crecimiento (Kabir et al., 2020). Al mismo tiempo, se asocia una moderada correlacion
positiva entre presencia de As y Fe (Blanes & Giménez, 2006). En general, el agua
subterranea sdlo contiene Fe?* disuelto (a veces FeOH™) y, cuando el pH es ligeramente
alto, el hierro disuelto es casi impercetible. La concentracion de Fe?* en el agua subterranea
varia entre 0 y 10 mg/L y los contenidos superiores a 0,5 mg/L pueden ser nocivos o
desagradables por su sabor metélico o color (Carretero & Kruse, 2015; Custodio & Llamas,
1976). Por otro lado, en las Gltimas décadas, los aportes de N o P por la intensificacion de
la actividad agropecuaria y la fertilizacién descontrolada, coinciden con una tendencia a la
hipereutrofia (Volpedo & Fernandez Cirelli, 2013). El estado trofico de un cuerpo acuoso
se puede definir por diversos criterios, tales como la claridad del agua, demanda biologica
de oxigeno, cantidad de clorofila, P total y N total (Forsberg & So, 1980). La dureza es otra
caracteristica habitual en las aguas subterrdneas, la misma proviene de la sobresaturacion de
calcita y dolomita (Puntoriero et al., 2015). Las aguas subterrneas argentinas contienen a su
vez otros elementos traza disueltos, tales como Mo y V, asi como iones de origen
antropogénico Cr, Cu y Pb (Puntoriero et al., 2015). Al mismo tiempo, el agua presenta
variaciones estacionales, a tener en cuenta frente al consumo (Schenone et al., 2007) y su

consecuente técnica de purificacion.

La universidad desempefia un papel central, tanto en la investigacion basica como
aplicada. Esta Ultima, depende de la primera y del destino al que se dirija. Este proceso,
también denominado transferencia tecnoldgica, es el recorrido de una investigacion
aplicada para brindar a la sociedad el spin-off de su innovacion y, como consecuencia,
recortar la brecha entre el laboratorio universitario y la industria. Validar el 1+D es un paso

crucial que debe superar la escala de laboratorio. En Gltima instancia, la industria, el
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mercado y su consecuente viabilidad técnica y econdmica serdn determinantes para la

posible implementacion de la innovacion.

En el presente capitulo se analizan y evallan propuestas de transferencia
tecnoldgica del material seleccionado, BC-Fe. Se buscara analizar y evaluar propuestas de
transferencia tecnoldgica para BC-Fe, en el tratamiento y remocién de arsénico en aguas
contaminadas desde una vision 1- tecnoldgicamente factible, 2- humanamente deseable y 3-
financieramente viable. Esto implica la concrecion del 1+D y el escalado del paquete
tecnoldgico. Las tecnologias disponibles para la filtracion de agua doméstica se disefian
para entornos urbanos que requieren el tratamiento de aguas a mayor escala. A menudo, se
reportan adsorbentes con alta capacidad de adsorcion de As y provision de agua libre de
este contaminante (Bundschuh et al., 2011; Ding et al., 2018; Morgada et al., 2009).
Dichos adsorbentes se incluyen en cartuchos domesticos para su uso en jarras (Li et al.,
2016; Nauta, 2011; Robertson & Florence, 1998), filtros bajo mesada (Tsukamoto &
Gatlin, 2014) y capsulas insertas en tuberias (Cullen et al., 1984), entre otras. Dado que el
disefio de estos productos aumenta los costos y dificulta la adquisicion masiva, el cartucho

con BC-Fe debe ser una solucion de bajo costo, doméstica y aplicable a zonas aisladas.

5.1. Metodologia

5.1.1. Ensayos con BC-Fe en diversas aguas argentinas

Con el fin de poner a prueba la factibilidad tecnoldgica, se realizd un ensayo que
analizé el desempefio de BC-Fe en aguas simuladas a las de diferentes regiones del pais.
Para ello, se elaboraron soluciones multicomposicionales conteniendo una cantidad fija de

As (300 pg/L) y variaciones en cuanto a la presencia o ausencia de dureza, flior, hierro y
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nitrato. De este modo, se abarca el espectro de aguas del pais y su correlacién con zonas
geograficas previamente caracterizadas. La composicion de las soluciones se detalla en la

Cuadro 5.1.

Cuadro 5.1. Composicion de las soluciones empleadas en ensayo 4.1.1.1. Se
especifica la variable simulada y en los casos 7-9 se correlaciona con aguas de

caracteristicas quimicas similares.

Ny descripcion Comparaciéon | Composicion

de solucién

1- Control - [As]-300 pg/L

2- Fluor - [As]-300 pg/L, [F]-10 mg/L

3- Ferrosa - [As]-300 pg/L, [Fe]-0,5 mg/L

4- Eutrdfica - [As]-300 pg/L, [NOs]-1 mg/L

5- Dura - [As]-300 pg/L, [Ca]-250 mg/L, [Mg]-250 mg/L
6- Semidura dura - [As]-300 pg/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L

7- Dureza + fluor Costa de [As]-300 pg/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L,
Buenos Aires | [F]-10 mg/L

8- Dureza + Litoral, [As]-300 pg/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L,
hierro Cuenca del | [Fe]-0,5 mg/L

Plata
9- Dureza, fluor, Dique San [As]-300 pg/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L,
hierro y Roque, [Fe]-0,5 mg/L, [F]-10 mg/L, [NO3z]-mg/L
eutrofizacion Cdrdoba

Se equilibraron 25 mg de BC-Fe (tamafio de particula de 150-500 pum) durante 1 h
(200 rpm, 25 °C) con 100 mL de cada solucion. En este ensayo que trabaja con pg/L, se uso
una solucién de stock de As(V) de 10 mg/L. Luego del equilibrio, se determind el As, Fe,
Ca, y Mg remanente en solucion mediante adsorcion atdmica, F mediante electrodos
selectivos de iones, y NOz por cromatografia liquida UV-Vis. Con estos datos se calculo la
capacidad adsortiva (ge, 1g/L) del BC-Fe por cada uno de los compuestos. Con estos datos

se establecié una relacion de selectividad (K) que vincula el BC-Fe y el i6n con respecto al
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As, normalizando los valores de capacidad adsortiva a la concentracion inicial de As . La

misma se calculé mediante la ecuaciéon 5.1;

KX,AS = (Ci,As * CIeX/Ci,X)/QeAs (5-1)

Siendo X el ion, C; la concentracién inicial y q.x la capacidad adsortiva.

5.1.2. Exploracién de usos posibles de BC-Fe

Luego de estudiar la la respuesta de BC-Fe con el agua simulada para cada region
del pais, es preciso disefiar una estrategia de escalabilidad sostenible a largo plazo. Para
ello, se evaluaron estrategias para la provision de agua segura a 3 clientes potenciales (en

respuesta a demandas sociales, domiciliarias e industriales).

5.1.2.1. Propuesta social: Saquitos de BC-Fe

Uso del saquito de BC-Fe en botellas de 1 L de agua. Se ensayo el efecto de la
agitacion (rpm) sobre la afinidad de 1 g de BC-Fe ensobrado en un envase tipo saquito de té
(Wosun, China), por As(V). Los mismos se pusieron durante 12 h dentro de botellas PET
de 1,5 L en contacto con 1 L de dos tipos de soluciones contaminadas con As: una solucion
monocomposicional [150 pg/L de As(V) en agua Milli-Q] y una solucion de agua
multicomposicional sintética a base de agua Milli-Q (con la mitad de las concentraciones

correspondientes a la solucion 9 del ensayo descrito en 5.1.1) [Cuadro 5.2].
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Cuadro 5.2. Caracteristicas de la solucion multicomposicional empleada en el ensayo.

Muestra de agua

As 150 pg/L
Dureza eq. CaCO3 125 mg/L
F 5 mg/L
Fe 250 pg/L
NOs’ 500 pg/L
pH 7,4

Se vario la agitacion del contenedor entre 0, 50 y 150 rpm con agitador magnético a
25 °C con el fin de simular una mezcla con una cuchara/varilla. Se buscé colocar cada
saquito en la misma posicion en el centro de la muestra de agua, evitando el contacto con
las paredes de la botella (Figura 5.1). El ensayo se realizo por triplicado y se montaron
controles con saquito vacio. La concentracion de 150 pg/L de arsénico se eligio conforme a
los datos de Bardach et al. (2015), teniendo en cuenta que a 157 pg/L es la maxima
concentracion en muestras de agua de red y de pozo de Buenos Aires, determinada por la

Facultad de Farmacia y Bioquimica de la UBA (Bardach et al., 2015).

Cinética del saquito de BC-Fe. Con el fin de determinar el tiempo de contacto, se
sumergio el saquito contenedor de 1 g de BC-Fe en un 1 L de la muestra de agua artificial
descrita en el item anterior. El saquito se mantuvo estatico (sin agitacion) a 25 °C y entre
las 0 y las 24 h se obtuvieron diez muestras de 10 mL de agua cada una y se determino el

contenido de As(V) en solucion.
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Fig. 5.1. Imagenes ilustrativas del ensayo montado con saquitos en botellas PET
conteniendo 1 L de muestra contaminada con As. A, saquito con 1 g de BC-Fe. B, saquito

vacio (control).
5.1.2.2. Exploracién de prototipos contenedores del saquito de BC-Fe

Se estudiaron prototipos alternativos que contuvieran BC-Fe y que cumplieran dos
caracteristicas fundamentales en su disefio: funcionalidad practica (cantidad y complejidad
de las operaciones necesarias para remediar un determinado volumen de agua) y bajo costo
(incluyendo el gasto necesario para adquirir dicha capacidad). Para ello, se cont6é con la
experiencia y asesoramiento de Gianpiero Bosi (Disefiador industrial FADU;

CEPRODIDE, UBA).
5.1.2.3. Propuestas a nivel industrial y domiciliario

Mediante un estudio de mercado se relevaron las formas de presentacion de los

materiales adsorbentes para su uso industrial y domiciliario.
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5.2. Resultados
5.2.1. Ensayos con BC-Fe en diversas aguas argentinas

La Figura 5.2 muestra el As remanente en solucidn tras realizar el ensayo en cada
tratamiento. La relacion de selectividad (Kxas) calculada a partir de las ge y desplegada en

la Cuadro 5.3 complementa la exposicion de los resultados.

La presencia de F,, Fe?* y NOs™ en solucion favorecen la afinidad de BC-Fe por el
As pero la forma de interferencia es diferente en cada caso. En los ensayos con altas
concentraciones de As (seccidn 4.2.2) y relaciones de concentracion > 1, el efecto de F y
NO3 sobre la afinidad del As por el BC-Fe habia resultado insignificante. En estos ensayos,
la relacion de concentracion de inicio entre As:F y As:NOs fue de 0,03 y 0,3,
respectivamente. Por un lado, F y NOs  tienen escasa afinidad por los hidroxilos
superficiales de BC-Fe ya que su adsorcion se produce principalmente a través de enlaces
de hidrégeno. Sin embargo, mientras que el Kr ases < 0,01, el de Knos™as fue entre 0,175 y
0,196 (Cuadro 5.3). EI NO3z™ es mayormente adsorbido a la fase carbonosa del material
mediante atracciones electrostaticas (PZCgc ~10,8). Tal como demuestra Bombuwala
Dewage et al. (2018), la adsorcion de F* y NOs™ sobre la fase ferrosa del material no ocurre
por enlace quimico covalente, sino por protonacion de la superficie. Esta genera sitios Fe-
O*Hz2 que atraen electrostaticamente tanto nitrato como fluoruro. Si bien BC-Fe posee
preferencia por la adsorcion de aniones (i.e.: arseniato), la protonacion de la superficie es

responsable de la gran cantidad de F~y NOs™en relacion con él.
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Fig. 5.2. Remocion de As [300 pg/L] por BC-Fe en soluciones constituidas con

componentes tipicos de aguas de diferentes regiones del pais.

En cuanto a la accion del Fe, se observa una correlacion entre la adsorcion de As 'y
la de Fe por parte de BC-Fe. En ambas soluciones donde Fe se encuentra presente (3, 8 y
9), la relacion de selectividad Kreas €s ~ 0,95. Es decir, por cada As que se adsorbe, se
adsorbe casi la misma cantidad de Fe. La afinidad por el As se ve favorecida por la

precipitacion estequiométrica Fe-As en solucion, tal como se detall6 en la seccion 3.2.4.

No toda interferencia en la afinidad del As por el BC-Fe implica una competencia
por los sitios adsortivos. Por ejemplo, la solucién 5 (dura: 500 mg/L eg. CaCQOs) interfirid

en la afinidad de BC-Fe por el As. Sin embargo, visto 10s Kcaasy Kwmg,as, menores a < 0,03,



121

esta interferencia es producto de la excesiva fuerza ionica del sistema. Al disminuir a la
mitad la dureza (solucién 6, semidura: 250 mg/L eq. CaCO3), disminuye la fuerza idnica en

el sistema, asi como la interferencia entre los grupos funcionales afines al arseniato y el As.

Es interesante destacar que la concentracion real de iones en el sistema favorece la
afinidad de BC-Fe por el As. A expensas de la solucién dura (5), la cantidad de As
remanente en la solucién control (1) es mayor que en el resto. La capacidad adsortiva de As

promedio fue 1156 + 21 ug/g.

Los resultados muestran que BC-Fe es efectivo en aguas argentinas moderadamente
duras y que las aguas eutroficas fomentan la afinidad del material por el As. También es
efectivo en aguas ferrosas y, a la vez, BC-Fe retendria el Fe en una misma proporcion que
el As. Si bien la presencia de F fomenta la atraccion por el As, este no llega a tener un
efecto tan sinérgico como los anteriores. En presencia de F, no se llega a proveer agua
segura para beber. Cabe destacar que en los ensayos multicomposicionales el efecto de los
iones sobre bajas concentraciones de As influye positivamente en la afinidad del BC-Fe por
el As (a excepcidn de las aguas duras). Al mismo tiempo, estos ensayos evidencian la
naturaleza heterogénea del agua y la imposibilidad de generalizacién. Por ello, la
implementacion de una estrategia descontaminante requiere del analisis previo del agua.
Estos resultados son la base para el armado de matrices que determinen el uso de acuerdo

con las caracteristicas de cada region.
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Capacidad adsortiva, ge (ug/g) Kx as

N™ Composicion de la solucién As F Ca Mg NO; | Fe Keas | Keaas | Kmgas | Knosas | Keeas
1 |[As] - 300 pg/L 11253 | - - - - - - - - - -

2 | [As] - 300 pg/L, [F]-10 mg/L 1144,4 | 431,7 - - - - |0,0113| - - - -

3 | [As] - 300 ug/L, [Fe]-0.5 mg/L 1175,5| - - - - 18704 - - - - 0,955
4 |[As] - 300 pg/L, [NO3]-1 mg/L 1167,3| - - - 763,7 - - - - 0,196 -

5 |[As] - 300 pg/L, [Ca]-250 mg/L, [Mg]-250 mg/L 11205| - | 31660,7 | 8400,0 | - - - 10,034 0009 | - -

6 | [As] - 300 ug/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L 1168,5| - |164590,2|127384,5| - - - 0,169 | 0,131 - -

7 | [As] - 300 ug/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L, [F]-10 mg/L | 1152,9 | 637,0 | 59814,8 | 8444,9 - - 0,017 | 0,062 | 0,009 - -

8 |[As] - 300 pg/L, [Ca]-125 mg/L, [Mg]-125 mg/L, [Fe]-0.5 mg/L |1173,2| - | 30306,6 | 155556 | - |1856,8| - |0,031|0,016| - |0,950
9 Eﬁ]s_]lb3£S/E?/[h’(ggﬁ]ilm2;/[‘g/ L. [Mg]-125 mg/L., [Fel-0.5 mg/L | 1175 4| 3152 | 166215 | 140004 | 686,1|1895,2| 0,008 | 0,017 | 0,014 | 0,175 | 0,967




123

5.2.2. Exploracién de usos posibles del BC-Fe
5.2.2.1. Propuesta de uso social: saquito de BC-Fe

La propuesta consistio en ensobrar una cantidad determinada de BC-Fe dentro de un
envoltorio poroso, semejante a un saquito de té (Fig. 5.3). EI mismo se coloca dentro del
recipiente con agua contaminada y el As queda retenido en BC-Fe. De esta forma, se
provee agua segura de As, a un bajo costo, evitando el uso de electricidad para su
funcionamiento y la generacion de agua de rechazo, como ocurre con otros dispositivos. La

manipulacion del saquito es sencilla y familiar para el usuario.

Fig. 5.3. Imagen ilustrativa del saquito de BC-Fe.

Validacién funcional del saquito de BC-Fe

Con este fin, se estudi6 la afinidad del saquito de BC-Fe por el As(V). En la Fig. 5.4
se observa el efecto de la agitacion del saquito de BC-Fe sobre la adsorcion de soluciones

de As(V) [150 pg/L] mono y multicomposicionales en una botella PET de 1,5 L. Todos los
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tratamientos, incluyendo aquellos sin agitacion, lograron disminuir el contenido de As a
condiciones seguras para beber, de acuerdo con la OMS. Esto representa una disminucion
de 15 veces su concentracion (de 150 a 10 pg/L). Este resultado fue esperable, teniendo en
cuenta que en la seccién 3.2.6, se comprob6 que s6lo bastan 0,3 g/L para tratar una solucion
monocomposicional de 150 pg/L As(V), con una agitacion de 200 rpm, en un rango de
temperatura del agua entre 5 y 40 °C y obtener agua segura segin la OMS (< 10 ug/L). El
efecto del ensobrado, el cual implica la difusion del As desde la superficie del saquito hacia
el centro y la disminucidn en la intensidad de la agitacion (desde 200 rpm a 150, 50 y 0
rpm), es compensado por el incremento en la relacion adsorbente/adsorbato desde 0,3 g/L a
1 g/L. En las condiciones de ensayo, el dispositivo logra proveer agua segura de As(V)

evitando cualquier agitacion.
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Fig. 5.4. Exploracién en el uso del saquito de BC-Fe: efecto de la agitacion del saquito de
BC-Fe sobre la adsorcién de soluciones de As(V) [150 pg/L] mono y multicomposicionales

en una botella PET de 1,5 L.
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Se investigo la cinética del saquito de BC-Fe sin agitacion. En la Fig. 5.5 se observa
el efecto de la variacion del tiempo de contacto saquito/solucion sobre la remocion de
As(V). Los resultados se corresponden con los ensayos en batch (seccién 3.2.2) donde se
determind en soluciones 10 mg/L que el tiempo de equilibrio es de 1 h. En este caso, un
saquito con 1 g de BC-Fe demora 1 h en obtener 1 L de agua con concentraciones seguras

de As(V).
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Fig. 5.5. Cinética de adsorcion del saquito de BC-Fe: efecto de la variacion del tiempo de

contacto saquito/solucién sobre la remocién de As(V).

Cabe recordar que en la seccién 4.2.3.1. se trabaj0 con muestras de aguas
naturalmente contaminadas (Altamirano, Buenos Aires) con 0,17 mg/L de As y se
establecié que 5 g/L de BC-Fe proporcionaron agua segura en temperaturas de contacto de
5-45 °C (relacion biocarbdn/adsorbente 4 veces mayor, de 1 g/L a 5 g/L). Esto evidencia

que el tipo de contenedor, volumen de la solucién y dosis de biocarb6n podrian afectar la
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eficiencia del material. Para explorar estas variables, se realizdé un ensayo en el cual se fijo
la concentracion de As inicial (600 ug/L) y la dosis de biocarbon/volumen de solucién (i.e.:
se colocaron 13 mg de BC-Fe en 25 mL de solucion) manteniendo la relacién
biocarbon/volumen de solucion en 0,52. De esta manera, se estudio el efecto en la
modificacion de la cantidad de biocarbén y el volumen de la solucién manteniendo su
relacién sobre la adsorcién de As de una solucion 600 ug/L, pH 7. Los recipientes se
equilibraron (200 rpm) a 25 °C, durante 1 h. La cantidad de As inicial se eligié para poder
tener resultados visibles con una relacion de trabajo manejable en todos los volimenes. Los
resultados de este ensayo exploratorio se muestran en la Fig. 5.6.
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Fig. 5.6. Efecto de la modificacién de la cantidad de biocarbdn y el volumen de la solucion,

manteniendo su relacion, sobre la adsorcion de As en una solucién 600 ug/L.
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En las condiciones de ensayo, el tratamiento 37:75 removié el maximo de As(V)
mientras que el de 261:500 removié el minimo llevando las soluciones desde 600 pg/L a
8,95 ug/L y 19,37 pg/L, respectivamente. La diferencia entre los tratamientos que dieron
As remanente maximo (261:500) y minimo (39:75) es + 10,42 pg/L. En proporcion con la
solucion inicial, este valor equivale al 1,7 % de error. La media en esta relacion fue del3,73

+ 1,99 pg/L y se muestra con linea entrecortada naranja.

A partir de estos resultados, podemos inferir que, al pensar en diferentes usos para
el adsorbente, la relacién dosis de biocarbén/volumen de solucion debe ser determinada
para cada tipo de agua, pero una vez establecida, se puede escalar con un desvio bajo (i.e.:
< 1,7 %). Resta validar el nimero de veces que un mismo saquito de BC-Fe podria ser

reutilizado logrando proveer agua segura.

5.2.2.2. Exploracién de prototipos

La Figura 5.7 explora el proceso de disefio de prototipos contenedores de BC-Fe a
través de una variedad de dispositivos. Una determinada cantidad de BC-Fe se introduce en
el saquito y, luego de su sellado, se inserta entre las cubiertas integradas de un cartucho de
polipropileno (Fig. 5.7: A) o bien, dentro de un embudo de dos piezas (Fig. 5.7: B-C). El
agua contaminada se vierte en el cartucho, donde fluye a traves de BC-Fe. El arsénico se
adsorbe y se recolecta agua libre de As. La propuesta B también se puede considerar para el
envasado de otros adsorbentes y/o el apilado de saquitos (Fig. 5.7: C). El objetivo del
disefio es el alto impacto social a bajo costo ambiental. Por su materialidad, se prevé una

larga vida util de la carcasa (3 afios). Su bajo costo implica una escasa inversion, luego de
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hacer los ensayos y ajustes técnicos del proceso 1+D. Este producto podria ser distribuido

en conjunto con un sistema de distribucion y recoleccion de saquitos de BC-Fe.

(€)

. /g
I «

Fig. 5.7. Propuestas de disefio para el suministro de agua libre de As, a nivel domiciliario.
BC-Fe se empaqueta dentro de bolsas de tela y se inserta entre las tapas de los cartuchos de

polipropileno (A) o dentro de un cartucho de dos piezas tipo embudo (B-C).

Estos disefios se adaptan, a botellas PET, ollas y otros recipientes (Fig. 5.8). El
producto minimo viable es el saquito de BC-Fe que combina el menor costo, la fabricacion
a gran escala y facil de usar, lo cual posibilitara una amplia distribucion e incorporacion en
la rutina diaria. Este prototipo requiere un trabajo interdisciplinario y se encuentra en vias

de validacion.
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Fig. 5.8. Iméagenes ilustrativas del prototipo contenedor del saquito de BC-Fe. (A) Piezas

del dispositivo, (B-C) adaptaciones para botella y olla.

5.2.2.3. Propuestas a nivel domiciliario e industrial

Luego de realizar un estudio de mercado, se concluyé que el BC-Fe también se
podria comercializar embolsado. Entre los usos, se podria colocar en tanques de agua o en
cartuchos empleados en filtrados a nivel industrial, entre otros. El tamafio de particula que
asegura la eficiencia del producto es 150-500 um y se podria fraccionar en bolsas plasticas,

herméticas de, 25 kg (Fig. 5.9).
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Fig. 5.9. Imagen ilustrativa del BC-Fe en bolsas de 25 kg.

5.2.3. Analisis de potencial negocio: Guaduar

La viabilidad técnica y economica son determinantes de la factibilidad de negocio
en relacion con BC-Fe, lo cual condiciona el spin-off tecnologico. Para ello, el proyecto
cuenta con el asesoramiento y apoyo de la incubadora de proyectos de transferencia
tecnoldgica de la FAUBA (IncUBAgro). A la vez, se fortalecio con la participacion en
convocatorias de asesoramiento a emprendimientos de base cientifico-tecnologica: UBA
Emprende (UBA, Argentina) y BRAIN Chile (Universidad Catolica, Chile). En este marco,
se realizaron avances en la consolidacion del equipo, desarrollo de marca (Guaduar),
validacion de los productos con usuarios, niveles de madurez de tecnologia (TRL), modelo

de negocio, analisis de posibles socios estratégicos y certificacion de productos.

La principal motivacion de Guaduar es social, ya que contribuird a que las
poblaciones rurales dispersas puedan beber y cocinar con agua segura. Esta es la premisa
central sobre la cual se define la estrategia comercial y operativa. Se prevé la

comercializacion de BC-Fe en dos presentaciones (embolsado y en saquitos) para abarcar
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tres modelos de negocio: 1-domiciliario; 2- industrial; 3- social. A los fines de asegurar la
sostenibilidad del proyecto, se propuso desarrollar el negocio industrial para luego

continuar con el domiciliario y, finalmente, el social.

Las pruebas de validacion del producto minimo viable (BC-Fe) a escala industrial se

encuentran en desarrollo.

5.3. Conclusiones parciales

Sobre la accién de BC-Fe en aguas de la Argentina:

e Los efectos de la presencia de iones sobre bajas concentraciones de As, influyen
positivamente sobre la afinidad del BC-Fe por el As (a excepcion de las aguas muy
duras).

e Las aguas eutroficas ([NOz] 1 mg/L), ferrosas ([Fe] 0,5 mg/L), fluorosas ([F] 10
mg/L) o semiduras (eq. [CaCOs] 250 mg/L) afectan positivamente la afinidad del
BC-Fe por el As.

e Las aguas muy duras (500 mg/L eq. CaCogz) interfieren negativamente sobre la
afinidad As/BC-Fe.

e BC-Fe retiene Fe en una misma proporcion que As debido a la formacion de

precipitados Fe-As.

Sobre las propuestas de uso de BC-Fe para transferencia tecnologica:

e Se propuso y valido el saquito de BC-Fe como una opcion econémica, que no
requiere electricidad y de facil manipulacién para el usuario. Partiendo de 150 pg/L

de As, el mismo provee 1 L de agua segura en 1 h, sin necesidad de agitacion.
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La relacion dosis de biocarbon/volumen de solucidn debe ser establecida para cada
tipo de agua y luego puede ser escalable con un desvio bajo (i.e.: < 1,7 %).

Se realiz6 una propuesta de carcaza de polipropileno capaz de contener el saquito de
BC-Fe.

Existe mercado disponible para la comercializacion de BC-Fe embolsado para uso

en industrias.

Sobre la validacion econémica y de negocio:

Se realiz6 y expuso el analisis del potencial negocio Guaduar.
Las pruebas de validacion del producto a escala industrial se encuentran en

desarrollo.



Capitulo 6: Discusion y conclusiones generales

Los resultados de este capitulo forman parte de la siguiente publicacién: Alchouron, J.,
Bursztyn Fuentes, A. L., Musser, A., Vega A. S., Mohan, D., Pittman Jr. C. U., Mlsna T.,
Navarathna C. 2022 (en prensa). Arsenic removal from household drinking water utilizing
biochar and biochar composites: a focus on scale up. En; Mohan, D., Pittman Jr. C. U.,

Milsna T. (ed.), Sustainable biochar for water and wastewater treatment. Elsevier.
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En esta tesis se trabajé con el bambu nativo Guadua chacoensis, el cual crece en
forma natural o bajo cultivo en el noreste de la Argentina. Se aspir6é al aprovechamiento
integral de la especie, con miras a una economia circular. Esto nos permitié transformar las
cafias de desecho, sin valor comercial, en biocarbones activados y no activados,
modificados quimicamente para su uso como remediadores de aguas contaminadas con
arsénico. Se caracterizaron a nivel morfologico, segun su composicion superficial y

elemental.

Se analiz6 comparativamente la capacidad de adsorcion de arsénico en aguas
monocomposicionales (As-O-H2O) y a partir de estos resultados se evaluaron los
principales mecanismos de remocion de As por parte de los materiales desarrollados.
Ademas, se analizo comparativamente la capacidad de adsorcion de As en aguas artificiales
multicomposicionales, naturalmente contaminadas. Por ultimo, se analizaron y evaluaron
las propuestas de transferencia tecnoldgica del BC-Fe. Todos estos pasos guardaron

relacion con cada uno de los 7 objetivos planteados al inicio de esta tesis.

La transferencia tecnologica del BC de G. chacoensis comenzd con la seleccion y la
sintesis de un adsorbente adecuado para la remediacion de aguas contaminadas con As
(Capitulo 2). Guadua chacoensis es una especie de bambi lefioso promisoria para la
fabricacion de biocarbdn, en particular, sus cafas jovenes y las de descarte (Hipotesis 1).
Las caracteristicas anatomicas de sus cafias, sumadas a la acumulacion de Si en las paredes
celulares secundarias y la estructura polilamelada de las fibras, determinan las propiedades
de los biocarbones obtenidos (Hipotesis 2). Los biocarbones sintetizados son materiales

heterogéneos, con mas de una fase de superficie adsortiva expuesta.
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El anlisis del desempefio del material en aguas monocomposicionales (Capitulo 3)
y los resultados promisorios en la capacidad adsortiva de BC-Fe por el As, impulsaron la
evaluacion y optimizacion en aguas multicomposicionales. A esto se sumo el analisis de
reutilizacion y disposicion final del material (Capitulo 4). La superficie del biocarbén y su
tratamiento de impregnacién con hierro contribuyen diferencialmente a la inmovilizacion
del arsénico (Hipotesis 3). Sobre la base de las propiedades fisicas y la anatomia de las
cafas, la comparacion entre la capacidad de adsorcion del biocarbon activado y el no
activado de G. chacoensis, no justifica los costos adicionales del proceso de activacion

(Hipdtesis 4).

La capacidad de provision de agua segura de As (As <10 mg/L) determiné la
escalabilidad del adsorbente a través del proyecto 1+D con una estrategia de transferencia
tecnoldgica del laboratorio hacia la sociedad (Capitulo 5). Los métodos tradicionales de
andlisis de materiales adsorbentes no son suficientes para decidir la transferencia de esta
tecnologia a la sociedad (Hipotesis 5), por lo que se propuso la mecanizacion de una ruta de

optimizacién que facilite el spin-off tecnologico.

En lineas generales, las caracteristicas basicas que revelan el potencial de un
adsorbente son una cinética rapida y/o capacidades de adsorcion elevadas en el rango de pH
del agua natural (Tan et al., 2015). Estos resultados se informan de manera rutinaria en la
mayoria de las publicaciones que tratan la adsorcién de As por diferentes biocarbones y
biocarbones modificados (Amen et al., 2020; Asere et al., 2019; Navarathna et al., 2020a;

Vithanage et al., 2017).
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Fig. 6.1. Histogramas de frecuencia que clasifican los resultados de desempefio de 70
biocarbones y biocarbones modificados para diferentes rangos de (a) pH 6ptimos de sorcion
de As; (b) tiempos de equilibrio de sorcidn, h; y (c) capacidades adsortivas de Langmuir,
mg/g. Las elipses azules sefialan los resultados que justificarian la elegibilidad de los

adsorbentes para cada parametro.

En esta tesis se relevo el desempefio de 70 biocarbones y biocarbones modificados
en el rendimiento de adsorcion acuosa de As(Ill) y As(V), en diferentes rangos de pH

optimo, tiempos de equilibrio sorcion y capacidades adsortivas de Langmuir (Fig. 6.1: A-
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C). En el momento de evaluar las interacciones de los materiales con el medio, los cambios
en el rendimiento del adsorbente frente a las variaciones de pH constituyen una variable de
estudio. EI pH de 5-9 cubre el rango de la mayoria de las aguas subterraneas naturalmente
contaminadas con As (Singh et al., 2015). Por ello, muchos autores reportaron una
remocion creciente hasta pHs 7-8 y luego decrecientes frente al aumento del pH (Amen et
al., 2020). En este sentido, el mantenimiento de la capacidad de sorcion en el rango de pH
del agua natural es una caracteristica robusta, sin el agregado de pasos adicionales para
remover el contaminante. Por ello, la variacion de pH de 5 a 9 tiene un efecto menor en el
adsorbente en relacion con la eliminacion de arsénico (Fig. 6.1: A). Entre los adsorbentes
carbonosos se incluyen compositos de biocarbén impregnados con Al (Ding et al., 2018) y
biocarbones a base de cascara de arroz modificado con Fe (Sadegh-Zadeh & Seh-Bardan,
2013), cafa de azucar tioglicolada (Roy et al., 2013) y Leonardita (Chammui et al., 2014),
entre otros. En relacion con la ‘cinética rapida’, se defini6 como el tiempo, inferior a 8 h,
para alcanzar el equilibrio adsorbente/adsorbato. Este intervalo equivale a una jornada de
trabajo y aunque podria ser excesivo para el suministro de agua en el hogar, resulta
adecuado para el agua de red. La revisién bibliografica muestra que un total de 35
materiales [14 para As(l11) y 21 para As(V)] presentaron una “cinética rapida”. Entre ellos,
para la sorcion de As(l11), los BC a base de Tectona sp. (Verma & Singh, 2019) o cascara
de almendras (Ali et al., 2020), presentaron un tiempo de equilibrio de 6 y 2 h,
respectivamente. En relacidn con la sorcion de As(V), el BC activado con KOH a base de
tallo de algodonero (Hussain et al., 2019) y el BC activado con bismuto (Zhu et al., 2016)
mostraron un tiempo de equilibrio de 3 'y 2 h, respectivamente. El tiempo de equilibrio del
BC-Fe sintetizado y analizado en esta tesis es de 1 h como también el de los demas

adsorbentes sintetizados a base de Guadua chacoensis (BC, BCA, BCA-Fe).
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El promedio de capacidad adsortiva de Langmuir de los 70 BC relevados para
As(111) y As(V) fue 10,2 mg/g y 32 mg/g, respectivamente. En relacion con la sorcion de
As(I11), los valores variaron entre 5,70 x 10 mg/g (Van Vinh et al., 2015) y 48,57 mg/g
(Xu et al., 2020) para el BC a base de pifias de pino y BC-Fe a base de Populus sp.,
respectivamente. En la sorcion de As(V), los valores oscilaron entre 0,429 mg/g (Wang et
al., 2015) y 457 mg/g (esta tesis) para BC-Fe a base de madera de pino y BC-Fe a base de
Guadua chacoensis, respectivamente. De esta forma, los valores y la distribucion de
frecuencias mostradas en los histogramas permitieron definir el parametro de “capacidades
adsortivas elevadas”. En consecuencia, los materiales que poseen una capacidad de
adsorcion de Langmuir superior a 10 mg/g se consideran con “capacidad de adsorcion de

arsénico elevada’.

El Cuadro 6.1 muestra la lista de materiales que rednen las tres caracteristicas
resaltadas: pH optimo de sorcion en el rango 5-9, cinética de equilibrio rapida (tiempo de
equilibrio menor a 8 h) y capacidad de adsorcion de arsénico elevada (capacidad adsortiva
de Langmuir superior a 10 mg/g). En otras palabras, estos materiales son promisorios para
la provision de agua libre de As y de uso domiciliario, entre los que se encuentra el BC-Fe

de G. chacoensis.
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Cuadro 6.1. Materiales elegibles para proporcionar agua libre de As, de uso domiciliario.

Capacidad
Especiacion adsortiva | pH optimo | Tiempo de
Adsorbente puimica de de equilibrio Referencia
q Langmuir | adsorcion (h)
(mg/g)

BC a base de descarte de As(V) 14,8 2.8 03 |(Fanetal, 2018)
cultivo de maiz*
BC-Fe de Guadua .
chacoensis As(V) 457,0 5-9 1,0 Esta tesis
(|:3c)cr:1 “T'i”ason'co’ modificado As(V) 118,6 4 80 |(Luoetal, 2019)
BC a base de paja de arroz,
impregnado con Fe As(V) 28,5 6 2,0 (Nguyen et al., 2019)
BC abase de descartedete, | 5o\ 38,0 5 15  |(Wenetal, 2017)
impregnado con Fe
EgmmmwmmcmF&M” As(l1) 14,9 4 6,0 |(Linetal., 2019)
BC a base de descarte de As(11) 312 485 1.0 (Mouzourakis et al.,

neumaticos

2017)

Si bien otros materiales reunen sélo algunas de estas caracteristicas, es posible

ajustar variables e iterar el proceso para mejorar los resultados. Para ello, es preciso

considerar variables como el tipo de materia prima, la sintesis del material y el tamafio de

las particulas, las cuales determinan el rendimiento de la adsorcion de arsénico por unidad

de superficie. En relacion con el tamafo de particula, Gupta et al. (2011) demostraron su

importancia en un biocarbon activado a base de Cafia de azucar en la adsorcion de azul

acido. Ademas, Yean et al. (2005) demostraron aumentos en las capacidades maximas de

adsorcion de As(l11) y As(V) con la disminucién del tamafio de las particulas de magnetita.

Al mismo tiempo, en la seccién 3.2.5 de esta tesis se ha demostrado que la variacion en el

tamafio de particula de BC-Fe impacta en la remocién de As(V), la cual es mayor si se
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reduce el tamafio de grano. En relacion con la identificacion taxondmica, la especie
empleada para obtener biocarbones, Verma & Singh (2019) compararon el rendimiento de
sorcién de As(lll) y As(V) de biocarbones derivados de especies de Tectona L. y
Lagerstroemia L. (Eudicotiledoneas). Si bien ambos adsorbentes se sintetizaron siguiendo
el mismo protocolo, el biocarbon de Tectona sp. presentd un tamafio de particula mayor
(250-450 nm) que el de Lagerstroemia sp. (60-90 nm). Pese a ello, éste Gltimo mostrd una
menor capacidad de adsorcion de As(l11) y As(V). Este resultado reafirma la importancia de
la identificacién taxondmica de la materia prima. Este dato, junto con el origen, el estado de
maduracion de las cafias y el protocolo de sintesis del material, son relevantes en G.
chacoensis. Particularmente, la sintesis de material tiene que ver con la temperatura de

pirélisis, el aumento del area superficial y los recubrimientos de ingenieria.

Una vez parametrizadas estas variables, son numerosas las rutas de optimizacion
para transferir el material sintetizado a la sociedad. Algunos estudios comienzan a evaluar
el efecto de iones competitivos en aguas multicomposicionales (Alkurdi et al., 2019; Baig
et al., 2014), la fuerza idnica (He et al., 2018),la co-adsorcion doble (Ding et al., 2018) e
incluso triple (Johansson et al., 2016). Otros autores realizan ensayos de adsorcion de As en
aguas monocomposicionales empleando las concentraciones de contaminantes que se
encontrarian en entornos naturales (Braghiroli et al., 2020; Singh et al., 2020). También
realizan ensayos de columnas de lecho continuo a pequefia escala como un primer
acercamiento (Kalaruban et al., 2019; Tabassum et al., 2019), o parametrizando en detalle
el desempefio del adsorbente en la columna (Roy et al., 2013). La sistematizacién, al
momento de posicionar el biocarbon, es necesaria como una alternativa a otras tecnologias

establecidas y disponibles para el suministro de agua segura para el hogar. Es preciso
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mecanizar una ruta de optimizacion que facilite el spin-off tecnoldgico de un material
descontaminante desde el laboratorio hacia la industria, acortando la brecha entre la

propuestas cientifico-académicas y las aplicaciones para la sociedad.

6.1. Propuesta de ruta de optimizacién experimental para el anélisis de la capacidad
de los adsorbentes que proveen agua saneada: de la experimentacién en el laboratorio
al Spin-off tecnoldgico hacia la sociedad

Los biocarbones son materiales ecoldgicos, biocompatibles, disponibles y rentables
(Mohan et al., 2014), lo cual garantiza su potencial para la transferencia tecnologica. Sin
embargo, ninguna de estas caracteristicas sera util si no hay evidencia sobre su desempefio
en el suministro de agua segura. La mayoria de los estudios que evalGan la provision de
agua mediante el empleo de biocarbones suelen seguir un esquema basado principalmente
en experimentos de dependencia de pH, cinéticas e isotermas de adsorcion y termodinamica
de adsorcion (Ahmad et al., 2014), pero distan de transferir la tecnologia a la sociedad. Se
sistematiz6 el enfoque metodologico aplicado a G. chacoensis, desde su recoleccion,
transformacion a biocarbon, impregnacion con Fe, caracterizacion, experimentacion en
laboratorio, hasta su propuesta de spin-off hacia la sociedad. La ruta experimental
comprende tres screenings 0 escaneos sucesivos: un ler screening troncal, 2do screening

para escalado y el 3er screening para uso (Fig. 6.2).
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Fig. 6.2. Ruta de optimizacién experimental que permite analizar la capacidad de los

adsorbentes para proveer agua segura.

La primera etapa (i.e., screening troncal), comprende los experimentos basicos que
evallan la capacidad de los adsorbentes para eliminar arsénico del agua. Estos
experimentos se llevan a cabo en ensayos de tipo batch y sistemas monocomposicionales
(As + agua destilada). Con el fin de saturar y conocer las posibles interacciones
adsorbente/adsorbato, se emplean soluciones de As con concentraciones superiores a las
halladas en la naturaleza (>10 mg/L). Durante esta etapa se estiman diversos parametros
operatorios relacionados con el tamafio de particula, pH éptimo de la solucién, tiempo de
contacto adsorbente/adsorbato, concentracion inicial de As y temperatura de contacto

adsorbente/adsorbato. Los parametros deseables que justificarian continuar con la segunda
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etapa son: a) capacidad adsortiva adecuada e inalterable en el rango de pH natural de las
aguas (i.e., 5-9), b) cinética relativamente rapida (< 8 h; i.e: una jornada de trabajo y c)

capacidad de adsorcion de arsénico elevada (>10 mg/qg).

Las soluciones acuosas monoelementales no existen en entornos naturales. Por lo
tanto, una vez equilibrado y comprendido el desempefio del material en estos sistemas, se
procede al siguiente screening con miras a la escalabilidad. El segundo screening de
escalado se realiza, principalmente, en sistemas acuosos multicomposicionales, tanto
artificiales como naturalmente contaminados. Los ensayos se realizan de manera iterativa y
sus resultados permiten elaborar matrices con datos, semejantes a los entornos acuosos que
se pretende remediar. Al mismo tiempo, se analiza la regeneracion, reutilizacion del
material y su disposicion final. Los parametros que justifican su elegibilidad para continuar
con el escalado tecnoldgico son: a) la capacidad de regeneracion, b) el efecto negativo, nulo
0 positivo de la fuerza idnica sobre la adsorcion de arsénico, c) la preferencia del material
por el arsénico sobre otras sustancias disueltas en agua, y d) la capacidad de disminuir la

concentracion de arsénico hasta un nivel apto para beber (As < 10 mg/L).

El tercer y ultimo screening, refiere a la transferencia tecnoldgica de los adsorbentes
en relacion con el uso que se le quiera dar. Los disefios de materiales adsortivos dependen
de la escala y de las consideraciones especificas de cada sitio: domiciliario (i.e., escala
pequefia), escala media para el tratamiento de agua a nivel comunal, sistemas batch o de
flujo continuo, a granel o de lecho fijo, con o sin agitacion (mecanicos o eléctricos), entre
otros. La definicion del tipo de dispositivo es esencial para determinar parametros
adicionales a ser estudiados y optimizados en concordancia con las limitaciones técnicas,

econdmicas Yy sociales del sitio.
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Fig. 6.3. Porcentaje de trabajos cientificos, publicados en 2010-2020, que estudiaron la

56%

descontaminacion de As del agua mediante biocarbon, segun las etapas de screenings. El
gréfico de torta representa el % total de cada screening individual (% normalizado a 100).
Referencias: ler S.: primer screening troncal, 2do S.: segundo screening para escalado, 3er

S.: tercer screening de uso.

Se llevé a cabo el relevamiento bibliografico de 54 trabajos cientificos publicados
en 2010-2020, que estudiaron la descontaminacion de As del agua mediante el empleo de
biocarbon. Se identifico la ruta de optimizacion experimental seguida en cada trabajo de
acuerdo con los 3 screenings (Fig. 6.3). La mayoria de los trabajos completaron el primer
(44 %) o los dos primeros (33 %) screenings. Sélo el 9 % completaron los tres screenings.
El grafico de torta dentro de la Figura 6.3 representa el % total de cada screening
individual. La mayoria de los autores investigaron la eliminacién de As en soluciones
sintéticas, monocomposicionales, ricas en As (Total de publicaciones con ler screening

troncal= 56 %; Fig. 6.3). Sin embargo, s6lo unos pocos articulos han empleado adsorbentes
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a base de biocarbon para remediar el agua potable naturalmente contaminada con As (3er
screening de uso = 8 %, Fig. 6.3). El trabajo presentado en esta tesis y sus publicaciones
derivadas (Alchouron et al., 2020; Alchouron et al., 2021) han logrado ahondar en cada uno

de los tres screenings.

6.2. Cierre y perspectivas a futuro

La caracterizacion exhaustiva de BC, BCA, BC-Fe y BCA-Fe permite proponer
nuevas lineas de investigacion tanto en otras matrices acuosas como en aire y en suelo. A
esto se suma la posibilidad de modificarlos quimicamente, para dirigir su efecto en la
diversidad de contaminantes organicos e inorganicos. La afinidad de BC-Fe por aniones
tetraédricos, tales como fosfato, lo postulan como un excelente adsorbente del mismo.
Rahman et al. (2021) propuso adsorber fosfato de aguas eutroficas, mediante el empleo de
biocarbones y su posterior incorporacion en suelos. El biocarbon no sélo mejora la
estructura del suelo y su irrigacion, ademas libera gradualmente el fosfato y lo fertiliza. La
elevada superficie especifica de BCA, permite hipotetizar que se comportaria como un gran
adsorbente de contaminantes organicos, tales como los colorantes. Particularmente en
nuestro pais, el tratamiento de los COP (contaminantes organicos persistentes) en agua y
suelo, producto de la degradacion parcial de agroquimicos, constituiria una linea de interés

y utilidad.

Recientemente, Wang et al. (2019) denominaron sicarbones (sichars) a aquellos
biocarbones que contienen mas de 5 g de Si amorfo por kilogramo de biocarbén. Este
término se aplico a biocarbones derivados de cascara de arroz (Wang et al., 2019; Wang et
al., 2020; Xiao et al., 2014). El silicio se mantiene después de la pirélisis e influye en el

desempefio del material. En el Capitulo 2 de esta tesis se demostré su importancia como
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modelador de las caracteristicas superficiales (i.e.: PZC) de los biocarbones. El silicio es
una sustancia importante en la formacion de cristales inorgénicos en los biocarbones (Wang
et al., 2019). Sin embargo, la transformacién y especiacion del silicio en los biocarbones
aun no ha sido estudiada. Los bambues lefiosos también acumulan silice en sus cafas

(Collin et al. 2011), generando sichars o biocarbones ricos en Si.

En el dltimo tiempo, la industria farmacéutica ha comenzado a incluir biocarbén en
productos cosméticos [e.g.. CHARCOAL de Pantene Pro-V, Purifying+Charcoal detox de
OGX (Productos para el cabello), Detoxify Charcoal de Lidherma (Mascarillas faciales),
Natural extracts de Colgate (dentifricos), entre otros]. Al mismo tiempo, los productos a
base de “bambu” son valorados en la industria farmacéutica no sélo por ser ecoldgicos,
sustentables y refrescantes, sino también por el silicio presente en el follaje. Los extractos
derivados del follaje se adicionan a la pasta dentifrica Brilliance & Soin de Elgydium,
productos para el cabello de las lineas renew Potent Aloe + Bamboo de Herbal Essences o
Balsamo de Biferdil. Particularmente, en Guadua chacoensis, la traslocacion de Si a las
cafias, reune en el biocarbon las propiedades de un material adsorbente de excelencia con la

elevada concentracion de Si.

A través de los resultados de las investigaciones en ciencia basica, se propuso el
cultivo y aprovechamiento integral de G. chacoensis para el desarrollo de nuevas
economias regionales en el noreste de la Argentina. Desde el aprovechamiento de los
guaduales como bonos de carbono, sus cafias para construcciones (Lindholm & Palm,
2007), los turiones (brotes) como fuente de alimento (Fernandez et al., 2019) y el follaje
como suplemento en la alimentacion de animales (Panizzo, 2012; Panizzo et al., 2017).

Finalmente, en esta tesis, se emplearon las cafias sin valor comercial para la obtencion de
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un saneador ambiental que puede ser aplicable a otros contaminantes y con usos variados,

en armonia con una economia circular.
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