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RESUMEN

El objetivo del presente trabajo es determinar la factibilidad de la aplicacion de
la reaccion heterogénea de Fenton asistida con luz UV y con ultrasonido para

la oxidacion avanzada de atrazina en agua.

En el Capitulo 1 (Introduccion) se presenta un resumen de la informacion
necesaria para determinar la problematica asociada al tratamiento de aguas, en
especial, lo relacionado con la remocion de compuestos recalcitrantes.
También se presenta la informacion mas relevante sobre los procesos de
oxidacion avanzada (POA) que se plantean como una opcion viable de
tratamiento de compuestos recalcitrantes, en particular se describe el proceso
de Fenton Heterogéneo (H.O, y catalizador), el uso de luz UV y el de
ultrasonido para degradar compuestos organicos. Estos procesos se aplicaran
para la remocion del herbicida denominado atrazina, seleccionado en este
trabajo como un compuesto modelo. Este herbicida es un compuesto que
puede tener efectos nocivos sobre las comunidades de los ecosistemas
acuaticos, ingresando a los mismos principalmente por escurrimiento de aguas
pluviales provenientes de areas cultivadas tratadas. En este capitulo también
se plantea la hipétesis, el objetivo general y los objetivos especificos del trabajo

realizado.

En el Capitulo 2 se analiza de manera detallada la informacién recopilada
sobre los procesos de oxidacion avanzada, definicion y clasificacion,
parametros de influencia y aplicaciones asi como se presentan datos de los
sistemas luz UV vy ultrasonido analizando los procesos por separado y
combinaciones de éstos. Por otra parte, se exponen las generalidades de la
atrazina, como son: definicion y clasificacion, estructura y propiedades
fisicoquimicas, toxicologia, legislacion, métodos analiticos para su deteccion y

procesos aplicados para su remocion.

En el Capitulo 3 se describe la metodologia experimental aplicada en este
trabajo. Los incisos que constituyen este capitulo son: materiales y reactivos,

sistemas y técnicas experimentales que se utilizaron en las tres etapas de



experimentos en reactor discontinuo (batch) realizados para la degradacion de
la atrazina. En la primera etapa experimental se realizaron pruebas cinéticas de
remocion de atrazina aplicando por separado: a) peréxido de hidrogeno, b) el
soporte (carbén LQ 1000) de un catalizador de Oxidos de hierro, ¢) un
catalizador de oxidos de hierro, sintetizado por Arias (2008), d) peroxido de
hidrégeno, combinado por pareja, con cloruro férrico (reactivo de Fenton
cldsico o en fase homogénea), con el soporte. En la segunda etapa se
aplicaron los mismos reactivos individuales y las combinaciones, pero
agregando luz UV. En la tercera etapa se realizaron pruebas con los mismos

reactivos pero aplicando ultrasonido.

El Capitulo 4 presenta la discusion de los resultados obtenidos de las
diferentes pruebas experimentales de este estudio. En general el proceso de
oxidacion que presentd los mejores resultados de degradacion de la atrazina
fue el de Fenton Heterogéneo asistido con Luz UV obteniendo un 66.63 % de
oxidacion a temperatura ambiente, pH de 6 y un tiempo de reaccién de 30

minutos.

Finalmente, en el Capitulo 5, con base en los resultados obtenidos en este
trabajo, se concluyé que la reaccion de Fenton en fase heterogénea asistido
con luz UV fue el que presenté la mayor factibilidad técnica para la degradacion
de atrazina en agua seguido de la luz UV, soporte con ultrasonido y soporte
con luz UV (66.63 % 49.63%, 48.86% y 47.41% de oxidacion de atrazina

respectivamente).



INTRODUCCION

En la ultima década se ha impulsado el desarrollo de nuevas tecnologias de
purificacion de agua. En la practica, la aplicacion de los métodos de tratamiento
debe tener en cuenta fundamentalmente la naturaleza y las propiedades
fisicoquimicas de las aguas o efluentes a tratar. Las aguas contaminadas por la
actividad humana pueden, en general, ser procesadas eficientemente por
plantas de tratamiento biol6gico, por adsorcion con carbdn activado u otros
adsorbentes, o por tratamientos quimicos convencionales (oxidacién, cloracion,
ozonizacion, permanganato de potasio, etc.) (Litter, 2005). Sin embargo, en
algunos casos estos procedimientos resultan ineficientes para alcanzar la
calidad requerida por ley para descarga en cuerpos de agua o para reutilizacién
del efluente tratado (NOM-127-SSA1-1994) (DOF, 2000). En estos casos y
cada vez mas crecientemente, se esta recurriendo en los paises
industrializados al uso de las llamadas Tecnologias 0 Procesos de Oxidacion
Avanzada (TOA, POA), muy poco aplicados y, peor aun, menos difundidos en
los paises de economias emergentes como los de América Latina. La mayoria
de los POA puede aplicarse a la remediacién y destoxificacibn de aguas
residuales, generalmente en pequefia o mediana escala. Los métodos pueden
usarse solos o combinados entre ellos o con métodos convencionales,
pudiendo ser aplicados también a contaminantes de aire y suelos. Permiten

incluso la desinfeccion por inactivacion de bacterias y virus.

Los POA (Legrini et al., 1993) se basan en procesos fisicoquimicos capaces
de producir cambios profundos en la estructura quimica de los contaminantes.
El concepto fue inicialmente establecido por Glaze y colaboradores (Glaze et
al., 1987), quienes definieron los POA como procesos que involucran la
generacion y uso de especies transitorias muy oxidantes, principalmente el
radical hidroxilo (HO’). Este radical puede ser generado por medios
fotoquimicos (incluida la luz solar) o por otras formas de energia, y posee alta
efectividad para la oxidacidbn de materia organica. Algunas POA, como la
fotocatélisis heterogénea, la radidlisis y otras técnicas avanzadas, recurren

ademas a reductores quimicos que permiten realizar transformaciones en



contaminantes toxicos poco susceptibles a la oxidacion, como iones metalicos

o compuestos halogenados (Farré, 2007).

Las POA se clasifican en dos grupos, los procesos no fotoquimicos y los
fotoquimicos ambos en fase homogénea y heterogénea. Dentro de los
procesos no fotoquimicos que se utilizaron para este estudio se encuentra el
proceso de Fenton. Este utiliza sales de hierro y peroxido de hidrégeno y ha
tenido un impacto significativo como agente oxidante debido a su alta eficiencia
en la generacion de radicales hidroxilo por la descomposicién de H,O,, usando
como catalizador al Fe (II) en un medio &cido. El radical hidroxilo mejora las
tasas de oxidaciébn de compuestos organicos biodegradables. Dentro de los
procesos fotoquimicos se utiliza la luz UV o ultravioleta combinada con
peréxido de hidrégeno, éxido de titanio y sales de hierro/peréxido de hidrogeno
(reactivo de Fenton modificado o asistido con luz UV) de la que se aprovecha la
irradiacion a determinadas longitudes de onda (Litter, 2005). La excitacion de
éstas conduce en la mayoria de los casos, a la ruptura homolitica de uniones
quimicas, y puede producir la degradacion de materia organica en fases
condensadas y gaseosa. Sin embargo, el uso mas importante de la radiacion
UV es la fotdlisis del agua, que produce radicales hidroxilo y atomos de
hidrogeno con rendimientos cuénticos dependientes de la longitud de onda de

irradiacién (Doménech et al., 2005).

Otro POA utilizado cada vez mas es la descarga ultrasénica. Esta tecnologia
usa el ultrasonido de alta potencia (de 15 kHz hasta 1 MHz), y aprovecha la
cavitacion hidrodindmica o ultrasénica, es decir, el crecimiento y colapso ciclico
de burbujas de gas que produce una implosion y descompone el agua en
atomos de hidrogeno (H") y radicales hidroxilo que posteriormente se
recombinan para formar H,O, e hidrogeno molecular. Esta tecnologia degrada
la materia organica por medio de la sondlisis, que ocurre a través de tres
procesos: reacciones de H,O supercritica, pirdlisis directa, y reacciones con los
radicales generados por la reaccion térmica, o por las reacciones en presencia
de oxigeno. Este POA puede presentar ventajas técnicas y econémicas mas
importantes que las que ofrece la luz UV, sin embargo no hay todavia

reportada suficiente informacion para determinar el mas viable de ambos, por lo



que hay realizar estudios encaminados a evaluarlos, tomando como ejemplo
moléculas modelo (como la atrazina que ha sido ampliamente evaluada en

estudios de oxidacion).

La atrazina es de los compuestos organicos que han despertado mucho interés
en el area de tratamiento de agua ya que en México y en otros paises es
ampliamente utilizada. Ademas este compuesto por su toxicidad y por ser
recalcitrante a los procesos convencionales de tratamiento de agua, representa
un riesgo a la salud. La atrazina, nombre con que se identifica al 6-cloro-N-etil-
N’-(1-metiletil)-1,3,5-triazina-2,4-diamina, es un herbicida selectivo aplicado al
suelo, ampliamente usado desde principios de la década de 1960 en Estados
Unidos, Australia, Sudafrica, Venezuela y la mayoria de los paises europeos
para controlar la aparicion de malezas en cultivos, principalmente de maiz,
sorgo, cafia de azlcar, soya, trigo, pifia y varios tipos de pasturas, y el
crecimiento de malezas acuéticas en lagos y estanques. A nivel mundial se
emplean aproximadamente entre 70 y 90 millones de kilogramos de atrazina
por afio (Steinberg et al., 1995, Beytul et al., 2009)

Actualmente, la atrazina esta siendo asociada a un gran nimero de riesgos
para la salud (sus metabolitos clorados son  considerados
disruptores enddcrinos, por sus efectos crénicos, produce alteraciones en la
funciones del corazoén, higado y rifién, defectos de nacimiento, etc.), ya que
puede contaminar las fuentes de abastecimiento de agua potable,
introduciéndose en las aguas superficiales cuando el agua y el suelo

destinados a la agricultura contienen residuos de ésta.

En el caso de los paises europeos como lItalia y Alemania, se ha prohibido el
uso de este herbicida debido a que se han encontrado residuos de atrazina en
cuerpos de agua que exceden las concentraciones establecidas por cada pais
(Guiupponi, 2001; Villada , 2006). La peligrosidad que representa la presencia
de atrazina en los alimentos y agua, incluso a niveles muy bajos (de 2 a 3 ug/L)
afecta de tal manera a los ecosistemas que la Unién Europea (UE) redacto en
el 2004 la decision por la que se insta a todos los estados miembros que en un
plazo breve sean retiradas todas las licencias de fabricaciébn de productos



fitosanitarios que contengan atrazina y sera en junio del 2007, que quedara
definitivamente prohibido su uso (CEE, 2004).

Actualmente el uso de atrazina en México no ha sido ni prohibido ni restringido,
aun cuando es de amplia utilizacion en distritos de riego del pais (Villada,
2006). En efecto este herbicida es ampliamente comercializado en México bajo
los nombres comerciales de Gesaprim, Aatrex, Aterbutox, Arrasina, Atrenex,
Atranova, Atraplex 90, Atrapol, Atraz 500 FW, Boxer, Desyerbal, Novaprim,
Sanazina. Sin embargo, este compuesto no se encuentra en la lista de la
Comision Intersecretarial para el Control del Proceso y uso de Plaguicidas,
Fertilizantes y sustancias Toxicas (CICOPLAFEST) la cual es un organismo
que controla y normaliza la comercializacidon de estos agroquimicos con la
finalidad de evitar que su aplicacion indiscriminada ocasione dafios al ambiente

y seres humanos ( Villada, 2006)

En cuanto a su normalizaciéon en agua potable, no existen limites establecidos
para la atrazina en la Modificacion a la Norma Oficial Mexicana NOM-127-
SSAl- 1994 (DOF, 2000) “Salud Ambiental, Agua para Uso y Consumo
Humano”, la cual estipula los Limites Maximos Permisibles de contaminantes
en agua potable. A ese respecto, La Organizacion Mundial de la Salud (OMS)
en el afio 1993, marcé un valor maximo recomendado de 2 pg L™ para este
herbicida en agua de consumo humano (WHO, 2004). Considerando los
riesgos a la salud y el ambiente que implica la exposicién a largo plazo de la
atrazina y sus metabolitos, la USEPA determino un valor de 3 pg L™, como
concentracion limite en el agua de consumo humano. Sin embargo, debido a
derrames accidentales, asi como la descarga de aguas de lavado de
contenedores de este herbicida y escurrimientos, existen reportes de aguas
superficiales contaminadas con este compuesto que alcanzan niveles

ampliamente por encima de las normas.

Con base en lo expuesto anteriormente, en este estudio se analizaron a tres
POA seleccionados (reactivo de Fenton, reactivo de Fenton con luz UV y

reactivo de Fenton con ultrasonido) tanto en fase homogénea como



heterogénea a evaluar para determinar el mas eficiente en la degradacion de

la atrazina.



MARCO TEORICO

2.1 Procesos de oxidacion avanzada
2.1.1 Definicion y clasificacion

Cada vez mas crecientemente, se estd recurriendo en los paises
industrializados al uso de las llamadas Tecnologias o Procesos de Oxidacién
Avanzada (TOA, POA), muy poco aplicados y menos difundidos en los paises
de economias emergentes como los de América Latina. La mayoria de los POA
puede aplicarse al tratamiento de aguas residuales, generalmente en pequefa
o mediana escala. Los métodos pueden usarse solos o combinados entre ellos
0 con métodos convencionales, pudiendo ser aplicados también a
contaminantes de aire y suelos. Permiten incluso la desinfeccion por

inactivacion de bacterias y virus.

Los POA (Legrini et al., 1993; Bandala, et al., 2007) se basan en procesos
fisicoquimicos capaces de producir cambios profundos en la estructura quimica
de los contaminantes. Estos procesos involucran la generacién y uso de
especies transitorias poderosas, principalmente el radical hidroxilo (Bandala et
al., 2007; Glaze, 1987). Este radical puede ser también generado por medios
fotoquimicos (incluida la luz solar) o por otras formas de energia, y posee alta
efectividad para la oxidacibn de materia organica. Algunos POA, como la
fotocatalisis heterogénea, la Radidlisis y otras técnicas avanzadas, recurren
ademas a reductores quimicos que permiten realizar transformaciones en
contaminantes toxicos poco susceptibles a la oxidacion, como iones metalicos
0 compuestos halogenados. De acuerdo a lo anterior, los POA pueden

clasificarse en dos grupos (Doménech et al., 2001):

Procesos de Oxidacion Avanzada homogéneos:
e Sin aporte de energia
o Ozonizacion en medio alcalino (O3/OH")
o Ozonizacion con peréxido de hidrogeno (O3/H,05)

o Perdxido de hidrogeno



o Peréxido de hidrégeno y catalizador (procesos Fenton (Fe®'/

H.0,) y relacionados)

e Con aporte de energia, mismos que en el punto anterior pero
combinados con:
o Energia procedente de la luz ultravioleta (UV)
o Energia procedente del Ultrasonido
o Electroguimica:
» Oxidacion electroquimica
= Oxidacion anodica

= FElectro Fenton

Procesos de Oxidacion Avanzada heterogéneos
e Ozonizacion catalitica (Os/catalizador)
e Ozonizacion fotocatalitica (Os/catalizador/UV )

e Fotocatdlisis heterogénea (Foto-Fenton y relacionadas)

Este tipo de tecnologias presentan las siguientes ventajas (Kommineni et al.,
2000)

¢ No s6lo cambian de fase al contaminante (como ocurre en el arrastre
con aire o en el tratamiento con carbén activado), sino que lo
transforman quimicamente.

e Generalmente se consigue la mineralizacion completa eliminacion del
contaminante. En cambio, las tecnologias convencionales, que no
emplean especies muy fuertemente oxidantes, no alcanzan a oxidar
completamente la materia organica.

e Usualmente no generan lodos que a su vez requieren de un proceso de
tratamiento y/o disposicién.

e Son muy utiles para contaminantes refractarios que resisten otros
métodos de tratamiento, principalmente el bioldgico.

e Sirven para tratar contaminantes a muy baja concentracion (por ejemplo,

ppD).



e No se forman subproductos de reaccién, o se forman en baja
concentracion.

e Son ideales para disminuir la concentracion de compuestos formados
por pre tratamientos alternativos, como la desinfeccién.

e Generalmente, mejoran las propiedades organolépticas del agua tratada.

e En muchos casos, consumen mucha menos energia que otros métodos
(por ejempilo, la incineracion).

e Permiten transformar contaminantes refractarios en productos tratables
posteriormente por métodos mas econdmicos como el tratamiento
bioldgico.

e Eliminan efectos sobre la salud de desinfectantes y oxidantes residuales

como el cloro.

Los POAs son especialmente utiles como pretratamiento de un tratamiento
bioldgico para contaminantes resistentes a la biodegradacion o como proceso
de postratamiento para efectuar un pulido de las aguas antes de la descarga a

los cuerpos receptores (Kommineni et al., 2000; Farré, 2005).

2.1.2 Poder oxidante del radical OHe generados en los POA

La eficiencia de los procesos de oxidacion avanzada para la degradacion de
compuestos radica en que poseen una velocidad de oxidacion incrementada
por la participacion de radicales, principalmente el radical hidroxilo. Esta
especie posee propiedades adecuadas para atacar a casi a todos los
compuestos organicos y reaccionar 10°%-10*? veces mas rapido que oxidantes
alternativos como el Oz. Después del fltor, el OH" es el oxidante mas potente
(ver tabla 2.1).



Tabla 0.1 Potenciales redox de algunos agentes oxidantes (Legrini et al., 1993)

Especie E° (V,25° C)

Flaor 3.03
Radical Hidroxilo | 2.80
Oxigeno Atémica | 2.42

Ozono 2.07
Periodo de 1.78
Hidrégeno

Radical 1.70
Perhidroxilo

Permanganato 1.68
Dioxido de cloro | 1.57

Acido 1.49
hipocloroso

Cloro 1.36
Bromo 1.09
Yodo 0.54

Para ser eficientes, los POA deben generar altas concentraciones de radicales
hidroxilo en estado estacionario. En la siguiente tabla se puede observar la
gran diferencia en las constantes de velocidad de reaccion de distintos
compuestos con el radical hidroxilo y con el ozono.

Tabla 0.2 Constantes de velocidad (k en L mol-1 s-1) del radical hidroxilo en comparacion con el
ozono para algunos compuestos organico (Doménech et al., 2005)

Compuesto | OH’ O3
Alquenos clorados 10°-10 107-10
Fenoles 10°-10"° 10°
Aromaticos 10°-10"° 1-10°
Cetonas 10°-10% 1
Alcoholes 10%-10° 10210
Alcanos 10°-10° 107

Dado que la principal via de obtencion de radicales OH" es a través de la
reaccion del peroxido de hidrégeno, ya sea con sales de hierro o bajo
condiciones de la radiacién ultravioleta, la medicién y el control de la
concentracion de H,O, en el sistema pueden ser utilizados para controlar la

eficiencia del proceso.



2.1.3 Perodxido de hidrogeno
La mayoria de los POA usa al peréxido de hidrégeno como una fuente de

radicales hidroxilo. Estos radicales constituyen un muy poderoso y no selectivo
oxidante, que reacciona mucho mas rapido que el oxigeno atbmico o el ozono
ya que el potencial de oxidacién es mayor en el H,O,. Este mayor potencial de
oxidacion tiene el efecto de reducir el tiempo de reaccion reduciendo asi el

tamafo del sistema y el costo del tratamiento (Legrini et al., 1993).

Una serie de parametros tales como la carga organica, concentraciéon de
catalizador el pH y temperatura se han estudiado a evaluar su influencia en la
eficacia de los POA, pero quizas el mas importante es la concentracion de
H.O,, ya que es vital para la eficaz produccion de radicales y la oxidacion de
los productos quimicos recalcitrantes (Guedes et al., 2003; Sevimli y Kinaci,
2002; Lee y Yoon, 2004)

Como el peréxido de hidrégeno es el principal costo del proceso en la
obtencién de productos quimicos, la dosificacién controlada reduciria costos

operativos significativamente.
2.2 O0zono (03)
2.2.1 Ozonizacion en medio alcalino

El ozono puede reaccionar en forma directa con un sustrato organico a través
de una reaccion lenta y selectiva (Ec.2.1), o de una reaccion radical libre

favorecida en medio alcalino-rapida y no selectiva (Ec.2.2):

O3+S > So k=1-100 M s i (2.1)
203+ 2H,0 — 2HO' + O, + 2HO," k=10%- 10°M*ts™ ... . ... (2.2)

Las constantes de velocidad con compuestos organicos difieren mucho para

ambos tipos de procesos, tal como se muestra en la tabla 2.3.



Tabla 0.3 Constantes de velocidad (k en L/ mols) del radical hidroxilo en comparacién con el azono

para algunos compuestos organicos (Doménech et al., 2005)

compuestos Radical HO Ozono (03)

Fenoles 10°-10"
Alguenos 10°-10™ 10'1-103
clorados
Aromaticos 10%-10%° 17°-10°
Cetonas 10°-10% 1
Alcoholes 10%-10° 102-1
Alcanos 10°-10° 107

La primera reaccion es de importancia en medios 4cidos y para solutos que
reaccionan muy rapido con el ozono; ejemplos de ellos son los compuestos
organicos no saturados, con grupos aminos. La segunda reaccion puede
+

iniciarse de distintos modos, con especies tales como OH’, HO, , HCOO", Fe;

0 sustancias humicas.

Por lo tanto, al principio la ozonizacion es sensiblemente mas eficiente en
medios alcalinos. La Fig. 2. 1 muestra un esquema de las principales especies
de la descomposicidbn de ozono en agua pura iniciada por iones hidroxido
(Glaze et al., 1987).
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Fig. 0.1 Esquema de las principales especies de la descomposicion de ozono en agua pura iniciada
por iones hidréxido (Glaze et al., 1987).

Este camino indirecto es menos selectivo, ya que las especies formadas tienen
gran capacidad oxidante. Existen sin embargo, compuestos refractarios que
resisten la mineralizacién pero gran parte de la materia organica reaccionard al
combinar las reacciones, dependiendo de la descomposicion del agua tratada,
del pH y de la dosis de ozono. Debe tenerse cuidado de no elevar
excesivamente el pH, debido a la accion competitiva de los iones bicarbonato y
carbonato, limitadores de la accién de los radicales HO® segun las siguientes

reacciones.
OH +HCO3 — CO3'covvveeeee. (2.3)
OH' +COs* — COz +OH".......... (2.4)

La ozonizacion es un buen pretratamiento para procesos bioldgicos, y versatil
para técnicas combinadas. No produce trihalometanos (THM) u otros
compuestos clorados; uno de los principales problemas de otros tratamientos
como la cloracion o el oxido de cloro. El ozono puede producirse facilmente in
situ por descarga eléctrica de corriente de aire, y no deja ni olores ni gustos
residuales. Sin embargo, se debe tener en cuenta que por su estado gaseoso,
a diferencia de un oxidante totalmente miscible con el agua como el perdxido

de hidrégeno; la ozonizacion involucra procesos de transferencia de la
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molécula gaseosa a la fase acuosa, existiendo entonces limitaciones de
transferencia de masa. Por consiguiente, se minimizan estas limitaciones
incrementando el &rea y el tiempo de contacto de las fases, lo cual requiere de
consumo energético adicional que en la mayoria de los casos no es limitante
(Forero et. al., 2005).

El uso de ozono, como ya se ha comentado, implica siempre altos costos de
capital y equipamiento adicional para la destruccién del ozono remanente,
problemas de seguridad y salud, y limitaciones de transferencia de masa por la
baja solubilidad del O3 en agua, asi como el peligro del escape a la atmdsfera
de compuestos organicos volatiles (COV) causado por el burbujeo del reactivo
Farré, 2007).

2.2.2 Ozono/peroxido de hidrégeno (H202)

La adicién de perdxido de hidrégeno a los sistemas de ozonizacion es una de
las formas mas inmediatas de acelerar la descomposicibn de ozono a la
formacion de radicales hidroxilo. El H,O, es un acido débil, un relativamente
poderoso oxidante y un compuesto inestable. El uso de estos dos oxidantes
combinados permite aprovechar los efectos sinérgicos entre ellos, lo que
produce una destruccién adicional de la carga organica. Entre las posibles
mezclas de agentes oxidantes, la combinacion peroxido de hidrogeno y ozono
es sin duda la mas usada. El proceso pretende combinar la oxidacion directa
del ozono con la reaccion rapida y poco selectiva de los radicales H,O, con los
compuestos organicos (Forero, 2005).

El proceso no es econOmico pero es rapido, y puede tratar contaminantes
organicos presentes en muy bajas concentraciones (ppb), a pH entre 7 y 8; la
relacion molar 6ptima generalmente de Os/ H,O, es de 2:1. El proceso se
acelera a pH alcalino (Doménech et al., 2005).

El tratamiento ha resultado efectivo para descomponer compuestos
organoclorados como tricloroetileno, tetracloroetileno, etc. Por lo tanto, es
excelente para el pos tratamiento de aguas sometidas a tratamientos de
desinfeccién con cloro o diéxido de cloro. Uno de los principales campos de
aplicacion es la degradacion de plaguicidas presentes en agua. También se ha
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usado en la decoloracién de compuestos de aguas residuales de la industria

papelera y otros procesos industriales (Balcioglu y Arslan, 2001).

2.2.3 0zono/luz UV(03/UV)

La irradiacion de luz UV de ozono en agua produce H,O, cuantitativamente:

O3z + hv +H,O — H,O0, +O5 ............ (25)

El peroxido de hidrégeno asi generado se fotoliza a su vez generando
radicales HO’, y reacciona con el exceso de ozono, generando también
radicales HO'". De hecho, puede haber las combinaciones de UV/ H,0O, y de O3/
H.O,, pero la ventaja es que el ozono tiene un mayor coeficiente de absorcion
que el H,0, (€254 = 3300M™* cm™), El método se ha aplicado en diferentes
casos: al tratamiento de agua potable, para la depuracion de aguas residuales
altamente contaminadas, en desinfeccion, en la decoloracion de aguas de la
industria del papel, en la degradacion de los hidrocarburos clorados,

hidrocarburos (saturados e insaturados), etc (Doménech et al., 2001).

Si las longitudes de onda se utilizan a menos de 300 nm, se lleva a cabo la
fotélisis del Oz, generando adicionalmente HO® y otros oxidantes, con el

consiguiente aumento de la eficiencia (Peyton y Glaze, 1988; Litter, 2005)

Os+hv— 02(*Ag) + O (*'D)..evvvvnnn. (2.6)

O(D)+HyO > 2HO ..., (2.7)

La tasa de la fotdlisis del 0zono aumenta con el incremento de la intensidad de
la luz, concentraciébn del ozono, pH y disminuye con el aumento de la
concentracion de carbono inorganico (Litter, 2005). Como la formacién de HO’
esta vinculado a la descomposicion del ozono, este modelo puede ser ampliado
para predecir la tasa de oxidacién de los contaminantes del agua por HO'
generados en el proceso. En general, un aumento de la concentracion de

0zono aumenta la tasa de degradacién del contaminante (Beltran et al., 1994).

En contraste con los resultados en ausencia de luz, reduce la velocidad de
reaccion a pH alcalino, como se ha observado en el caso de la degradacion de
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2,6-DNT. La disminucion de la tasa se debe a la disociacion del radical hidroxilo
en el anién radical del oxigeno menos activo (Ec. 2.8) y a la menor solubilidad
de ozono a pH alto (Beltran et al., 1997).

Aunque se mejora la eficiencia de oxidacion con la luz ultravioleta, se
determind que una concentracion inicial alta de ozono (1000mg/L) (sin
irradiacion) fue mas eficaz que la combinacién UV/O3; en el tratamiento de
pesticidas como la atrazina, alaclor, carbofurano, etc, debido a una mayor

concentracion de radicales hidroxilo (Chiron et al., 2000).

Recientemente se ha demostrado que la luz solar es también valiosa para
mejorar la degradacion con ozono de varios compuestos organicos como fenol
y acido malico. Las tasas de remocion de estos compuestos organicos fueron
mayores y mas rapidas con ozono y luz UV respecto a las del ozono solo
(Sanchez et al., 2003).

2.2.4 Luz UV/ozono/peroxido de hidrégeno (UV/03/H2032)

La adicion de la luz al sistema H,0,/O3 produce un incremento en la eficiencia
global del proceso de degradacion. Esta combinacion acelera el proceso
térmico, especialmente la reaccion (2.5) que es muy lenta. Los tres procesos
separados, UV/H,0,, UV/O3 y UV/H,0,/03, han demostrado ser muy eficaces
para la descontaminacion de las aguas subterraneas y para la remediacion del
suelo (Kommineni et al., 2000). En contraste con las tecnologias UV/O3 y
UV/H,0,, que son comercialmente disponibles (Kommineni et al., 2000),
UV/H,0,/03 son en la actualidad solicitud de estudios solo en la escala de

planta piloto.

2.3 Reactivo de Fenton

2.3.1 H202/ Fe2+ Reactivo de Fenton clasico

De los POA reportados, el reactivo de Fenton resulta ser muy prometedor en la
degradacion de compuestos organicos e inorganicos debido a que las ventajas
del método son varias: el Fe (ll) es abundante y no toxico, el peréxido de
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hidrogeno es facil de manejar y ambientalmente benigno. No se forman
compuestos clorados como en otras técnicas oxidantes, y no existen
limitaciones de transferencia de masa por tratarse de un sistema homogéneo.
El disefio de reactores para la aplicacion tecnoldgica es bastante sencillo. En
contraposicion, requiere la adicion continua y estequiométrica de Fe (II) y H2O,
es decir, necesita una alta concentracion de Fe. Sin embargo, debe tenerse en
cuenta siempre que un exceso de Fe (ll) puede causar condiciones para el

atrapamiento de OH’

2.3.2 Historia y definicion

Han transcurrido ya varias décadas desde que el quimico H. J. H. Fenton
(1894) descubriera la oxidacién de muchas moléculas organicas en solucion
acuosa agregando simultdneamente un catalizador o sal de hierro soluble en
agua y peroxido de hidrégeno. La oxidacion pudo realizarse en intervalos
acidos de pH, sin necesidad de recurrir a altas presiones o temperaturas, y
utilizando equipamiento convencional. Por afios el descubrimiento de Fenton
s6lo atrajo el interés por descifrar el mecanismo detallado por el cual tiene lugar
la oxidacion. La primera aplicacion de este proceso en el area ambiental fue la
remocion de contaminantes organicos presentes en aguas residuales de origen

municipal (Baysal, 1951).

La reaccion de Fenton se define como la generacion catalitica de radicales
hidroxilo a partir de la reaccion en cadena entre el i6n ferroso y el peroxido de
hidrogeno, aunque esta reaccion puede ser también iniciada por la presencia
de iones férricos, en este caso se denomina reaccion tipo Fenton. La velocidad
de reaccion del reactivo Fenton esta generalmente limitada por la velocidad de

generacion de radicales OH ™

2.3.3 Cinética de reaccion del proceso Fenton

Los conocidos ensayos de Fenton de fines del siglo XIX demostraron que las
soluciones de peroxido de hidrégeno y sales ferrosas eran capaces de oxidar
los acidos tartarico y malico, y otros compuestos organicos. Mas tarde

sugirieron que se formaba OH’ (Neyes y Baeyens, 2003) por la reaccion (2.9).
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Dichos radicales podian reaccionar luego por dos vias, la oxidacion de Fe (1)

(una reaccion improductiva) y el ataque a la materia orgénica (2.10, 2.11):

Fe? + H,0, — Fe* + HO +HO ; k=76 L mol-1 -1................ (2.9)
Fe(ID+HO — Fe (I +HO ... (2.10)
RH + HO + H,O — ROH + H30+ — productos oxidados............ (2.11)

A pH < 3, la reaccion es autocatalitica, ya que el Fe(lll) descompone al H,O, en
0O, y H,O a través de un mecanismo en cadena (Pignatello, 1992; Safarza deh-
Armiri et al., 1997):

Fe* + H,0, — Fe-OOH? + H* ..., (2.12)
Fe-OOH** > HO, "+ Fe ..., (2.13)
Fe” + H,0; —» Fe** + HO + HO .................. (2.14)
HO, + Fe® - Fe®*+ HO. " .oooooeeeiiiie, (2.15)
HO, + Fe** 5 Fe® + 0o+ H oo, (2.16)
HO™ + Hy05 — HoO + OHy oo (2.17)

El proceso de Fenton es potencialmente Util para oxidar contaminantes, ya que
es muy efectivo para la generaciéon de HO', pero un exceso de iones Fe?"
puede atraparlos (reaccion (2.10), al igual que los halégenos, el mismo H,O, o

el radical perhidroxilo:
HO + HO; — O+ HoO.oevee (2.18) (Doménech, 2005)

Actualmente se cree que otras especies, de Fe (IV) o Fe (V) (como FeO* y
complejos de ferrilo), son en realidad los agentes activos del proceso
(Pignatello, 1992; De Laat y Le, 2006). En presencia de exceso de peroxido, la
concentracion de Fe?* es pequefia con relacion a la de Fe®*, ya que la reaccién
(2.13) es mas lenta que la (2.14) (Pignatello, 1992). Ambos radicales, el OH" y
el OH, reaccionan indiscriminadamente con la materia organica, pero el
segundo es menos reactivo. La constante de velocidad para la reaccion de ion
ferroso con H,O, es alta (reaccion 2.9), y el Fe (Il) se oxida a Fe (lll) en
segundos o minutos en exceso de H,O,. Se cree por ello que la oxidacién de
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residuos por el reactivo de Fenton es simplemente un proceso catalizado por
Fe (ll1), H,O, y que el reactivo de Fenton con exceso de H,O; es esencialmente
un proceso de Fe**/ H,0,. Por ello, estas reacciones ocurren también con iones
metalicos de transicion como el Fe (lll) o el Cu (Il) (Walling, 1975), y se les

conoce como reacciones tipo Fenton:

Mn* + H,0,— M(n+1)" + OH" + OH" (Fe®*, Cu®)............. (2.19)

El grado y la velocidad total de mineralizacion son independientes, en general,
del estado de oxidacién inicial del Fe. En cambio, la eficiencia y la velocidad
inicial de mineralizacibn son mayores cuando se parte de Fe (ll); en
contrapartida, las sales de Fe (lll) producen una concentracion estacionaria de

Fe (Il). Se debe usar aqui también un pH menor que 2.8 (Lee y Yoon, 2004).

A pH > 5 se genera Fe (lll) particulado; si bien se generan asi lodos que
obligan a su posterior gestidén, es frecuente alcalinizar las aguas al final del
proceso con el agregado simultaneo de un floculante para remover el hierro
remanente. Tedricamente, la relacion estequiométrica molar H,O,/substrato
debe oscilar entre 2 y 10 cuando se usa el reactivo para la degradacion de
compuestos solubles. Sin embargo, en la practica esta relacion puede ser a
veces de hasta 1000, ya que en muestras ambientales el compuesto a
degradar siempre viene acompafiado de otros que también pueden ser
atacados por el OH'. La relacién peréxido/Fe/compuesto puede ser mantenida
por adicidon intermitente del oxidante o fijada al inicio de la reaccion. En el
laboratorio, el ion del metal se adiciona tradicionalmente en forma de sales
ferrosas puras, pero a escalas mayores el uso de éstas se vuelve
prohibitivamente caro, y normalmente se usa Fe,(NH;).SO4, que contiene 20%
de hierro activo. Se han usado otros compuestos de hierro, incluyendo sélidos
como la goetita, por ejemplo, en la degradacion de tricloroetileno (Teel et al.,
2001). No se logra en estos casos, por lo general, la mineralizacion completa;
se forman intermediarios resistentes al tratamiento, (acidos carboxilicos) que
reaccionan muy lentamente con el OH". A veces, como muestra la Fig. 2.2,
pueden formarse productos mas toxicos que los iniciales, como quinonas, cuya

presencia debe controlarse cuidadosamente (Andreozzi et al., 1999).
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Fig. 0.2 Oxidacién de cloro benceno con el reactivo de Fenton. Condiciones iniciales: [Fe*"] = 5.0
mM; pH 3.0 (Sedlak y Andren, 1991)

Recientemente, Rivas y colaboradores (Rivas et al., 2001) estudiaron la
oxidacién con el reactivo de Fenton de &cido p-hidroxibenzoico (pHB), un
contaminante comun en efluentes de la industria de alimentos. Se estableci6
una relacién molar 6ptima Fe/H,O./pHB de alrededor de 5 x 10°/2.65/1 x 107
La adicién de alcohol terbutilico, un atrapador de OH’, influye poco en el
proceso, lo que sugiere la participacién de otros radicales, como se sefial6 mas
arriba. La formacion de fenol, catecol, hidroquinona y trihidroxibenceno

sugieren un mecanismo de degradacion via descarboxilacion.

También pueden oxidarse con el reactivo de Fenton acido formico, fenol, 2,4-
diclorofenol, 4-clorofenol y nitrobenceno (Chamarro, 2001). EIl tratamiento
oxidativo hace disminuir significativamente la carga organica original,
aumentando la biodegradabilidad. Usando diferentes relaciones molares
H,O./4-clorofenol y H,0,/Fe?*, se pudo concluir que la primera regula la
extension de la oxidacién del compuesto, mientras que la segunda controla la

cinética de oxidacion.
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2.3.4 Mecanismos de la reaccion de Fenton con compuestos organicos e

Inorganicos

El sistema Fe?*, Fe*", H,O, puede reaccionar de muchas maneras generando
radicales hidroxilo si substancias organicas estan presentes en el mismo
medio. Las siguientes reacciones con substratos organicos han sido reportadas
(Arias, 2008):

a) Abstraccion de de &tomos hidrégeno de compuestos carbono alifaticos.
OH'+RH—>R +HO ...oooiiiiiiii (2.20)

b) Adicion electrofilica a dobles enlaces o anillos aromaticos.
R-—CH=CH;+OH - R C'H-CH;OH ........ (2.21)

c) Reacciones de transferencia de electrones.
RX +OH - RX " +OH ... (2.22)

2.3.5 Tipos de procesos de Fenton

El proceso Fenton se puede clasificar principalmente por la forma en que se
aplica: en fase homogénea y en fase heterogénea. En la primera clasificacion
se encuentra el Fenton clasico, que utiliza disoluciones acuosas de sales de
hierro y perdxido de hidrogeno, con la variante de también utilizar complejos de
hierro en fase acuosa para estabilizar la carga de hierro. ElI Fenton
heterogéneo, utiliza una disolucién peroxido de hidrégeno y Oxidos de hierro
depositados en diferentes medios de soporte (carbén activado, resinas,
aliumina activada) o presente de manera natural en diferentes minerales
(goetita, hematita) y en suelos (arcilla). Ambos tipos de procesos de Fenton
pueden ser asistidos por luz UV, luz solar, ultrasonido para aumentar la
eficiencia de oxidacion del contaminante. También se puede hacer uso de
celdas electroquimicas para generar peroxido de hidrogeno, y en el de Fenton
homogéneo también generar la sal de hierro. Lo anterior permite aumentar la
eficiencia del proceso por la adiciébn controlado al sistema de los reactivos

(Qiang et al., 2003). A continuacion se describe cada tipo de estos procesos.
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2.3.6 Proceso de Fenton clasico o en fase homogénea

El proceso Fenton clasico es un POA que consiste en la produccion de
radicales hidroxilo mediante la reaccion del peréxido de hidrégeno en presencia
de una sal de un metal de transicion que actia como catalizador.
Tradicionalmente se utiliza una sal de hierro (cloruro o sulfato ferroso), aunque
otros metales presentan las propiedades necesarias para funcionar como
catalizadores. Dentro de estos metales se encuentra el Cu (1), Co (II) y Mn (llI),
(Sawyer, 1997). Estos radicales hidroxilos reaccionan con los compuestos
organicos e inorganicos no siendo selectiva la reaccion (Arslan y Balcioglu,
1999).

El proceso de Fenton involucra a los procesos de coagulacién-floculacion y
oxidacion avanzada en una sola etapa y en un solo reactor, lo cual resulta muy
atractivo, ya que presenta muchas ventajas en la calidad del agua tratada con
respecto a los tradicionales tratamientos biolégicos, ademas de que puede ser
aplicado in-situ. Otra ventaja es que el peréxido de hidrégeno, usado como
oxidante, es mas barato que otros oxidantes y que el hierro, usado como
catalizador, es el segundo metal mas abundante y el cuarto elemento mas
abundante en la tierra (Rodriguez, 2003). Una desventaja de este proceso es
que se producen una cantidad considerable de lodos con hierro; el Fe?* que no
se regenera (Qiang, et al., 2003).

2.3.7 Proceso de Fenton en fase heterogénea

Las principales desventajas de usar el proceso de Fenton clasico en el
tratamiento de aguas residuales son: el intervalo limitado de pH y la produccién
de lodos con hierro. Es por eso que se ha desarrollado el Proceso de Fenton
en fase heterogénea. Este proceso no causa problemas en la disposicion final
de lodos con respecto al hierro y puede usarse a pH neutro (Kommineni et al.,
2001).

Con respecto a las ventajas que tiene el Fenton heterogéneo, se han hecho

estudios utilizando como fuentes de hierro la goetita, la hematita, la arcilla

mineral e hidroxido de hierro, ademas de hierro soportado en silica y/o alimina,
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ademas, se usan también resinas de intercambio iGnico como soporte de hierro
(Litter, 2005).

2.3.8 Electro Fenton (Oxidacion electroquimica)

La aplicacion de corriente eléctrica entre dos electrodos adecuados (Brillas et
al.,, 1998) en agua se producen reacciones quimicas primarias, con la

generaciéon de OH’, que oxida luego la materia organica:

H,O — OH" + H" + e ; oxidacion anddica............... (2.23)

O, + 2H" + 2 @ — H,0,; reduccion catodica........... (2.24)

La eficiencia del sistema puede mejorarse adicionando Fe (1), y el proceso se
conoce como electro-Fenton. Si se usa un anodo de sacrificio de Fe, que
provee cantidades estequiométricas de Fe para la reaccion de Fenton, el
proceso se conoce como peroxicoagulacion. Por ejemplo, la degradacion por
oxidacion anddica de una solucién de anilina mediante una corriente de 20 A
conduce a un 18 % de remocion del carbono organico total (COT) al cabo de 6

horas.

Si el proceso se realiza empleando el método electro-Fenton, se consigue un
61% de disminucion de COT al término de 2 horas, mientras que por
peroxicoagulacién se elimina un 91 % en solo 1 hora en iguales condiciones
(Doménech et al., 2005).

2.3.9 Foto Fenton

La rapidez de degradacibn de compuestos organicos puede verse
incrementada cuando la mezcla reactiva es irradiada. El efecto de esta
radiacién consiste en favorecer la foto reduccion de los iones Fe** a iones Fe?".
En esta etapa se producen mas radicales OH’ que pueden reaccionar con el
contaminante en cuestion (Litter, 2005). En el caso del proceso Foto Fenton, se
puede lograr una mayor eficiencia en la produccion de los radicales OH’ debido
a la fotolisis directa del peréxido de hidrogeno a una longitud de onda menor a

360 nm, y al consumo de Fe**, generando los radicales, y Fe?* que acttia como
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catalizador. Lo anterior se puede hacer evidente con las siguientes ecuaciones
(Litter, 2005):

hv
HoO2 — 20H ... .o, (2.25)
hv
Fe* +H,0 — Fe® + H + OH ..., (2.26)

En trabajos anteriores se ha reportado que la aceleracién en la descomposicion
de compuestos organicos se puede atribuir a la fotdlisis del complejo de hierro
Fe(H.0)s(OH)*, el cual es una fuente de radicales hidroxilo. Asimismo, la
fotdlisis requiere menor cantidad de hierro que el proceso de Fenton clasico
(Katsumata et al., 2008).

2.3.10 Proceso de Fenton/ ultrasonido

En los Ultimos afios, se ha prestado gran atencién a la utilizacién del
ultrasonido como una de las muchas posibilidades de tecnologias de
tratamiento de aguas residuales. La cavitacion acustica se lleva a cabo debido
a la propagacién de las ondas ultrasénicas a través de liquidos en las
frecuencias que van desde 15 kHz a unos pocos MHz.

El colapso de la cavitacion de burbujas generadas por la irradiacion de
ultrasonidos conduce a la formacion de puntos de acceso con las condiciones
locales extremadamente alta de la temperatura y de presién, que permiten la
formacion de radicales reactivos, tales como H’, HO’, O,", asi como la

separaciéon de los compuestos homoliticos contaminados.

El ultrasonido de 20 kHz ha sido el mas ampliamente estudiado en los
tratamientos de aguas residuales aunque que la maxima degradacion quimica
por ciclo se obtiene siempre a frecuencias mas altas (Arrojo y Benito, 2008),
pero el principal inconveniente de ultrasonido por si solo como el tratamiento
es la poca degradacion y la baja tasa de mineralizacion de compuestos
organicos, especialmente en el caso del fenol y fenoles sustituidos (Kidak e
Ince, 2006).
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Varios autores han descrito diferentes formas para la intensificacion del
fendmeno de cavitacion, a fin de aumentar la eficiencia de la descomposicion y
reducir el tiempo necesario para eliminar contaminantes. Asi, en el caso de la
degradacion controlada por radicales libres en la fase liquida, el uso de
oxidantes diferentes, tales como el ozono o el peréxido de hidrogeno, mejorara
la generacion de radicales hidroxilo, con el consiguiente incremento en las
tasas de degradacion (Ghodbane y Hamdaoui, 2009; Ku et al., 2005).

Ademas, la actividad del sistema ultrasonido/H,O, puede ser mejorada
mediante el uso de catalizadores para promover la reconversion del peréxido
de hidrégeno en radicales hidroxilo. En particular, la presencia de hierro y
ultrasonido/H,0,, sistema combinado cavitacion acustica/ reactivo de Fenton,
con reacciones similares para incrementar la generacion de radicales hidroxilo

es llamado sistema de oxidacién sono-Fenton (Bremner et al., 2009).

De esta manera, resultados han sido reportados en la literatura utilizando
sistemas de Fenton/ultrasonido en fase homogénea y heterogénea para la
mineralizacion de 5-clorofenol, concentracién inicial de 0.1 mmol/L, a
temperatura ambiente, utilizando frecuencias de 20, 40, 530, 800 y 1040 kHz y
un tiempo de contacto de 120 minutos (Wang et al., 2008). También se ha
aplicado este sistema para la degradacion de &cido p-clorobenzoico,
concentracion inicial de 3.19 x 10° mM a pH=3, temperatura de 20°C, aplicando
una potencia de 76 W y un tiempo de reaccién de 1 hora (Neppolian et al.,
2004); para oxidar el 2,4-diclorofenol, concentracién inicial de 100 mg/L a
pH=6.5, temperatura de 20°C, frecuencia de 20 kHz y potencia de 385 W, con
un tiempo de contacto maximo de 3 horas (Zhou et al., 2008) y
monoclorofenol,concentracion inicial 30 mg/L, pH=3, temperatura de 23°C, una
frecuencia de 20 kHz y 50 W/cm? de potencia (Ku et al., 2005)

En particular, los estudios se han centrado en la combinacién del proceso de
Fenton en fase heterogénea y ultrasonido con el fin de incrementar la baja tasa
de degradacion que presenta por si solo. Como resultado los catalizadores
homogéneos precipitan al final de la reaccién y son necesarios tratamientos

para eliminarlos, llevando a un aumento en los costos de operacion.
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2.3.11 Aplicaciones del Proceso de Fenton

Actualmente, el reactivo Fenton tiene una gran cantidad de aplicaciones como
degradar compuestos alifaticos y aromaticos clorados, PCBs, nitroaromaticos,
colorantes azo, clorobenceno, PCP, fenoles, fenoles clorados, octacloro-p-
dioxina y formaldehido (Rivas et al., 2002; Monem et al., 2009). Son muy pocos
los compuestos que no pueden ser atacados por este reactivo, entre ellos la
acetona, el acido acético, el acido oxalico, las parafinas y los compuestos

organoclorados.

Es un buen oxidante de herbicidas y otros contaminantes de suelos tales como
hexadecano o Dieldrin. Puede descomponer solventes para limpieza y
decolorar aguas residuales con distintos tipos de colorantes y otros residuos
industriales, reduciendo su DQO (Lin y Lo, 1997). También se ha aplicado
exitosamente el reactivo de Fenton en la reduccibn de DQO de aguas
municipales y subterraneas y en el tratamiento de lixiviados. Es util como
pretratamiento de compuestos no biodegradables. (Safarza deh-Armiri et al.,
1997; Sevimli y Kinaci, 2002).

Aunque la principal aplicacibn esta enfocada a la degradacion de
contaminantes organicos e inorganicos de aguas residuales. Las primeras
aplicaciones fueron realizadas a aguas municipales, pero hoy en dia se han
hecho estudios donde los resultados obtenidos para la degradacion de
contaminantes organicos complejos en aguas residuales industriales han sido
muy efectivos (Malpica de la Torre, 2002). En la tabla 4.2, se enumeran una
serie de contaminantes tratados por el reactivo Fenton, en sus diversas

presentaciones.
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Tabla 0.4 Contaminantes diversos tratados con el reactivo de Fenton

Parametro

Contaminante

Tipo de proceso

Fenton

Referencia

Color y carbon
orgéanico total

Acido rojo 14 (AR14)

Electro Fenton

Aiming W. et al.,

2004

Cloruros orgéanicos

4-cloro-3-metil fenol

Fenton clasico

Lopez et al., 2004

(TOX)
., ., Paterlini W. C., et
Tebutlu;oz_,[;jluron y Eoto Eenton al,
’ 2004
Fenitrotiéon Foto Fenton Derbala A.S et
. al.,2004
Plaguicidas Chan kh etal
Atrazina Fenton clasico 260'2 "

Diurén, Formatanato

Malato S. et al.,

y Foto Fenton
Metomilo 2002)
. Clorofenéxidos ( 4-
Fenoles residuos clorofenol:
de la i Brillas E. et al.,
. 4-cloro o-cresol; 2,4- Electro-Fenton
agrlc_ul_tura diclorofenol; 2,4,5- 2004
(Herbicidas) triclorofenol)
Fenton v Eoto Maciel R., et al,
Fenoles Fenol Fen&’) . 2004; Cavita V. y
Palanivelu R, 2003.
Acidos compleios Acido 2,4,5- Electro-Fenton y Boye B. et al.,
PI€] triclorofenoxiacetico | foto Electro-Fenton 2003

2.3.12 Parametros de influencia

Los principales factores que tienen influencia en la eficiencia del tratamiento de

aguas con el método de Fenton son los siguientes:

1) pH;

2) Concentracion de Hierro

3) Concentracion de H,0;

4) Temperatura,

5) Tiempo de reaccion;

6) Luz UV/visible.

En los siguientes subincisos se describe cada uno de estos factores listados.
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Influencia del pH

El pH 6ptimo se presenta entre los valores 2 y 5 Gallard, De Laat y Legube
(1998) reportd que el reactivo de Fenton es mas efectivo en un pH de 2 a 4. En
sus investigaciones demostraron que para aguas residuales con un alto
contenido de contaminantes organicos, los pesticidas se removieron en un
100% a un pH de 5y en 20 % a un pH de 7.5.

La poca eficiencia en el intervalo basico es atribuida a la transicién de hierro
para formar el i6n ferroso hidratado hasta una especie férrica coloidal. Esta
altima especie de hierro descompone cataliticamente al H,O, en O, y H,0O, sin

formar OH'".

Influencia de la concentracién de Hierro

La mejor dosis de catalizador es variable y esta generalmente limitada por la
formacion de radicales OH' y por el tipo de agua residual que va a ser tratada.
La presencia del catalizador es basica para que se lleve a cabo la reaccion de
Fenton, en ausencia de éste, no existe evidencia de la formacién de radicales

hidroxilo.

La dosis del catalizador va a depender de la concentracion del sustrato y de las
eficiencias de remocién que se quieran alcanzar. Se consideran los siguientes

aspectos (Arias, 2008):

e Una concentracion minima de 3-15 mg Fe /L permite que se lleve a cabo
la reaccion de Fenton dentro de un periodo razonable, sin importar la
concentracion de material organico presente.

e Una relacién constante de Fe?": Sustrato superior al valor minimo
(tipicamente una parte de Fe por 10-50 partes de sustrato), es necesaria
para obtener eficiencias adecuadas.

e Una dosis adicional de Fe satura las propiedades quelantes de las
aguas residuales, debido a que es necesario tener el hierro no
acomplejado para poder catalizar la formacion de radicales hidroxilo.

e La dosis de hierro puede ser expresada como una relacién con respecto

a la dosis de peréxido de hidrogeno y el intervalo tipico es de una parte
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de hierro por 1-10 partes de perdxido de hidrogeno en peso (Di Palma et
al., 2003).

Influencia de la concentracion de peroxido de hidrégeno

La concentracion de oxidante (H,O) depende de la cantidad de hierro que se
utilice, para obtener una mayor eficiencia de este proceso catalitico,
tipicamente se utiliza una relacion (en peso) de hierro: H,O, igual a 1:10
respectivamente (Di Palma et al., 2003) ya que para la misma adicion de hierro,
un incremento en la cantidad de H,O, conduce a un aumento en la degradacion
de los contaminantes, lo que resulta que las mejores condiciones para el
proceso de Fenton resulta ser la mayor adicion de H,O, Sin embargo, el
incremento en estas cantidades debe tener un limite dado por reacciones de

consumo de radicales hidroxilo por parte del i6n ferroso y el mismo peroxido.

Influencia de la temperatura
La velocidad de reaccidon con el reactivo de Fenton se incrementa con la

temperatura siendo el efecto mas pronunciado a temperaturas menores de
20°C. Sin embargo, cuando la temperatura aumenta arriba de 40 o 50 °C la
eficiencia del perdéxido decrece. Lo anterior se debe a que se acelera la
descomposicion de H,O, en O, y H,O. La aplicacion comercial del reactivo de
Fenton ocurre a temperaturas entre 20-40 °C. La aplicacion de reactivo de
Fenton para el pretratamiento de aguas residuales altamente concentradas
puede requerir una adicion secuencial o controlada del H,O, para moderar el
aumento de la temperatura como resultado de la reaccién. Cuando la dosis de
H,O, excede de 10-20 g/L se debe moderar la temperatura no sélo por razones
econdémicas sino también por razones de seguridad (Malpica de la Torre,
2002).

Influencia del tiempo de reaccion
El tiempo de reaccion va a depender de la dosis del catalizador y de las

caracteristicas del agua residual, entre otras variables. Por ejemplo, para una
oxidacion simple de un agua con fenol (menos de 250 mg/L) el tiempo de
reaccion es de 30-60 min. Para aguas mas concentradas y complejas la

reaccion puede tomar varias horas. En tales casos, la reaccion es mas efectiva
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afiadiendo el hierro o H,0O, a diferentes intervalos, que afiadiendo al inicio todo

el hierro iénico y el H,0,.

2.4 LUZ UV

2.4.1 La radiacion solar y aplicaciones en la fotocatalisis

A partir del siglo XX la interaccion de la materia con la luz se realiza desde el
punto de vista microscépico, considerandola como un proceso de absorcion de
un fotdbn que conlleva la creacién de un par electron-hueco o la emisién o
destruccion de un foton creando excitaciones. La materia puede interactuar con
la luz en un amplio intervalo de longitudes de onda y con diversos cambios en
la estructura de las moléculas. Las radiaciones cerca del espectro visible o
ultravioleta (240-700nm) interactian con los electrones de una molécula y
estas reacciones son las mas importantes desde el punto de vista ambienta
(Garceés et al., 2005).

La luz solar es una energia directa, primaria, abundante y barata que en
muchos casos es absorbida por compuestos quimicos para producir procesos
fotoliticos. La interaccion de la luz con los sistemas moleculares se da a escala
molecular donde ésta interactta con un fotén (Ec. 2.27), en la que A representa
el estado fundamental de la molécula, hv es el foton absorbido y A° la molécula

en estado excitado (Garcés et al., 2005).

2.4.2 Fotolisis

Los métodos fotoliticos para la degradacion de contaminantes disueltos en el
agua se basan en proporcionar energia a los compuestos quimicos en forma
de radiacion, que es absorbida por las distintas moléculas para alcanzar

estados excitados en el tiempo necesario para experimentar reacciones.

En presencia de radiacion ultravioleta se produce la fotolisis de un gran niumero
de compuestos organicos. El proceso tiene lugar en el dominio del UV-C (210-
230nm) y se basa en la formacion de radicales C-centrados; es decir, radicales
libres (Ec. 2.27).
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La eficiencia del proceso depende principalmente de la capacidad de absorcion
de la radiacion y de la presencia de otros compuestos que absorben la misma
longitud de onda. En los procesos de oxidacion fotoliticas normalmente se
utilizan lamparas de mercurio de baja presion (254nm, 471 KJ/mol) empleadas
tanto en la desinfecciébn como en la depuracion de las aguas. Sin embargo es
necesario llevarlas a longitudes de onda mas bajas (170-200nm), ya que llevan
asociada una mayor energia (704-598 KJ/mol) y son mas eficientes en la

ruptura de los enlaces de los compuestos organicos.

Un aspecto a tener en cuenta es la presencia de oxigeno en el proceso de
oxidacion. Se ha probado en la fotdlisis la existencia de diferentes reacciones
en funcién de la distancia a la fuente de radiacién, debido a la diferente
concentracion de oxigeno presente. Durante el proceso de fotdlisis de la

materia organica se presentan las siguientes reacciones:

HaO + hv — H + OH oo, (2.28)
OH + RH = HaO + R (2.29)
R 4+ 02— RO ...ttt (2.30)
R* 4+ R 5 R=Ruttiitioee ot (2.31)
ROO" + Oz — COp + HoO ..o, (2.32)
H + 05— HOZ ™ oot (2.33)

Si los radicales libres (R") reaccionan con el oxigeno, forman radicales peroxilo
(ROOQ) los cuales son bastante estables. Si el oxigeno disuelto esta ausente o
insuficiente, estos radicales libres pueden reaccionar bien por recombinacién o
dismutacion (Litter, 2005).

2.4.3 Fotolisis del agua en el ultravioleta de vacio (UVV)

Este proceso aprovecha la irradiacion a longitudes de onda menores que la
UV-C (UV- central), es decir, mas bajas que 190 nm, y usa generalmente
lamparas de excimeros de Xe (A = 172 nm). La excitacion bajo estas longitudes
de onda conduce, en la mayoria de los casos, a la ruptura homolitica de
uniones quimicas, y puede producir la degradacion de materia organica en

fases condensadas y gaseosas (por ejemplo, hidrocarburos fluorados y
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clorados) (Legrini y Braun, 1993). Sin embargo, el uso mas importante de la
radiacion UVV es la fotolisis del agua (Ec. 2.34) en presencia de luz, que
produce radicales hidroxilo y &tomos de hidrogeno con rendimientos cuanticos

dependientes de la longitud de onda de irradiacion (Litter, 2005):

HoO + hv — OH + H oo (2.34)

También se producen electrones en medio acuoso, pero con bajos

rendimientos cuanticos:

HoO + hv — OH + H™ + €ageeneeeeeinaeiiiiieeeeiie e (2.35)

A partir de los radicales primarios se generan rapidamente OH,' y O,™:

O+ H = HO 5 KHO 2o (2.36)

O+ €aq —> 072 KO 2ot (2.37)

Los oxidantes (OH’, HO,", O,") y reductores (H’, eaq, HO,, O;") generados
pueden llevar a cabo simultaneamente reducciones y oxidaciones. La técnica
se utiliza para la degradacién de contaminantes en aguas y en corriente de aire
con alto contenido de humedad, para la obtencion de agua ultrapura y para el
tratamiento de compuestos dificiles de oxidar (clorados y fluorados como
CICHg). El proceso posee alta eficiencia por la intensidad de la iluminacién y la
alta seccion eficaz de absorcion del H,O a las longitudes de onda usadas. Por
otra parte, n0 es necesario agregar agentes quimicos, y resulta un método
competitivo y simple. Sin embargo requiere el suministro de oxigeno, el uso de

material de cuarzo y la provision de alta potencia.

2.4.4 Foto oxidacion

La luz promueve reacciones de oxidacion las cuales son iniciadas por la
presencia de radicales libres. Para que estos procesos se lleven a cabo es
necesaria la presencia de agentes oxidantes, los que permiten la formacién de
dichos radicales, de los cuales los mas reconocidos y utilizados son el peréxido

de hidrégeno, el ozono, etc. (Garcés et al., 2005).
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2.4.5 Fotocatalisis en fase heterogénea

La fotocatdlisis en fase heterogénea es un proceso que se basa en la adsorcion
directa o indirecta de energia radiante por un solido (fotocatalizador
heterogéneo, que normalmente es un semiconductor de banda ancha). En la
region interfacial entre solido excitado y la solucién tienen lugar las reacciones
de oxidacion o de remocion de los contaminantes, sin que el catalizador sufra
cambios quimicos. La excitacion del semiconductor puede tener lugar de dos
formas:
e Por excitacion directa del semiconductor, de manera que éste es el que
absorbe los fotones usados en el proceso.
e Por excitacion inicial de moléculas adsorbidas en la superficie del
catalizador, las que a su vez son capaces de inyectar cargas

(electrones) en el semiconductor.

La fotocatdlisis en fase heterogénea puede llevarse a cabo en diversos medios:
fase solido-gas, sélido-liquido y soélido-organico puro. En cuanto a la catélisis
heterogénea clasica, el proceso general se puede resumir en cinco etapas

independientes (Herrmann, 1999):

1. Transferencia de los reactantes del seno de la fase fluida a la superficie del
sélido o catalizador.

2. Adsorcién de al menos uno de los reactivos en la superficie del catalizador.
3. Reaccion de oxidacion en la fase adsorbente.

4. Desorcién del producto (s)

5. Eliminacion de los productos en la interfaz de la regién.

En la Fig. 2.3 se esquematizan los procesos quimicos que ocurren en una
particula de un semiconductor cuando ésta es excitada con luz con la suficiente
energia. En estas condiciones, se crean pares electrén-hueco cuya vida media
estd en el rango de los nanosegundos; en ese lapso deben migrar a la
superficie y reaccionar con especies adsorbidas (Mills y Hunte, 1997). Los
pares electron-hueco que no alcanzan a separarse y a reaccionar con especies

en la superficie se recombinan y la energia se disipa. Esta recombinacion
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puede tener lugar tanto en la superficie como en el seno de la particula. El
proceso neto es la catdlisis de la reaccion entre el oxidante y el reductor (por
ejemplo, O, y materia organica).
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Fig. 0.3 Diagrama de la energia de una banda de particulas esféricas de titania. (Herrmann, 1999)

La fuerza impulsora del proceso de transferencia electronica en la interfase es
la diferencia de energia entre los niveles del semiconductor y el potencial redox
de las especies adsorbidas. En la Fig. 2.4 se representan los procesos
termodinAmicamente posibles que ocurren en la interfase: los huecos
fotogenerados dan lugar a la reaccion de oxidacion Red2 — Ox2, mientras que
los electrones de la banda de conduccién dan lugar al proceso Ox1 — Red1.
Los semiconductores mas usuales presentan bandas de valencia con potencial
oxidante (+1 a +3,5 V) y bandas de conduccion moderadamente reductoras
(+0,5 a -1,5 V). De esta manera, en presencia de especies redox adsorbidas
en la particula de semiconductor y bajo iluminacion, ocurren simultaneamente
reacciones de oxidacion y de reduccion en la superficie del semiconductor
(Doménech et al., 2005)
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Fig. 0.4 Proceso redox en la interface semiconductor-electrolito bajo iluminacién. (Doménech et al.,
2005)

La eficiencia de la reaccion fotocatalitica depende de diversos factores. Uno de
los aspectos mas criticos es la alta probabilidad de recombinacion electrén-
hueco, que compite con la separacién entre las cargas fotogeneradas. Por otra
parte, como no hay una separacion fisica entre los sitios de las reacciones
anddicas (oxidacién por huecos) y catddicas (reduccién por electrones),
pueden tener importancia las reacciones inversas. La baja eficiencia,
especialmente con luz visible, es una de las limitaciones mas severas de la

fotocatalisis heterogénea (Litter, 2005).

Los huecos, después de migrar a la superficie, reaccionan con sustancias
adsorbidas, en particular con el agua o los iones OH- adsorbidos, generando
radicales HO' y/o otros radicales. La fotocatdlisis comparte con las otras POA la
caracteristica de involucrar radicales hidroxilo en el mecanismo de reaccion.
Normalmente, en aplicaciones ambientales, los procesos fotocataliticos se
llevan a cabo en ambientes aerdbicos, con lo cual el oxigeno adsorbido es la
principal especie aceptora de electrones:
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Si las aguas contienen iones metalicos nobles o pesados, los electrones de la
banda de conduccion pueden reducirlos a un estado de oxidacion mas bajo, e

incluso precipitarlos como metales sobre el semiconductor:

La factibilidad del proceso depende criticamente de la estabilidad del
semiconductor, y ello limita severamente las opciones de eleccion de los

materiales.

Existen diversos materiales con propiedades id6neas para actuar como
catalizadores y llevar a cabo reacciones fotosensibilizadas como, por ejemplo,
TiO,, ZnO, CdS, oxidos de hierro, WO3, ZnS, etc. (Mills y Hunte, 1997). Estos
materiales son econdmicamente accesibles, e incluso muchos de ellos
participan en procesos quimicos en la naturaleza. Ademas, la mayoria de estos
materiales puede excitarse con luz de no muy alta energia, absorbiendo parte
de la radiacion del espectro solar que incide sobre la superficie terrestre (A >
310 nm), lo cual incrementa el interés para un posible aprovechamiento de la
luz solar. Los fotocatalizadores mas investigados hasta el momento son los
oxidos de semiconductores metalicos de banda ancha y, particularmente, el
TiO,, el cual presenta una elevada estabilidad quimica que lo hace apto para
trabajar en un amplio rango de pH, al mismo tiempo que es capaz de producir
transiciones electronicas por absorcion de luz en el ultravioleta cercano (UV-A)
(Litter, 2005)

En el caso de la cantidad de catalizador, las tasas iniciales de reaccion se
encontraron que son directamente proporcionales a la masa (m) de catalizador.
Sin embargo, por encima de cierto valor de m, la velocidad de reaccion se hace
independiente de m. Este limite depende de la geometria y en la condiciones
de trabajo del fotoreactor. Estos limites corresponden al importe maximo de
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catalizador en la cual todas las particulas, es decir, toda la superficie expuesta

son totalmente iluminadas (Mills y Hunte, 1997).

Para mayores cantidades de catalizador, se produce un efecto de seleccion de
exceso de particulas. Para aplicaciones, esta masa Optima de catalizador tiene
gue ser elegida con el fin de evitar exceso de catalizador y para garantizar una
total absorcion de los fotones (Mills y Hunte, 1997).

Ademas, se debera comprobar que los reactivos no reaccionen con la luz para
poder tener solo la foto activacion del catalizador y se realice un verdadero
régimen catalitico heterogéneo (no homogéneo ni fotoquimico en la fase
adsorbida) (Mills y Hunte, 1997).

2.5 Ultrasonido

El ultrasonido es la parte del espectro sonoro que va de alrededor de 20 kHz a
10 000 KHz aproximadamente y puede ser subdividida en tres regiones
principales: baja frecuencia con el ultrasonido de alta potencia (20-100 kHz), de
alta frecuencia con ultrasonido de media potencia (100 kHz — 1000 KHz), y de
alta frecuencia con ultrasonido de baja potencia (1 000-10 000 KHz) (Dopazo.,
2008). La gama de 20 kHz a 1 000 KHz se utiliza en Sonoquimica (Collin et al.,
2009) (es la aplicacion de ultrasonido a las reacciones quimicas y procesos)
mientras que las frecuencias muy por encima de 1 000 KHz se utilizan en
medicina y diagnostico de ultrasonido. La aplicacion del ultrasonido tiene como

efecto fisico la cavitacion la cual se explica a continuacion.

2.5.1 Cavitacion acustica

El origen de los efectos de la sonoquimica en liquidos es el fendmeno de
cavitacion acustica. La energia acustica es la energia mecanica, es decir, no es
absorbida por las moléculas. El ultrasonido se transmite a través de un medio
de ondas de presion induciendo el movimiento vibracional de las moléculas
que, alternativamente, comprimen y expanden la estructura molecular debido a
una presion variable en el tiempo (Fig.2.5). Si la intensidad del ultrasonido en
un liquido se incrementa, se llega a un punto en el que las fuerzas

intermoleculares no son capaces de mantener intacta la estructura molecular.
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En consecuencia, se descompone y se forma una cavidad. Esta cavidad se
llama burbuja de cavitacion. Hay dos formas de cavitacion conocidas: estable y
transitorio. Cavitacion estable quiere decir que las burbujas oscilan alrededor
de su posicion de equilibrio en varios ciclos de expansion/compresion. Aunque
la cavitacion transitoria, las burbujas crecen en mas de un ciclo acustico (a
veces dos o tres) para duplicar su tamafio inicial y finalmente, colapsan

violentamente.

i) Solucion
i1 burbuja-interfase
el liguida
T 300K T=50001, 600atm
H* Hg@g—"‘r H* + OH"
OH;" # () = productos
oH" OH + ¥ = C0Oy +H:0 T- 2000k
(of OH" 4% = C0; +H;0
HaOy 2 0H = HaOs
2 I:'Hz-"'.l‘ Hg@g +|:|2

¥=molécula del contaminante
orgéanico

Joseph et al., 2009

Fig. 0.5 Mecanismo de reaccion en la cavitacion de una burbuja (Collin et al., 2009).

Las condiciones extremas generadas durante la cavitacion descompone el
agua para crear OH" y la reduccion de especies radicales (H) (Hua y
Hoffmann, 1997; Arrojo et al., 2008). Al igual que en otros POA, el mecanismo
principal para la oxidacion de compuestos organicos es a través de la reaccién

con radicales hidroxilo.

Existen tres métodos de produccion conocidos de radicales hidroxilo mediante
cavitacion: irradiacibn o sonicacion ultrasénica, impulsos de cavitacion de
plasma, y la cavitacion hidrodinamica. La sonicacion causa la formacion de
micro burbujas a través de ciclos sucesivos de frecuencia ultrasonica de las
burbujas, hasta llegar a una frecuencia de resonancia que produzca el colapso
violento del las burbujas (Yang, 2006; Kang y Hoffman, 1998). EI pulso de
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plasma utiliza una descarga de alto voltaje a través del agua para crear
microburbujas. En la cavitacion hidrodindmica, se generan microburbujas de

alta velocidad a través de gradientes de presion (Yang, 2006).

2.5.2 Sondlisis

La sondlisis de los contaminantes organicos en el agua se ha convertido en un
campo de desarrollo de la investigacion en el area ambiental. La degradacion
de materia organica por sonolisis ocurre a través de tres procesos: reacciones
de H,O supercritica, pirdlisis directa, y reacciones con los radicales generados
por la reaccion térmica (Ec. 2.39), o por las reacciones (2.41 y 2.43) en
presencia de oxigeno. La reaccion (2.40) muestra la formacion de peréxido de

hidrégeno que, junto con el HO', es un oxidante (til.

HoO — H # OH oo, (2.42)
2OH" =5 HoO2e oo, (2.43)
02 = 20 ., (2.44)
H + 02— HO, (2.45)
H + O, > OH + O e, (2.46)

Los principales factores que afectan la sondlisis incluyen:
¢ laintensidad de la frecuencia y la amplitud de la radiacion
e las propiedades fisicas del agua por ejemplo, la viscosidad, la tension
superficial, y la presién de vapor
e latemperatura

e |a presencia de gas disuelto (Martin y Ward, 1993).

La optimizacion de la sonolisis puede lograrse mediante el ajuste de la
frecuencia de ultrasonidos y la saturacién de gas durante la sonicacion (Hua 'y
Hoffman, 1997). Hua y Hoffman (1997) estudiaron la produccion de H,O; y
radicales hidroxilo en frecuencias ultrasonicas, de 20, 40, 80 y 500 kHz,
respectivamente, en la presencia de cuatro diferentes gases de saturacion (Kr,
Ar, He y O,) obteniendo que la frecuencia de 513 kHz se tiene en general la

mejor produccién de H,O, y radicales hidroxilo y para el caso particular de cada
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uno de los gases disueltos se tiene que el Kr es el que mas contribuye a la

formacion de H,O,y de OH".

Existen varios mecanismos propuestos para explicar la mayor produccion de
radicales hidroxilo en frecuencias mas altas. En primer lugar, debido al corto
tiempo disponible para un mayor colapso de burbujas, hay menos tiempo para
que los radicales hidroxilo se re combinen en la burbuja y, por lo tanto, se
observa una mayor tasa de produccion de radicales hidroxilo (Petrier et al.,
1992). A continuacion, con el aumento de la frecuencia, las burbujas no pueden
colapsarse completamente, sino que oscilan con rapidez y, al hacerlo, crean un
mayor flujo de radicales hidroxilo a través de la superficie de la burbuja (Hua y
Hoffman, 1997). La produccion de radicales hidroxilo depende del tipo gas
inerte que este en disolucion. Lo anterior demuestra que todavia hay muchas
incégnitas sobre los mecanismos para la generacién de radicales hidroxilo en la

sonicacion.

La sonolisis es econdmicamente competitiva y simple, y la degradacién se
completa en tiempos cortos (Collings y Gwan, 2009). EI método es muy bueno
para tratar sustratos volatiles, ya que la combustiéon se realiza directamente
dentro de las burbujas calientes colapsantes. Se aplica para abstraer el cloro
de clorobenceno y m-diclorobenceno, para descomponer hidrocarburos
alifaticos y alifaticos clorados (CCls, CHCI3), para degradar p-nitrofenol, TNT,
para descomponer y decolorar colorantes azo, para degradar Tritbn X-100 y
surfactantes relacionados, para oxidar completamente H,S, paratién, para
degradar éter metil terbutilico (MTBE), etc. Puede mejorarse adicionando

H.O,, O3 0 Fe(ll), y por remocion de O, y operacion en atmésfera inerte (Ar).

La producciéon de OH’ por procesos de cavitacién pueden ser mejorados con el
uso de ozono. La fase gaseosa del ozono se descompone térmicamente en las
microburbujas, oxigeno molecular y los &tomos de oxigeno. Esto resulta en
una serie de reacciones que, posteriormente, forma radicales hidroxilo (Kang y
Hoffmann, 1998):

O3+ H,O — 0O, + 20H (247)



O3 + OH — HO o 400, i e (248)
O3+ HO, + OH'+ O F O (249)

2.6 Generalidades de la Atrazina: Definicion y clasificacion
La atrazina, nombre con que se identifica al 6-cloro-N-etil-N’-(1-metiletil)-1,3,5-

triazina-2,4-diamina (IUPAC), es un herbicida selectivo aplicado al suelo,
ampliamente usado desde principios de la década de 1960 en Estados Unidos,
Australia, Sudafrica, Venezuela y la mayoria de los paises europeos para
controlar la aparicion de malezas en cultivos, principalmente de maiz, sorgo,
Carfa de azucar, soja, trigo, anana y varios tipos de pasturas, y el crecimiento
de malezas acuaticas en lagos y estanques. A nivel mundial se emplean
aproximadamente entre 70 y 90 millones de kilogramos de atrazina por afio
(Steinberg et al., 1995, Castro et al., 2009).

Actualmente, la atrazina estad siendo asociada a un gran numero de riesgos
para la salud (sus metabolitos clorados son considerados disruptores
endocrinos, por sus efectos cronicos, produce alteraciones en la funciones del
corazén, higado y rifidn, defectos de nacimiento, etc), ya que puede contaminar
las fuentes de abastecimiento de agua potable, introduciéndose en las aguas
superficiales cuando el agua y el suelo destinados a la agricultura contienen
residuos de ésta.

2.6.1 Estructuray propiedades fisicoquimicas

Dentro de las caracteristicas mas importantes de este herbicida, tienen: la
volatilidad, la solubilidad y la persistencia. La volatilidad afecta la distribucién
del herbicida entre el suelo, el agua y el aire. La solubilidad se define como la
concentracion de saturacion del herbicida en el agua pura a temperatura
determinada. Este parametro es muy importante para determinar el transporte y
distribucion de los herbicidas a través de los sistemas ecoldgicos ya que los
gue son muy solubles en agua tienen mas tendencia a alcanzar los sistemas
hidricos que los menos solubles, los cuales no son lixiviados con facilidad. La
persistencia es la capacidad de un producto quimico para conservar integra su

estructura molecular y, por consiguiente, sus caracteristicas fisicas y quimicas
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y funcionales a través del cual es distribuido después de haberse vertido al
mismo. (SEMARNAT-INE, 2002).

A continuacién en la figura 2.6 se muestra la estructura molecular de la
atrazina.
CH;CH;NH NI—I{i'HC'Hg
g . CHs
N._ _N
Cl
ATRAZINA

6-cloro-N-etil-N'-(1-metiletil)-1,3,5-triazina-2,4-diamina
Fig. 0.6 Estructura y formula de la atrazina

La atrazina es un polvo blanco o sdlido blanco, no muy volatil, reactivo e
inflamable, es soluble en agua (Tabla 2.5). De acuerdo con las etiquetas de
productos comerciales que contienen atrazina, dicho herbicida se aplica en un
intervalo de 1.0 a 3.0 kg/ha, dependiendo del tipo de cultivo y del suelo. Se
comercializa con una pureza (ingrediente activo) de aproximadamente 25 a

95% del compuesto total.

Tabla 0.5Propiedades fisicas y quimicas (Arias, 2008)

Propiedad | Valor

Densidad de vapor 1.110 (20/20°C)

Solubilidad en agua Poco soluble (70mg/L a 20° C)

Apariencia Liquido blanco, viscoso, similar a una
pintura, o polvo blanco, inodoro

Estabilidad térmica Se descompone por debajo del punto
de ebullicion:

Punto de fusién 173-177°C

Densidad relativa (agua = 1): 1.2

Solubilidad en agua, g/100 ml a 25°C Ninguna

Presion de vapor, Pa a 20°C Muy baja

Densidad relativa de vapor (aire = 1) 7.4

Densidad relativa de la mezcla vapor/aire a 1

20°C (aire = 1)

Coeficiente de adsorciéon (Koc) 93

Vida media por hidrolisis (dias) 30

Vida media en suelo en condiciones aerobias | 146

(dias)

Vida media en suelo en condiciones 156

anaerobias (dias)

36




2.6.2 Toxicologia

Los estudios realizados para la atrazina y sus metabolitos tienen importancia

por la toxicidad de estos compuestos. Los efectos que generan sobre la salud

se mencionan a continuaciéon en la tabla 2.6.

Estudios de laboratorio han demostrado que la atrazina provoca alteraciones

en las funciones del corazon, higado y rifidn. Interfiere con el sistema endocrino

provocando problemas en la reproduccion. Asociado a problemas de fertilidad

masculina; en ratas interfiere con el metabolismo de la testosterona (hormona

sexual) y apareamiento. Estudios recientes la relacionan con defectos de

nacimiento en humanos asi como incremento en la incidencia de tumores de

ovarios, cancer de mamas y linfoma non-Hodking.

Tipo de peligro /

Tabla 0.6 Exposicion humana y efectos téxicos (Hoja de seguridad)

Peligros / sintomas

Prevencion

Lucha contra incendios /

exposicion

agudos

primeros auxilios

Incendio Combustible en Evitar las llamas. Polvo, agua pulverizada,
condiciones espuma, diéxido de
especificas carbono.

Explosién

Exposicion Evitar la dispersion Consultar al médico en
del polvo,evitar todo | todos los casos.
contacto,evitar la
exposicion de
adolescentes y
nifos.

Inhalacion Ventilacion (no sies | Aire limpio, reposo y
polvo). Extraccion proporcionar asistencia
localizada o médica
proteccion
respiratoria.

Piel Guantes protectores | Aclarar y lavar la piel con
y traje de proteccion. | aguay jabon.

Ojos Enrojecimiento. Gafas de proteccion | Enjuagar con agua
de seguridad. abundante durante varios

minutos (quitar las lentes
de contacto, si puede
hacerse con facilidad) y
proporcionar asistencia
médica.

Ingestiéon No comer, ni beber, Enjuagar la boca y

ni fumar durante el
trabajo. Lavarse las
manos antes de
comer.

proporcionar asistencia
médica.

37




2.6.3 Legislacion para atrazina en agua potable

Hoy en dia existe la modificaciéon a la Norma Oficial Mexica NOM-127-SSA1-
1994, “Salud Ambiental. Agua para uso y consumo humano.” En la cual se
manejan los limites maximos permisibles para plaguicidas pero no se
encuentra contemplada la atrazina. Este plaguicida esta dentro de la lista de los
plaguicidas autorizados (CICOPLAFEST, 2006) pero no da informacion de

concentracion permitida para calidad de agua de consumo humano.

A nivel internacional, la Organizacion Mundial de la Salud marca un valor guia
de 2 ug/L para agua de consumo humano (OMS, 2004). Por otra parte, la
USEPA propone un valor de 3 ug/L para agua con fines de consumo humano
(USEPA, 2004).

2.6.4 Métodos analiticos para la deteccion de atrazina en agua

Actualmente, la Cromatografia de Gases es el método mas ampliamente
empleado para el analisis multiresidual de plaguicidas, siendo la técnica
general capaz de conseguir limites de deteccibn mas bajos. Muchos métodos
oficiales de analisis estan basados en esta técnica y con diferentes detectores,
como el de nitr6geno y fésforo, de captura de electrones, el de ionizacion de

llama o de espectrofotometria de masas.

Sin embargo, los andlisis de compuestos de alto peso molecular, polares o
térmicamente labiles presentas grandes dificultades o son practicamente
imposibles de analizar mediante cromatografia de gases. Este hecho ha
provocado que el andlisis mediante cromatografia Liquida de Alta Resolucion
(HPLC) haya ido ganando terreno en el analisis de este tipo de compuestos
siendo este ultimo un método alternativo para la deteccion de atrazina. Esta
técnica presenta también la ventaja adicional de permitir derivaciones pre y
post-columna de los analitos con problemas de deteccidn. Los detectores mas
utilizados en HPLC son los ultravioleta de longitud de onda fija (UV) y variable
(detector de diodos de fila, DAD), aunque cada vez es mas habitual la
deteccion por Espectrometria de Masas (EM). De este modo los métodos de
alta resolucion son de esencial importancia para el preciso monitoreo de

triazinas a nivel trazas en medio acuoso; el mayor niumero de métodos
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reportados en la literatura para determinacion de triazinas en agua involucra
separacion por HPLC. La tabla 2.7 presenta algunos estudios reportados para

la determinacion de atrazina por HPLC.
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Tabla 0.7 Métodos analiticos reportados para la deteccién de atrazina presente en agua

Velocida

Cromatégraf Tioo d Tioo d c h Limite de Vol. de
o] d o de Ipo de artuc 0s, deteccién . inyeccion Reactivos
de liquidos etector columna para deteccion L F|UJQ L
q ((ng/L) (mL/min) (uL)
Agilent LUI\(I:A185 Lapertot
Technologi uv (150x3 m“r:]’ ACN/Agua 05 Agua g?: °
es, A=240 nm : (45:55) ) HPLC,ACN. )
. Phenomenex 2006
series 1100 )
A) 10% (v/iv)
Solucién acuosa Atrazina
_ LC18 de ac_:etato de (97.2%), _
Agilent LC-MS Inertsil ODS3 Supelco Amonio (10mM) MeOH Nogueira
(ESI) (100x2.1mm) o 0.1 en MeOH. 0.25 50 123 HPLC,ACN, et al,
1100 Octadecilica
modo SIM S5um. 250 mg acetato de 2004
' B) 10% (v/v) amonio,
MeOH en agua ultrapura.
solucién(10Mm )
Detector LiChorlut EN Atrazina
de Spherisorb con ACN-0.005M (98%), MeOH
arreglo de S5 polimero Amortiguador de HPLC, Carabias
HP-1100 diodos ODS2 5um hidrofébico 0.1 fosfato con 1 100 33 ACN HPLC, et al.,
N=210- | S m“m) de pH=7.2 agua HPLC, 2002
245 " | estirenodivini (50:50 viv). agua
nm. Ibenceno. purificada.
Detector
variable Supelcosil Buffer de Atrazina Héquet
Water 600 Varian LC-18, 5uym fosfatos 1 (99%), ot al
2550 (250x4.6 (pH=7)/MeOH agua ultrapura, 200i,
A=240 mm) (70:30) MeOH,
nm.
Buffer de
fosfatos fosfatos
(pH=7)/MeOH
(50:50)
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Cromatoégraf
o]

de liquidos

Tipo de
detector

Tabla 0.8 Métodos analiticos reportados para la deteccién de atrazina presente en agua (continuacion)

Tipo de
columna

Cartuchos
para deteccion

Limite de
deteccion

((uglL)

Velocida

Flujo
(mL/min)

Vol. de
inyeccion
(ML)

Tiem
po
Ret.
(min)

Reactivos

. A) ACN/Agua .
Detector Agilent (80:20) Diclorometano,
e | gL oo |
tableBon . , MeOH, ran
Waters 600 | 2bsorban C18 Oasis HLB 6 5 B) Agua/Buffer 1 100 | 22 | aguaHPLC, | etal,
cla (150x4.6 mm ce (pH=3.7) 3mM acetona 2007
Waters Ib) HCOOH ac sulfﬂriéo
2487 dual 5um y SmM atrézina etc’
Hm. NH4COOH 1
UV DEC-
100-v7 CHROMSPE
uv R5 Katsumat
TRI espectro- POLY C18 240 ACN/Agua 1 20 4 I\ge(S:HHPPLLCC, a
ROTAR-V | Photomet REPEAL (15:85) gatrazina ' etal,
er (150x4.5 mm ' 2006
A=220 ID)
nm.
Spectra
Physics Supelco
LIS Discovery MeCN/Agua Agua HPLC, McMurray
HPLC . 1 20 MeCN, MeOH, etal.,
UV/VIS | C18 (150x4.6 (33:66) Na2HPO4 2006
A=214 mm ID) 5um.
nm.
ACN/Buffer
. Fosfatos (0.005
UV 6000 Waters polf/;i.ric mol/l
Spectra LP d ' (pH=7.2). Carabias
SYS-TEM | A=200- (250x4.0 oasis HLB, 0.01 Gradiente 1 20 15 | AguaHPLC, etal.,
mm) oasis MCX, g, ACN, fosfatos
P 4000 300 ; elucién 2006.
5um. ODS LiChrolut EN, oo
nm. merck C18 0 min: 2% ACN
' 15 min: 45%
ACN
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2.6.5Procesos aplicados para la remocion de atrazina en agua

A patrtir de la existencia de residuos de atrazina en cuerpos de agua superficial,
y debido a la posibilidad de contaminar acuiferos, se hizo necesario establecer
algunas medidas que permitieran tratar, o bien, que tendieran a reducir la

cantidad de atrazina en ellos a consecuencia de su aplicacién (Marquez, 2009).

Informacién de la Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos
(EPA, 2003), indica que el tratamiento del agua que contiene trazas de este
herbicida es posible mediante carbon activado granular, debido a la
relativamente bajo coeficiente de particion suelo/agua de atrazina y sus
metabolitos, aunque esto depende de su concentracion en cuerpos de agua,

asi como de la frecuencia y condiciones de uso en cultivos.
Otros métodos como carbdn activado en polvo, 6smosis inversa, intercambio
i6nico, ozono Yy radiaciéon UV han sido utilizados para remover este herbicida y

sus metabolitos.

En la tabla 2.9 se indican las eficiencias estimadas en la remocién de atrazina

aplicando diversas tecnologias de tratamiento.
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Tabla 0.9 Procesos aplicados pararemocion de atrazina en agua

Autor/Afio Proceso Caracteristicas Remocion
Miltner, 1989 Coagulacion Coagulante: Al,(SO,)3 Nula
Miltner, 1989 Ablandamiento Ablandamiento / Clarificacion Nula

Van der Bruggen

Nanofiltracion

P= 10 bar
T=25°C
Se utilizaron membranas

Degradacion 85%

et al.,2001 NF70, NF45, UTC-20y
UTC-60
Catrazina= 1.075 mgL-
Rodriguez Oxidacion P:éil_l}/lga.,l%HZ:?A—G, Degradacion 99%
22 - . .
et al., 2004 H,0, Catrazina= 2E-4 M, T=200 °C de atrazina en 10 min
. Adsorcién Ccarbon 5 mgL-1 atrazina en 69 min
Jiay Wang, ; con agitacion
Carbén pH neutro .
2006 . L " magnética
Activado Agitacion magnetica 93% en 60 min
(62 rpm) e inyeccién de aire Y i .
(Faire=5 Lmin-1) con inyeccion de aire.
. : Flujo entrada O2: 30 Lh-1 0 L
etillﬁngg:m Ozonacién Salida ozono: 73 gm-3 100/03? SSegr:sz?ndamon
" Cozono =0.165 gL-1
. . 315<A>400 o s
Bianchi Fotocatalisis Ccat=1gL-1 90% oxidacion de.
et al., 2006 Catrazina= 1E-4 atrazina en 175 min
pH=3,
catalizador: ferrihidrita
Barreiro Reactivo de (5Fe203 +9H20) 0 .
et al., 2007 Fenton Cferrihidrita=0.2 gL- 95% en 5 dias

CH202=10 mM
Catrazina= 4.6 uM
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Autores
/afio

Catrazina

mgL™

Tabla 0.10 Remocién de atrazina con varios fotocatalizadores

Fase
Cat.

Soporte

Breaccion

Luz
utilizada

Tipo de
reactor

Remocién

Parra, Anillos Reactor
Stanca, 15 TiO, de r:GEl 3-5 90 min (Iig(z) tnjr\n/) de 80%
2004 vidrio 9 flujo
Krysova, Radiacion
Jirkovsy, 15 Fes' TiO2 m3|v| 2 44 h Solar FOtg;‘ffﬁtor 93%
2003 (365 nm)
Reactor
Héquet, 00 LL.’Z.bI c/
Gonzalez, 10 TiO» Ti02 5 6 150 min UVVisible lampara 97%
mgL- (290-366
2001 Hg
nm) 7
presién
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1.1 HIPOTESIS

El uso de un sistema de ultrasonido acoplado al proceso de Fenton
heterogéneo sera mas eficiente que un sistema acoplado con Luz UV en la
tasa de degradacion de atrazina, debido a que degrada compuestos organicos
a través de tres procesos: reacciones de H,O super critica, pirélisis directa, y
reacciones con los radicales generados por la reaccion térmica, o por las

reacciones en presencia de oxigeno.

1.2 OBJETIVOS

1.2 .10BJETIVO GENERAL

Determinar la factibilidad de la aplicacion de dos sistemas de oxidacion
avanzada (reactivo de Fenton asistido con ultrasonido y con luz UV) para la
degradacion de atrazina en agua.

1.2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Establecer el mejor sistema de oxidacion de los dos evaluados en este
estudio, con base en una comparacion de los valores de las constantes

de velocidad inicial y capacidad maxima de oxidacién y eficiencia.

e Evaluar el efecto de la luz UV y del ultrasonido sobre la eficiencia de

oxidacion de atrazina en agua con la reaccion de Fenton heterogéneo.



ESTUDIO EXPERIMENTAL

El estudio experimental de este trabajo se dividio en tres etapas de pruebas en
reactor discontinuo (batch) realizadas para la degradacion de la atrazina. En la
primera etapa experimental se realizaron pruebas cinéticas de oxidacion de
atrazina aplicando por separado: a) perdxido de hidrégeno, b) el soporte
(carb6én LQ 1000) de un catalizador de 6xidos de hierro, ¢) un catalizador de
oxidos de hierro, sintetizado por Arias (2008), d) peréxido de hidrégeno,
combinado por pareja, con cloruro férrico (reactivo de Fenton clasico o en fase
homogénea) y peroxido de hidrogeno con el catalizador (reactivo de Fenton
Heterogéneo). En la segunda etapa se aplicaron los mismos reactivos
individuales y las combinaciones, pero agregando luz UV. En la tercera etapa

se realizaron pruebas con los mismos reactivos pero aplicando ultrasonido.

A continuacion se describen los materiales, reactivos, técnicas, sistemas y
métodos analiticos de cada una de las pruebas experimentales de este

estudio.

3.1 Materiales y reactivos de las pruebas de remocion de atrazina

3.1.1 Solucidn de atrazina a tratar

Las pruebas de remocion de atrazina se realizaron utilizando soluciones de
este herbicida preparadas en agua destiada a pH de 6-6.5, a una
concentracion inicial de 15 mg/L y temperatura ambiente (20 °C). Las
soluciones se prepararon un dia antes o el mismo dia de la prueba de
remocion, utilizando una muestra (grado cromatografico) de este compuesto en
estado sdlido, con 98% de pureza marca CHEM SERVICE.

3.1.2 Reactivos diversos

El carbon activado utilizado como soporte del catalizador de hierro fue el LQ
1000 (435 m?/g) de origen mineral (hulla), de marca Carbochem, el cual fue
triturado a un tamafo de particula de 0.044mm y también lavado con agua
destilada. El fotocatalizador utilizado fue de Oxidos de hierro soportados en

carbon activado LQ 1000 sintetizado bajo condiciones de operacion estimadas



por el modelo mateméatico obtenido por Arias (2008) con mayor area y mayor
contenido de hierro (% Fe en peso=1.61, Area superficial=395 m?g) . El
peroxido de hidrégeno utilizado en las pruebas fue marca J.T. Baker, de 30%
de concentracion en peso. Por ultimo se utilizd cloruro férrico (FeCls3), grado

analitico de la marca REASOL.

En los analisis de peréxido de hidrégeno se emplearon como reactivos: acido
sulfurico J.T. Baker grado analitico (97.3% pureza), TiO, en polvo con 97% de
pureza marca Tl pure 110. Las mediciones se realizaron en un equipo
Spectroquant® Nova60 marca Merck con cubetas de 1cm de trayectoria Optica.
La accién oxidante del perdxido y del reactivo de Fenton sobre la atrazina se
detuvo empleando una solucién 0.1 N de tiosulfato de sodio, marca HICEL de

México.

En la determinacion de atrazina por el método HPLC se utilizaron membranas
marca Millipore de nylon (0.45 micras de poro), metanol y agua grado
cromatografico, ambos de marca J.T. Baker. Los reactivos utilizados para
cuantificar hierro fue el kit Spectrocuant® y un espectrofotbmetro modelo
Nova60 de la marca Merck.

3.2 Sistemas y Técnicas experimentales de las pruebas de adsorcion y
oxidacion de atrazina

3.2.1 Pruebas de cinéticas de adsorcion para el catalizador y el soporte
LQ1000

Para determinar la contribucién del catalizador y del soporte LQ1000 en la
remocién de atrazina, se realizaron pruebas de adsorcion y se determinaron su
cinéticas determinando las constantes de velocidad de adsorcion utilizando un
modelo matematico de pseudo primer orden desarrollado por Lagergren (1898)
y citado por Hammed y colaboradores (2008), asi como un modelo de pseudo
segundo orden basado en la capacidad de adsorcién de la fase sélida descrito

por Ho y McKay, (1998) los cuales se explicardn mas adelante.

El sistema experimental consistio de tres recipientes o reactores de polimetil

pentano de 1000 mL de capacidad colocados en un sistema de agitacion



magnética (Figura 3.1). Para las pruebas de adsorcion con el soporte LQ1000
y catalizador de oOxidos de hierro, se agregaron 600 mL de una solucion de
atrazina con una concentracion inicial de 15 mg/L, un pH de alrededor de 6 y
temperatura ambiente (20 °C). A este volumen de solucién en el tiempo cero,
se adiciond una dosis de 25 mg/L de catalizador, misma que se utilizara de

igual manera para el caso del soporte LQ1000 (25 mg/L).

recipiertes de
polimetientana

HEsT
1 HI

Parrila de agitacion magnetica con
sistema de calentamiento

Figura 0.1 Sistema para pruebas de adsorcidon con el soporte LQ1000 y catalizador.

3.2.2 Pruebas de oxidacion de atrazina con el reactivo de Fenton (fases

heterogénea y homogénea) cony sin luz UV

Las primeras (reactivo de Fenton en fases heterogénea y homogénea sin luz
UV y aplicando también por separado cada proceso que forman estos sistemas
de oxidacién) y segundas pruebas (reactivo de Fenton en fases heterogénea y
homogénea asistido con luz UV y de cada proceso que forman estos sistemas
de oxidacion) de tratamiento se realizaron aplicando el mismo sistema y

protocolo experimentales.

El sistema experimental (Fig. 3.2) consistio de tres recipientes o reactores de
polimetil pentano de 1000 mL de capacidad colocados en una carcasa de
acero inoxidable de 3L, la cual est4d provista de un sistema de agitacion

magnética y de una lampara de luz UV de 15 watts con encendido automaético.

Para las pruebas del reactivo de Fenton en fase homogénea, y de los reactivos
en individual, se agregaron 600 mL de una solucidon de atrazina con una
concentracion inicial de 25 mg/L, un pH de alrededor de 6 y temperatura

ambiente (20 °C). A este volumen de solucion en el tiempo cero, se adicionaron



13 mg de FeCl; lo que equivale a una dosis de Fe** igual a 4.75 mg/L, y para
H.O,, se agregaron a ese volumen dosis de 3.96 mg/L. En el caso del reactivo
de Fenton en fase heterogénea se sustituyé el FeCl; por el catalizador con una
dosis de 25 mg/L, la misma que se utilizara en la prueba de catalizador y de

igual manera 25 mg/L para el caso del soporte (Anexo I).

Lampara de luz % (15 watts)
zistema de encendido

automatico

recipientes de
polimetipentano

Reactor dizcontinuo Chach)

HEAT
Lo HI

Patrilla de agitacion magnetica con
zistema de calentamiento

Fig. 0.2 Foto reactor de luz UV de 15 watts para pruebas de oxidacion.

A partir de la dosis de 25 mg/L de catalizador se calcul6 la dosis de Fe
adicionado, para lo cual se tom6 como base de calculo que 100 mg de
catalizador tiene 1.61 mg de hierro (Arias, 2008), obteniendo asi 0.4 mg/L de
Fe para 25 mg. Obteniendo la cantidad de Fe que se requiere en la reaccion,
para las pruebas con el proceso de Fenton homogéneo se determind
estequiométricamente que para obtener esa cantidad de Fe en la reaccion se

requieren 13 mg/L de FeCls.

La determinacion de la dosis de H,O, se realiz6 con base en la informacion
reportada en la literatura (Di Palma et al., 2003), en la cual se menciona que la

concentracion de H,O, a adicionar depende de la cantidad de hierro que se



utilice y para obtener una mayor eficiencia se recomienda utilizar en general
una relacion masica de hierro: H,O, igual a 1:10, debido a que este valor ha
permitido alcanzar eficiencias de oxidaciéon muy altas. Tomando como base de
calculo esta relacion masica de Fe/ H,O, y la dosis de hierro calculada

anteriormente, se calculo que se requieren 3.96 mg/L de H,0,.

Después de adicionar rapidamente los reactivos se puso en agitacion el
sistema, y a determinados tiempos de reaccion (0, 5, 10, 15, 30, 60, 100, 140y
210 minutos) se tomaron muestras de alrededor de 2mL. En cada muestra
colectada se separ6 el material solido por filtracion sobre membranas Millipore
de 0.4micro metros de poro, diametro de 2 cm y el filtrado se colect6 en viales
de 2.5mL que contenian 100uL de una solucién de NaS,03, con el fin de
detener la reaccion de oxidacion, para el posterior andlisis de atrazina en
HPLC.

A parte de los 2 mL de solucién para el analisis de atrazina, se colectaron,
filtraron 10 mL y se colocaron en tubos de ensaye que contenian 500uL de

Ti(SO,), para determinar el perdxido de hidrégeno en la solucién.

Posteriormente, se tomaron otros 10mL de soluciébn y se colocaron en un
matraz aforado de 10 mL, a los cuales se les adicionaron 6 gotas de reactivo
Reagenz Fe-1 testigo de hierro para la determinacién de hierro soélo se
tomaron muestras al tiempo 0, 30, 150 y 210 min.

En la técnica experimental para las pruebas del reactivo de Fenton en fase
heterogénea y homogénea asistido con luz UV se realizaron los mismos pasos
anteriores pero después de agregar todos los reactivos, se cerro la carcasa, se
encendid la lampara UV e inmediatamente después se inicié el conteo de la

reaccion.

3.2.3 Pruebas de oxidacion de atrazina con el reactivo de Fenton (fases
heterogénea y homogénea) con ultrasonido

Para las pruebas de oxidacién del reactivo de Fenton (fases heterogénea y

homogénea) con ultrasonido se utilizé un Procesador Ultrasonico de 750 watts



de potencia y 20 kHz de frecuencia, el cual es un equipo estandar y econémico.
En el anexo Il se da una lista de estudios que describen las caracteristicas de
los reactores de ultrasonido méas empleados en laboratorio. También se ultilizé
un reactor de acero inoxidable de 300 mL sumergido en un sistema de
enfriamiento. EI esquema experimental completo se muestra en la siguiente

imagen (Fig. 3.3).

procesador
Ulitrasonico de 7a0
weatts v 20 kHz

vaso de acero
inoxidable de 300

[:l:unsn_la de oy
manejo
[ sisterna de
enfriamineta
Oo0o0o
100
Hpuin
] |

Fig. 0.3 Sistema experimental para pruebas de oxidacion por ultrasonido de 750 watts y 20 kHz.

El protocolo de las pruebas con ultrasonido se realizaron de igual manera que
en la etapa uno, modificando Unicamente el volumen de solucién de atrazina
(200 mL) a pH=6 y una temperatura no mayor a los 30 °C, ya que el proceso
con ultrasonido aumenta la temperatura de la solucion. Las dosis de reactivos y
los datos de cada prueba se muestras en la tabla 3.1. Cabe mencionar que en
este estudio se propuso utilizar oxigeno como gas de saturacién o en solucion,
del cual, se realizaron pruebas preliminares para determinar la contribucion,

inyectando oxigeno a la solucidon de atrazina 15 minutos antes del experimento



y en otra 15 minutos antes y durante la prueba, obteniendo en dichos

experimentos una respuesta nula al mejoramiento de la reaccion.

Tabla 0.1 Dosis de reactivos para prueba con ultrasonido

Sol. de
DOSIS Atrazina ) _
Carbén .38 Ultrasonido Tiempo
(Co=15 :
(mg) ) KHz (min)
PROCESO mg/L)
(mL)
Ultrasonido 200 750 20 30
Soporte 200 15 750 20 30
Foto catalizador 200 15 750 20 30
H,0, 200 1.47 750 20 30
Fenton
] 200 1.47 0.5 750 20 30
Homogéneo
Fenton
200 15 1.47 750 20 30
Heterogéneo

3.3 Métodos analiticos empleados en las pruebas de remocion de
atrazina

Los parametros determinados y las técnicas y equipos empleados para su

determinacién se presentan en la tabla 3. 2.

Tabla 0.2 Parametros, técnicas y equipos empleados en las pruebas de tratamiento

Parametro ‘ Técnica Equipo

_ HPLC- detector de _
Atrazina ) Agilent modelo 1100
arreglo de diodos

Spectroquant® NOVA-
60 de Merck ™
Colorimétrico Spectroquant® NOVA-

H,0,, mg/L Einsenberg, 1943

Hierro, mg/L
Spectroquant® 60 de Merck ™




3.3.1 Cuantificacion de Atrazina

El andlisis y cuantificacion de la atrazina en las muestras de agua se realizé
mediante el método de cromatografia liquida de alto rendimiento (HPLC), con
detector de arreglo de foto diodos. En el montaje de la técnica de identificacion
y cuantificacion de la atrazina y en la obtencion de la curva de calibracion de
este compuesto presente en muestras de agua se utilizé un estandar
cromatografico de atrazina (marca A.G. Scientific, Inc., pureza de 98%, No.
CAS 199312-24-9). El cromatégrafo empleado para el andlisis de la atrazina,
es un equipo marca Agilent, modelo 1100, que consta de una bomba
cuaternaria, inyector automatico y detector de fotodiodos. El volumen inyectado
de la muestra fue de 20 yL en una columna marca Capcell Pak 5u C18 SG 300
S5 (4.6 mm i.d. x 150 mm). El andlisis se realizé a una temperatura de 40°C, en
modo isocratico empleando una fase movil compuesta por metanol (57%)-agua
grado HPLC (43%), con un flujo de 1.0 mL/minuto. La longitud de onda de la
deteccién fue de 220 nm. El tiempo total de analisis de 8 min, presentando la

atrazina un tiempo de retencién de 5.2 min.

3.3.2 Cuantificacion de Hierro

Este método se desarrollé con ayuda de un sistema de analisis Spectrocuant®.
gue son kits para la determinacién en este caso de hierro mediante un método
colorimétrico Ferroespectral® de Merck (num. Cat. 14761) en donde el hierro
sélo reacciona en forma idnica divalente. Esto se consigue por la adicién que
contiene tioglicolato aménico (Fe-An), el cual mineraliza complejos de hierro
débiles y reduce hierro (Ill), mostrando una coloracion violeta-azul. El intervalo
de medicion es de 0.05-5 mg/L. Para la medicibn se utiliz6 un
espectrofotometro modelo NOVA 60 de MerckTM, celda de cuarzo de la misma
marca y el kit antes mencionado. La determinacion se hace colocando 5 mL de
la muestra analizar en un tubo de ensaye, a ese volumen de muestra se le
agregan 3 gotas de Fe-An y se mezcla, inmediatamente se observa una tincién
violeta. El tiempo de reaccion es de tres minutos a una longitud de onda de 410

nm.



3.3.3 Cuantificacion de Peréxido de hidréogeno

Esta técnica se basa en un método descrito por Eisenberg (1943). El principio
se basa en la determinacion espectrofotométrica de un complejo formado por la
reaccion selectiva de los iones Ti°* con H,0,. Los reactivos utilizados fueron
acido sulfarico J. T. Baker grado analitico (97.3% pureza). TiO, en polvo con
97% de pureza, marca Tl pure 110. Se prepard una solucién de sulfato de
titanio (TiSO,4) disolviendo 1 g de dioxido de titanio en 100 mL de acido
sulftrico. Al momento de agregarse se forma una suspension de color blanca.
Posteriormente, la suspensién se pone en digestion a 180 °C durante 72 horas
la suspension hasta que se forme una solucion incolora transparente. Se afora
a 500 mL con agua destilada que se adiciona lentamente ya que la reaccion es

exotérmica.

El método para la determinacion de H,O, es el siguiente:

En el apéndice | se detalla este método de deteccion; aqui se presenta
solamente un resumen. En un matraz aforado de 10 mL se agregan 0.5 mL de
la solucién de (TiSO,4) la cual se completa hasta la linea de aforo con la
solucién a medir. Después de la homogeneizacion de la mezcla se forma un
complejo color amarillo. Para hacer la determinacion se prepara también un
blanco con agua destilada. La medicion de la absorbancia a 410 nm se realiza
en un espectrofotometro HACHTM DR/2010 con cubetas de 1 cm de
trayectoria optica.

Las concentraciones de H,O, se calculan como sigue:

m AAbs *VT*34
H,0, [—9] = Ao D e, (3.1)
L exVE

Donde:

A Abs 410nm = (densidad Optica de la muestra —densidad del blanco)
VT = Volumen total de la mezcla (10 mL),

e= coeficiente de extincion molar (1/mol*cm),

VE= Volumen de la muestra dosificado.

€” se calcula mediante una curva de calibracion que se encuentra en el Anexo
l.






RESULTADOS Y DISCUCION

En el presente capitulo se presentan todos los resultados experimentales
obtenidos, asi como el analisis de los mismos en las tres etapas de
experimentos realizadas en reactor discontinuo (batch) para la degradacion de
la atrazina. En la primera etapa experimental se realizaron pruebas de
remocion de atrazina aplicando por separado: a) peroxido de hidrogeno, b) el
soporte (carbén LQ 1000) de un catalizador de o6xidos de hierro (FexOC*),
sintetizado por Arias (2008), c) el mencionado catalizador de 6xidos de hierro,
d) peréxido de hidrogeno, combinado por pareja, con cloruro férrico (reactivo de
Fenton clasico o en fase homogénea), con el soporte y con el catalizador
FexOC* (reactivo de Fenton clésico o en fase heterogénea). En la segunda
etapa se aplicaron los mismos reactivos individuales y las combinaciones, pero
agregando luz UV. En la tercera etapa se realizaron pruebas con los mismos

reactivos pero aplicando ultrasonido.

Como se menciond anteriormente las pruebas se realizaron por triplicado y
para propoésitos de simplicidad en este trabajo se reportaran solo los promedios

de cada prueba.

4.1 Calculo de las constantes de velocidad de reaccion

4.1.1 Cinéticas de adsorcion

En la figura 4.1 se representa la masa adsorbida de atrazina en la superficie del
soporte LQ1000 y el catalizador (capacidad de adsorcion) con respecto al

tiempo de contacto.
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Fig. 0.1 Capacidad de adsorcion (q) vs tiempo del soporte LQ1000 y catalizador empleando 25
mg/L para remover atrazina (Co= 15 mg/L).

Como se observa, la capacidad de adsorcion del soporte LQ1000 es

ligeramente superior a la del catalizador, ya que el primero presenta un area de

contacto ligeramente también superior a la del segundo. Esto también se ve

reflejado, por consecuencia, en los valores del % de remocion de atrazina

obtenidos para el soporte LQ1000 y el catalizador (tabla 4.1).

Tabla 0.1 Comparativa del % de remocion de atrazina y la capacidad de adsorcidn al equilibrio (mg
de atrazina por mg de soporte o catalizador)

15 mg/L de atrazina

Proceso % de remocion Jeq (MQ/Q)
Soporte LQ1000 41.54 0.37
Catalizador 33.43 0.35

Para cada material se determinaron las constantes de velocidad para el

proceso de adsorcion, utilizando un modelo de pseudo primer orden y de

pseudo segundo orden teniendo los siguientes resultados.




4.2 Cinéticas de adsorcion

4.2.1 Constantes de velocidad para el proceso de adsorcion
Para calcular las constantes de velocidad en este estudio se utilizd6 el modelo

matematico de pseudo primer orden desarrollado por Lagergren (1898) (citado
por Hammed et al., 2008); que en su forma lineal se escribe de la siguiente

manera:

log(q, —q)=logg, —= ?G t

T

Donde (eq corresponde a la capacidad de adsorcion en el equilibrio, “q" es la
capacidad de adsorcién al tiempo t, y k; es la constante de adsorcion de pseudo primer
orden. Su linearidad se verifica al obtener una linea recta elaborada al graficar (geq — )
en funcion de t (Hammed, et al., 2008).

También se aplic6 un modelo de pseudo segundo orden basado en la capacidad de
adsorcion de la fase solida (Ho y McKay, 1998). Lo anterior se expresa

matematicamente:
Y k(g -q)
— =k (q.~4q
d 2
...................................................... (4.2)
Si la expresion anterior se integra y se hace lineal, se obtiene:
t 1 1
— = - +—1
q, ;{Eqs q.
.......................................................... (4.3)

Para determinar que el modelo de pseudo segundo orden describe adecuadamente los
resultados de un sistema, se elabora la grafica de t/q en funcion de t. Si el modelo es
apropiado, los datos deberan ajustarse a una linea recta. De los parametros de
regresion lineal, se puede determinar la constante de adsorcion de pseudo segundo
orden (Drogan et al., 2004).



0,000

50 100 150 200
-0,500
<
1,000
5'» y = -0,0059x - 0,5991
Z - R2=0,9259
o
o]
Q1,500 y =-0,006x - 0,6521
R2=0,9239
|
-2,000
-2,500

Tiempo (min)

B SOPORTE CATALIZADOR

Fig. 0.2 Ajuste de cinéticas de adsorcién al modelo de pseudo primer orden empleando una dosis
de 25 mg/L del soporte LQ1000 y catalizador (desarrollado por Arias, 2008), adicionados por
separado.
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Fig. 0.3 Ajuste de cinéticas de adsorcién a modelo de pseudo segundo orden empleando una dosis
de 25 mg/L del soporte LQ1000 y catalizador (desarrollado por Arias, 2008), adicionados por
separado.



Como se puede observar en las figuras 4.2 y 4.3 el modelo de pseudo segundo
orden describe de manera mas adecuada los resultados de las cinéticas de
adsorcién con el soporte LQ1000 y el catalizador ya que los valores del
coeficiente de regresion lineal son superiores a los del modelo de primer orden.
El hecho de que los resultados se hayan ajustado mejor al modelo de pseudo

segundo orden sugiere una adsorcion de tipo quimica o quimisorcion.

La tabla 4.2 resume los valores de coeficientes obtenidos para ambos modelos
de cinéticas de adsorcion de ambos materiales evaluados en este estudio. En
particular, la capacidad al equilibrio (geq) del modelo de pseudo segundo orden
(el que mejor describe los datos experimentales) es similar al reportado en

literatura.

Tabla 0.2 Parametros de regresion lineal paralos modelos de pseudo primer y segundo orden.

Pseudo primer orden Pseudo segundo orden
Proceso kq Geq R? Geq K, R?
(mglg) (mg/g)
Soporte
LQ1000 -0.01 0.22 0.92 0.36 0.27 0.99
Catalizador -0.01 0.25 0.92 0.35 0.20 0.99

4.3 Pruebas de oxidacion de atrazina

4.3.1 Pruebas de oxidacion (sin luzy sin ultrasonido): etapa 1

A continuacién se presentan el valor promedio de tres mediciones realizadas
en las primeras pruebas de oxidacion de atrazina con: a) peréxido de hidrogeno
y b) peréxido de hidrogeno, combinado por pareja, con cloruro férrico
(reactivo de Fenton clasico o en fase homogénea), con el catalizador FexO/C*
sintetizado por Arias (2008) y con el soporte LQ1000 (reactivo de Fenton en

fase heterogénea).
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Fig. 0.4 Concentracion residual de atrazina en funcion del tiempo parala remocién de atrazina en
agua mediante varios procesos de oxidacion (pH=6 - 6.5, T= 20°C, Ci atrazina= 15 mg/L).

Analizando la figura 4.4 se puede observar que el proceso mas eficiente para la
degradacion de atrazina en esta primera etapa de pruebas de oxidacion es el
proceso de Fenton en fase heterogénea (catalizador), debido a que presento la
mayor remocién con 27.6%, permitiendo obtener a los 30 minutos de reaccion

un efluente con una concentracion de 10.86 mg/L de atrazina.

Para el caso del proceso de Fenton en fase homogénea y el H,O, tuvieron
poca contribucion en la reaccion con menos del 10% de remocién, con

concentraciones finales de respectivamente 13.26 y 13.91 mg/L de atrazina .
4.3.2 Pruebas de oxidacion con luz UV: etapa 2

En este apartado se reportan los resultados obtenidos de la combinacion de los
procesos simples con luz UV presentando primeramente los graficos de

oxidacioén de atrazina.
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Fig. 0.5 Concentracién residual de atrazina en funcién del tiempo parala remocién de atrazina en
agua mediante varios procesos combinados con luz UV (pH=6 - 6.5, T= 20°C, Ci atrazina= 15
mag/L).

Como se puede observar en el grafico anterior (Figura 4.5) el proceso mas
eficiente en la degradacion de atrazina es el proceso de Fenton heterogéneo
con catalizador con una concentracion residual de 4.99 mg/L de atrazina al
término de 30 minutos, seguido del proceso de luz UV en combinacion con el
soporte con 7.88 mg/L de atrazina residual, con respectivamente 66.73% Yy
47.46% de eficiencia de oxidacion.

Cabe sefalar que en el andlisis en HPLC en el caso del uso de luz UV, se
encontraron algunos subproductos los cuales no fueron identificados en este
estudio, sin embargo éstos no se presentaron o fueron igualmente degradados
en los demas procesos y que en consecuencia da algunos puntos negativos a

este proceso a pesar de haber contribuido con casi 50% de degradacién del

contaminante.




4.3.3 Pruebas de oxidacion con ultrasonido: etapa 3

A continuacion se presentan los resultados de la tercera etapa donde se

muestran los resultados obtenidos de los procesos de oxidacion anteriormente

presentados, con excepcion de la luz UV, pero combinados en este caso con

ultrasonido.
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Fig. 0.6 Concentracion residual de atrazina en funcién del tiempo parala remocién de atrazina en
agua mediante varios procesos combinados con ultrasonido (pH= 6 - 6.5, T= 20°C, Ci atrazina= 15
mag/L).

Como se puede observar en la Fig. 4.6, la contribucion del ultrasonido fue poco
significativa en la reaccion de degradacion de atrazina, teniendo al término de
30 minutos una concentracion residual de 13.06 mg/L de atrazina,
representando solo un 9.33% de efectividad. Tomando en cuenta estos datos
gueda claro que la combinacion del ultrasonido con los demas procesos
produce efectos negativos, como el catalizador, H,O, y Fenton homogéneo que

presentan menos de un 25% de oxidacion de atrazina al término de los 30




minutos, en comparacion con los resultados obtenidos en los procesos o

etapas anteriores que son mas altos estos porcentajes de degradacion.

Para el proceso en el que se utilizo el soporte LQ1000 y ultrasonido, al término
de 30 minutos se registré una concentracion residual de atrazina de 7.14 mg/L;
siendo este proceso el que méas contribuye en la degradacion de la atrazina,
pero esto se debe a un fendbmeno de adsorcion, y no tanto a la contribucion del
ultrasonido en la reaccion. En el caso del ultrasonido acoplado al catalizador o
al reactivo de Fenton en fase heterogénea se tuvieron concentraciones

residuales respectivamente de 9.41 y 9.58 mg/L.

La baja contribucion del ultrasonido a la reaccion de degradacién de atrazina,

en general, puede ser por dos razones principales:

e Se ha demostrado previamente que, en solucién acuosa a 20 kHz, la
formacién de los radicales OH® y de H,O, es muy baja para realizar la
degradacion de compuestos organicos lo que esto provoca la ausencia
de la ruptura de uniones quimicas, lo que sugiere que las reacciones con
radicales oxidantes no se estén produciendo (Masanori Sato et al.,
2000).

e La produccion de H,O, se puede ver favorecida por la accion de un gas
disuelto, pero en este caso el O, que se utiliz6, no tuvo un efecto

positivo.

4.4 Constantes de velocidad en los procesos de oxidacion

4.4.1 Constantes de velocidad del proceso de oxidaciéon (etapa 1)

Para calcular las constantes de velocidad en este estudio se utilizé el modelo
matematico reportado por Chan y Chu (2003); el cual se presenta a

continuacion:



Donde:

C: concentracion residual de atrazina (mg/L);

t: tiempo de reaccion (min);

Co: concentracion inicial de atrazina (15 mg/L);

p: velocidad inicial de oxidacion de atrazina (mg/L min);

a: capacidad maxima de oxidacion (adimensional)

Derivando la ecuacion 4.4, tenemos

=
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Cuando no es cero, la pendiente original, por lo tanto, se puede resolver como:

dC/Cy 1

di I

Y su significado fisico es la degradacion inicial de atrazina en el proceso. Por lo
tanto, entre mas alto sea el valor de 1/p, mas rapida sera la oxidacion de
atrazina. Siendo el inverso de o (1/0) la constante maxima de oxidacion tedrica
de la atrazina, que es equivalente a la capacidad maxima de oxidacién al final

de la reaccion:

Utilizando el modelo anterior con los datos experimentales obtenidos en este
trabajo, tenemos en la tabla 4.3 respectivamente las constantes calculadas

utilizando ese modelo:



Tabla 0.3 Valores de las constantes de velocidad de oxidacion de atrazina empleando diferentes

procesos.
Proceso | 1/p (mg/L min) 1/o R?
H,O, 1.04 0.21 0.68
Fenton he_:terogeneo 1.02 0.28 0.94
(catalizador)
Fenton homogéneo 1.00 0.12 0.98

Se observa en la tabla 4.3 los valores de las constantes p y 0; en esta etapa se
muestra que el proceso de Fenton heterogéneo (con catalizador) tiene el mejor
desempefio con una velocidad inicial de remocion de 1.02 mg/L min y 0.28
para el caso de la capacidad maxima de oxidacion. Para el caso del H,0;
obtuvo la mejor velocidad de remocion pero su coeficiente de correlacion es
muy bajo y teniendo una capacidad de méaxima de oxidacién de 0.21. El
proceso de Fenton homogéneo se obtuvo 1.00 mg/L min con respecto a la

velocidad inicial de remocion y 0.12 en la capacidad maxima de oxidacion.

4.4.2 Constantes de velocidad para el proceso de oxidacion avanzada con luz
uv

Para el calculo de las velocidades de oxidacion se utilizd el mismo modelo

matematico presentado en la primera etapa de este estudio.

Tabla 0.4 Valores de las constantes de velocidad de oxidacion de atrazina con diferentes procesos
de oxidacion combinados con luz UV.

Proceso + luz UV 1/p (mg/L min) |

Luz UV 1.00 0.40 0.94
Soporte LQ1000 1.10 0.48 0.83
Catalizador 1.06 0.41 0.90
H,0, 1.00 0.24 0.98
Fenton
heterogéneo 1.05 0.67 0.97
(catalizador)
Fenton 1.00 0.22 0.99
homogéneo

En la tabla 4.4 se puede observar los valores de las constantes p y o; en esta
etapa con luz UV se muestra que los procesos con soporte y con el catalizador

se obtuvieron los valores mas altos de velocidad inicial de oxidacién, teniendo




respectivamente 1.10 y 1.06 mg/L min, y la capacidad maxima de oxidacion
con 0.48 y 0.41. Para el caso del proceso de Fenton en fase heterogénea (con
catalizador) presenta el tercer mejor valor de velocidad inicial de oxidacién con
1.05, sin embargo, presenta la mayor capacidad maxima de oxidacion (0.67) y
esto se ve reflejado en la concentracion de atrazina residual correspondiente a
este proceso (fig. 4.5). El proceso con luz UV, H,O, y Fenton en fase
homogénea presenta una velocidad inicial de remocion de 1.00 mg/L min en los
tres casos y una capacidad maxima de oxidacion de 0.40, 0.24 y 0.22
respectivamente.

Comparando esta segunda etapa (luz UV) con la primera (fase obscura), se
observa un considerable aumento en la capacidad maxima de oxidacion
teniendo que el aporte de energia externa aumenta la eficiencia del los

procesos.

4.4.3 Constantes de velocidad para el proceso de oxidacion avanzada con
ultrasonido

Tabla 0.5 Valores de las constantes de velocidad de oxidacién de atrazina sin y con ultrasonido.

Procesos con

1/p (mg/L min)

ultrasonido
ultrasonido 1.01 0.03 0.52
Soporte LQ1000 1.04 0.40 0.85
Catalizador 1.02 0.23 0.88
H,0, 1.00 0.03 0.89
Fenton
heterogéneo 1.02 0.23 0.85
(catalizador)
Fenton 1.00 0.04 0.61
homogéneo

En la tabla 4.5 se puede observar los valores de o; que permiten determinar
gue al combinar los diferentes procesos con ultrasonido, estos se ven
afectados de manera negativa, obteniendo capacidades maximas de oxidacion
en algunos casos de practicamente cero, viéndose reflejado en la poca

degradacion de atrazina que se obtuvo en esta tercera etapa.

En el anexo IV se reportan todos los valores de 1/p, 1/, r* y concentracion final

de atrazina.




4.4 Consumo de H20:

4.4.1 Consumo de H20z etapa 1

En la tabla siguiente se presentan los resultados del porcentaje de remocion

alcanzado en cada proceso y el porcentaje de H,O, consumido para tal efecto.

Tabla 0.6 Comparacidon de porcentajes de atrazina removida contra consumo de H;0»

Proceso % de atrazina removida % H,0, consumido
H.0, 7.40 99.55
Fenton heterogéneo
_ 27.60 99.63
(catalizador)
Fenton heterogéneo
39.94 99.69
(soporte)
Fenton homogéneo 11.60 99.60

Como se puede observar en la tabla 4.6 el porcentaje de H,O, consumido es
practicamente total al término de los 30 minutos en todos los casos, siendo el
proceso de Fenton heterogéneo (soporte) el que mas H,O, consumid con un
99.63%.

4.4.2 Consumo de H202 etapa 2 luz UV

En la tabla 4.7 se presentan los resultados del porcentaje de remocion

alcanzado en cada proceso y el porcentaje de H,O, consumido para tal efecto.

Tabla 0.7 Comparacion de porcentajes de atrazina removida contra consumo de H»0..

Proceso % de atrazina removida % H,O> consumido

H.0, 23.73 99.60

Fenton heterogéneo 66.73 99.58




(catalizador)

Fenton heterogéneo
83.40 99.74
(soporte)

Fenton homogéneo 21.06 99.63

Como se puede observar en la tabla 4.7 el porcentaje de H,O, consumido es
practicamente total al término de los 30 minutos siendo en este el proceso de
Fenton heterogéneo (soporte) el gue mas H,O, consumid con un 99.63%.

4.4.3 Consumo de H202 (ultrasonido)

En la tabla 4.8 se presentan los resultados para el porcentaje de remocion
alcanzado en cada proceso y el porcentaje de H,O, consumido para tal efecto

Tabla 0.8 Comparacidn de porcentajes de atrazina removida contra consumo de H»0s.

Proceso % de atrazina removida % H,0, consumido
H.0, 10.60 99.55
Fenton heterogéneo
_ 36.13 99.50
(catalizador)
Fenton heterogéneo
47.86 99.91
(soporte)
Fenton homogéneo 9.66 99.55

Como se puede observar en la tabla 4.8 el porcentaje de H,O, consumido es

practicamente total al término de los 30 minutos.

4.5 Proceso de Fenton en fase heterogénea

Teniendo los resultados para cada uno de los procesos y analizando la
contribucion de los mismos en la de degradacion de atrazina, en este apartado
se realizara un analisis del proceso de Fenton heterogéneo ( con catalizador y
con soporte LQ1000) en sus tres etapas (simple, con luz UV y U.S) para

determinar cual de estos es mas eficiente.
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Fig. 0.7 Concentracion residual de atrazina en funcién del tiempo aplicando los procesos de
Fenton heterogéneo y en combinacion con luz UV o ultrasonido (pH=6 - 6.5, T= 20°C, Ci atrazina=
15 mg/L).

Como ya se habia observado anteriormente el proceso de Fenton heterogéneo
con luz UV es el que obtuvo mayor contribucion en la reaccion para la
degradacion de atrazina en agua, cabe mencionar que el proceso con solo luz
UV también obtuvo un importante efecto sobre nuestro contaminante pero este
presento subproductos en la reaccion que fueron eliminados posteriormente al
combinarlo con el proceso de Fenton heterogéneo. En este estudio se obtuvo
mas de un 83 % de degradacién tomando en cuenta que las condiciones de
reaccion son considerablemente mas bajos con 30 minutos y una cantidad de

foto catalizador menor con 25 mg/L.

Comparando el desempeiio del soporte LQ1000 y el catalizador en fase

obscura se puede observar que el soporte fue mas eficiente siendo la posible




causa el area de contacto del soporte ya que ésta presenta 435 m?/g mientras

que el catalizador 373 m?/g.

Comparando estos resultados a datos reportados en otros estudios, aplicando
similares condiciones, tenemos lo siguiente: Arias (2008) obtuvo con el proceso
de Fenton heterogéneo con luz UV més del 95% de remocion y para el proceso
de Fenton heterogéneo simple un 80%, con un tiempo de 120 min y una dosis

de catalizador de 100 mg/L.

Por su parte, Parra y Stanca (2004) obtuvieron un porcentaje de remocién de
atrazina que oscilo entre 80% y 92% en 90 minutos de tiempo de reaccion y
con dosis de foto catalizador respectivamente de 466 mg/L y 200 mg/L;
Krysovéa et al., (2003) y Barreiro et al., (2007), alcanzaron una degradacion
similar (respectivamente 93% y 95%), pero en un tiempo considerablemente

mayor (respectivamente de 44 y 120 h).

Tabla 0.9 Valores de la capacidad y constante de adsorcién de atrazina al equilibrio, reportados
por Chingombe et al. (2006), Arias (2008) y los obtenidos en este estudio utilizando modelos
cinéticos de pseudo segundo orden.

Pseudo segundo orden

Jeq Kads Coeficiente
_ Conc. .
Material (MQatra/ (9ca’MQatra de Referencia
(mg/L) . >
Jcat) min) correlacion
Carbén
mineral 4 18.59 1.93x 10 0.99 _
Chingombe
F400
3 et al.
8.51 3.42x10 0.99
. (2006)
F400AN 4 18.87 1.35x 10 0.99
8.23 3.44 x10° 0.99
Catalizador 3
50 73.69 2.4 x 10 0.99 _
A Arias
Catalizador 3 (2008)
. 50 59.81 3.3x10 0.99
Soporte Este
15 0.36 0.27 0.99 _
LQ1000 estudio




Catalizador
A

15 0.35 0.20 0.99

Como se puede observar en la tabla 4.9 las constantes de equilibrio de los dos
materiales evaluados en este estudio fueron significativamente mas altas que
los valores reportados en los anteriores estudios mencionados, lo que

corresponde a que se llega mas rapido al equilibrio.

Con lo que respecta a las constantes de velocidad en los procesos de

oxidacion se tiene lo siguiente:

Tabla 0.10 Constantes de velocidad de oxidacion obtenidas en este estudio y las de datos
reportados por Arias (2008)

1/p
Proceso _
(mg/L min)
Arias (2008)
Fenton heterogéneo (catalizador A) 1.11 0.83 0.77
Fenton heterogéneo (catalizador B) 1.14 0.87 0.78
Fenton heterogéneo con luz UV
_ 1.14 0.96 0.84
(catalizador A)
Fenton heterogéneo con luz UV
_ 1.17 0.94 0.78
(catalizador B)
Este estudio
Fenton heterogéneo (catalizador A) 1.02 0.28 0.94
Fenton heterogéneo con luz UV
_ 1.05 0.67 0.97
(catalizador A)

Se observa en la tabla 4.10 que los valores de la velocidad inicial de oxidacién
y de la capacidad maxima de oxidacién son menores en este estudio con
respecto a las reportadas por Arias (2008), sin embargo, se obtuvieron buenos
resultados en el proceso de Fenton heterogéneo con luz UV, teniendo un alto
porcentaje de degradacion en condiciones experimentales mas bajos.



CONCLUSIONES

En este estudio se determind que el sistema de oxidacion compuesto por el
reactivo de Fenton en fase heterogénea y asistido con luz UV (RFHetUV)
presentd una mayor factibilidad que el asistido con ultrasonido (RFHetUS) para
la remocion de atrazina. La anterior conclusién se basa en los siguientes

resultados:

La comparacion de los valores de las constantes de velocidad de oxidacion de
atrazina aplicando RFHetUV permiti6 determinar que no fueron
significativamente diferentes que los valores obtenidos para RFHetUS. En
cuanto los valores de las constantes de la capacidad maxima de oxidacion de
atrazina por estos sistemas, a priori, el tltimo sistema de oxidacién present6 un

valor 50% menor al del primer sistema.

El sistema del reactivo de Fenton heterogéneo asistido con luz UV permitio
obtener el mayor porcentaje de oxidacién de atrazina en agua con un 60 % un
pH de 6, una temperatura de 20 °C y un tiempo de reaccion de 30 minutos.
Bajo estas mismas condiciones el RFHetUS presentd 40% de degradacion.

La luz UV present6 un efecto mas importante, respecto al del ultrasonido, sobre
la eficiencia de oxidacion de atrazina en agua con la reaccion de Fenton
heterogéneo. Esto se puede explicar debido a que a la frecuencia emitida por el
procesador ultrasonico (20 kHz) la descomposicion del los componentes del
agua no se da de manera eficiente, lo que conllevaria a un aumento en el

tiempo de reaccion lo cual afecta de manera negativa al proceso.
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ANEXO1

Determinacion de las dosis de los reactivos para todos los procesos
realizados en este estudio.

A partir de la dosis de 25 mg/L de catalizador se calculé la dosis de Fe
adicionado, para lo cual se tomdé como base de calculo que 100 mg de
catalizador tiene 1.61 mg de hierro (Arias, 2008), obteniendo asi 0.4 mg/L de Fe
para 25 mg. Obteniendo la cantidad de Fe que se requiere en la reaccion, para las
pruebas con el proceso de Fenton homogéneo se determiné
estequiométricamente que para obtener esa cantidad de Fe en la reaccion se

requieren 13 mg/L de FeCls.

La determinacion de la dosis de H,;O, se realiz6 con base en la informacion
reportada en la literatura (Di Palma et al., 2003), en la cual se menciona que la
concentracion de H,O, a adicionar depende de la cantidad de hierro que se utilice
y para obtener una mayor eficiencia se recomienda utilizar en general una
relacion masica de hierro: H,O, igual a 1:10, debido a que este valor ha permitido
alcanzar eficiencias de oxidacién muy altas. Tomando como base de calculo esta
relacion masica de Fe/ H,O, y la dosis de hierro calculada anteriormente, se

calculd que se requieren 3.96 mg/L de H,0,.

Determinacion de la concentracién de la solucién madre de peroxido de
hidrégeno

Método iodométrico (concentracién > 10 m) (34 mg/L)

Las soluciones madres de peroxido de hidrégeno pueden cuantificarse por este
método. En medio acido, la reaccion de oxidacién del yoduro a yodo es catalizada

por la presencia de molibdato de amonio.
Las medias reacciones son:

21 > I + 2¢

H,O0, + 2H" + 2e” — 2H,0

La reaccion completa es:



2KI + H,0,+H,S04 — | + KoSO4+ 2H50
La reaccion de yodo con los iones tiosulfato es:
l, + 25,05" — S406 % + 21 ~

Para conocer la concentracion de una solucion madre de peroxido con una
concentracion tedrica de aproximadamente 300g/L hay que hacer una dilucion

1:500 y determinar mediante este método.

Para la determinacion se introducen sucesivamente en un matraz Erlenmeyer:

0.162 g de KiI

2 mL de una solucion de H>,SO,4 1N,

50 mL de la solucién a cuantificar,

0.1 g de molibdato de amonio.

El yodo se forma a partir de una solucién de tiosulfato de sodio 0.1N, en presencia
de tiodeno o de una solucién de almidén como indicador. Para la determinacion,
hay que titular con la solucién de tiosulfato hasta que el color castafio de la
mezcla contenida en el matraz cambie a color amarillo palido. En ese momento
hay que adicionar con la espatula una pequefia cantidad de tiodeno o 1 mL del
indicador de almiddn; la mezcla tomara una coloracién azul intenso y se continGa

titulando hasta que el color azul desaparezca.

La concentracion de peroxido se calcula de acuerdo a la siguiente formula:

[H202] (mg/L) = ( VNa2s203*N na2s203* 34) / (VE * 2)

Donde:

VNazs203 = Volumen de solucidn titulante (L)
N nazs203 = Normalidad de la solucion titulante (0.1 mol/L)
34 = Peso molecular del H,0,

VE = Volumen total de muestra (L)



Determinacion de las concentraciones inicial y residual de soluciones de
peroxido de hidrégeno.

Una vez confirmada la concentracion de la solucion madre de peroxido de
hidrogeno, el siguiente procedimiento se utiliza para determinar la concentracion
de soluciones de peroxido que se adicionan al inicio del experimento, asi como la

concentracion residual al final del mismo.

Método colorimétrico (6.10° m < concentracién < 10° m = 2.04 <

concentracion< 34 mg/L)

El principio de este método es la medida espectrofotométrica de un complejo
formado por la reaccién selectiva de los iones Ti(V) con el peréxido de hidrogeno

en medio acido (Eisenberg, 1943).
Ti ** + Hp0, + 2H,0 — H,TiO, + 4H"

La medicion se realiza en un matraz aforado de 10 mL con un contenido de 0.5
mL de una solucién de Ti(SO,). la cual se completa hasta la linea de aforo con la
solucién a medir. Después de la homogeneizaciéon de la mezcla se forma un
complejo color amarillo que es estable por seis horas a la oscuridad. Para hacer la
determinacién se prepara un blanco con agua destilada. La medicion de la
densidad éptica a 410 nm se realiza en un espectrofotdmetro con cubetas de 1cm

de trayectoria Optica. Las concentraciones de H,O, son calculadas como sigue:

[H202] (mg/L) = (ADO 210nmVT 34) / eVE

Donde:

ADO 410nm = (densidad optica de la muestra - densidad del banco) a 410 nm
VT = volumen total de mezcla (10 mL)
¢ = coeficiente de extinciéon molar (790.32 L mol™* cm™)

VE = volumen de muestra dosificado

Otra forma de determinar la concentracion de peroxido y el coeficiente de

extincion molar es mediante una curva de calibracion de la siguiente manera:



e Preparar muestras de H,0, de concentraciones conocidas: 0.5, 1, 2, 2.5, 5, 10,
20, 30y 40 mgl/L.

e En un matraz aforado de 10 mL, agregar 0.5 mL de sulfato de titanio en y

llenar hasta la marca del aforo con la solucién de peroxido de hidrégeno.

e Preparar un matraz con 0.5 mL de sulfato de titanio y llenar con agua destilada

a fin de usarlo como blanco.

e Medir la absorbancia a la longitud de onda maxima (A=410 nm) para las

distintas concentraciones.

Construir una curva de calibracion Absorbancia vs Concentracion.

Las soluciones anteriores deben prepararse a partir de una solucion de H,O, de la
cual se conoce perfectamente la concentracion o con una solucién de H,0;
normalizada con permanganato de potasio (patron secundario), la cual debe
normalizarse con oxalato de sodio (patrén primario). (ASTM, Designation: E 200-
86, Preparation, standardization and storage of standard solutions for chemical

analysis).

Se recomienda que las soluciones de perdxido de hidrogeno a adicionar en el

experimento se preparen el mismo dia para evitar su degradacion.

Curva de calibracién de H,0,
0,900
0,800
0,700
0,600
0,500

0,400

Absorbancia

0,300

0,200 y =0,0212x + 0,0079
R?=0,9937

0,100

0,000
0 5 10 15 20 25 30 35 40 45

Concentraciéon (mg/L)

Figura 0.1 Curva de calibracion del peréxido de hidrégeno.



Preparacion del sulfato de titanio (TiSO4) para la determinaciéon del peréxido

de hidrégeno

e Pesar1lgdeTiO,y disolver en 100 mL de H,SO,4 concentrado.
e Dejar en digestion a 180°C durante 72 h para la disolucion total.
e Yadisuelto el TiO,, dejar enfriar.

e Aforar la solucion obtenida a 500 mL con agua destilada. (Agregar lentamente

el agua —reaccion exotérmica -)

e Filtrar con fibra de vidrio de ser necesario. Lavar previamente la fibra de vidrio

con agua destilada



ANEXO 11

Concentraciones residuales de los procesos para la oxidacion de atrazina en

agua.

Tabla 0.1 Concentracion de atrazina (mg/L) en funcion del tiempo (min) paralos procesos de Fenton
homogéneo, heterogéneo y sus diferentes componentes

concentracion de atrazina residual

Tiempo

(min) Soporte Catalizador H202 F.HE F.HO
0 15 15 15 15 15
5 11.65 12.64 12.35 13.72 13.55
15 10.21 11.29 12.02 12.06 13.94
30 8.76 9.98 13.91 10.87 13.26

Tabla 0.2 Concentracion de atrazina (mg/L) en funcién del tiempo (min) para los procesos de Fenton
homogéneo, heterogéneo y sus diferentes componentes combinados con luz UV

Tiempo Soporte \ Catalizador ~ Luz UV H202
0 15 15 15 15 15 15
5 11.28 12.23 10.86 12.03 14.18 12.20
15 9.58 10.86 9.06 12.88 13.31 8.83
30 7.88 8.86 7.55 11.44 11.80 5.00

Tabla 0.3 Concentracion de atrazina (mg/L) en funcion del tiempo (min) paralos procesos de Fenton
homogéneo, heterogéneo y sus diferentes componentes combinados con ultrasonido

U. S con

U. S con

TIEMPO U.S soporte O U.SconH202 U.SconF.HO U.SconF.HE
5 14.59 9.93 12.21 14.67 14.34 12.07
10 14.69 9.06 11.55 14.59 14.44 11.61
15 14.60 8.34 10.92 14.31 14.34 10.94
20 14.24 7.74 10.29 14.09 14.08 10.43
25 14.22 7.48 9.84 13.60 13.81 9.96
30 13.06 7.14 9.41 13.42 13.56 9.58




ANEXO III

Tabla 0.4 Estudios previos con uso de bajas frecuencias para degradacién de compuesto con

ultrasonido

Referencia

Condiciones ultrasonido

Compuesto a tratar

Young Ku_, Yu-Hsin Tu, Chih-
Ming Ma

Effect of hydrogen peroxide on
the decomposition of
monochlorophenols by sonolysis
in aqueous solution Water
Research 39 (2005) 1093-1098

150 W en la frecuencia de
20 kHz. El argbn con un caudal
constante de 0,03 1/ min

monoclorofenol

Inez Hua and John E. Thompson,
Wat. Res. Vol. 34, No. 15, pp.
3888+3893, 2000

Frecuencia =20, 80, 85, kHzy 140 W,

con Ary O, (gas disuelto) 100ml/min,

t= 60min,

20 min antes de sonicacion.

inactivacion de E. coli

Sergey |. Nikitenko , Philippe

Moisy , Pierre Blanc , Charles

Madic, C. R. Chimie 7 (2004)
1191-1199

1)durante 10 min antes de sonicacion

(1)22kHz y 88W, (2) 20kHz, 35 W, y
t=350min(1,2). argén (100 ml min-

Hexafluroacetiacetona y

dibenzolmatno

B. Neppolian, Jong-Sup Park,
Heechul Choi Effect of Fenton-
like oxidation on enhanced
oxidative degradation of para-
chlorobenzoic acid by ultrasonic
irradiation Ultrasonics
sonochemistry 11 (2004) 273—
279

20 kHz.
76 WII.

Acido para-clorobenzoico

Christian Petrier, Bernard David,
Serge Laguian.Ultrasonic
degradation at 20 kHz and 500
kHz of atrazine and and

pentachlorophenol in aqueous
solution :preliminary results.

Cheraosphere, Vol. 32, No. 9, pp.

1709-1718, 1996

La energia ultrasénica en cada serie
fue de 18,5W a 20 kHz y 500 kHz.

Atrazina y pentaclorofenol

Inez Hua and Michael R.
Hoffmann. Optimization of
Ultrasonic Irradiation as an

Advanced Oxidation Technology
Environ. Sci. Technol. 1997, 31,
2237-2243

Frecuencias de 20, 40, 80, and 500
kHz,respectivamente en presencia de 4
diferentes gases de saturacion( Kr, Ar,
He,02) a diferentes frecuencias.
Atemperatura de 25 a 30 °C

Produccion de H,O, y
radicals hidroxilo




ANEXO IV

Tabla 0.5 Cinéticas de oxidacién calculadas paratodos los procesos

Conc.
Velocidad de oxidacién F'“f’"
atrazina
(30min)
Concentracion 1/ mg/L
inicial de proceso (m /L?nin) R? 1/o
reactivos g
15mg/L atrazina Soporte - - - 8.72
25mg/L soporte Soporte +UV 1.10 0.83 0.48 7.88
Soporte + US 1.04 0..85 0.40 7.14
15mg/L atrazina Catalizador - - - 9.97
25mg/L Catalizador + UV 1.06 090 | 041 8.86
catalizador Catalizador + US 1.02 0.88 | 0.23 9.41
15mg/L atrazina H,O, 1.04 0.68 0.21 13.89
3.96mg/L H0; H,0, + UV 1.00 0.98 | 0.24 11.44
H,O,+ US 1.00 0.89 0.03 13.41
15mg/L atrazina Fenton homogéneo 1.00 0.98 0.12 13.26
25|r_ng/é- Fenton homogéneo + UV 1.00 0.99 0.22 11.84
catalizador .
3.96mg/L H,0, Fenton homogéneo + US 1.00 0.61 0.04 13.55
15mg/L atrazina Fenton heterogéneo 1.02 0.94 0.28 10.86
25mg/L Fenton heterogéneo + 4.99
catalizador UV 1.05 0.97 | 0.67
3.96mg/L H.0, Fenton heterogéneo + 9.58
US 1.02 0.85 0.36
15mg/L atrazina Fenton heterogéneo 1.06 0.85 0.36 9.61
25mg/ L soporte (soporte) ' ' '
3.96mg/L H,0, Fenton heterogéneo 2.49
(soporte) + UV 1.19 0.83 0.84
Fenton heterogéneo 7.82
(soporte) +US 1.04 0.83 0.35
15mg/L atrazina Luz UV 1.00 094 | 040 9.06
15mg/L atrazina US 101 0.52 0.03 13.60

En esta tabla se reportan todos los valores de las cinéticas de oxidacion
calculadas para todos los procesos con las concentraciones de atrazina obtenidas
en los procesos de oxidacion, cabe mencionar, que se reporta el proceso de
Fenton heterogéneo con soporte LQ1000 el cual no se incluye en el analisis de
resultados, ya que en estas pruebas se detecto una falla en la columna al realizar
el analisis en cromatografia liquida de alta resolucion, teniendo datos erréneos en
esta etapa de la experimentacion.
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LISTA DE NOMENCLATURA Y ABREVIATURAS

A Estado fundamental de la molécula

A° Molécula en estado excitado

Ads Adsorcion

Al>(SO4)3 Sulfato de aluminio

CEE Comunidad Econdémica Europea
CICOPLAFEST Comision intersecretarial para el control de

procesos y uso de plaguicidas, fertilizantes y

sustancias toxicas

COoT Carbén Organico Total

°C Grados centigrados

DAP Detector de diodos de fila
DOF Diario oficial de la federacion
DQO Demanda quimica de oxigeno
E Energia liberada

Ea Energia de activacién aparente
EG Energia de banda

EM Espectroscopia de masas

eV Electrdn volt

Fe Hierro

Fe () lon ferroso

Fe (1) lon férrico

FeCl; Cloruro férrico

Fe(OH)y Hidroxido de hierro

g Gramos

HPLC Cromatografia liquida de alta resolucion
H.O Agua

H.O, Perdxido de hidroégeno

k Constante de velocidad

kHz Kilo Hertz

Koc

Coeficiente de adsorcion



K]

mM

Mhz
min.

mg

MTBE
mL

nm

NaS,03
OH’
OMS
O3

PCP
PCBs
pH
PHD
POA
ppb
ppm

R°

THM
TOA
Ti(SO4)2
USEPA

uv-C

Grados kelvin

Kilo joules

Litro

Milimoles

Moles

Mega Hertz

Minutos

Miligramos

Masa

Metilterbutiléter

Mili litros

Nanometros

Centro neutro

Tiosulfato de sodio

Radical hidroxilo

Organizacion Mundial de la Salud
Ozono

Fenciclidina

Bifenilos policlorados

Potencial de hidrogeno

Acido D-hidrobenzoico

Procesos de oxidacion avanzada
Partes por billon

Partes por millén

Radicales libres

Trihalometanos

Tecnologias de Oxidacion Avanzada
Sulfato de titanio

Agencia de Protecciéon Ambiental de los Estados
Unidos

Ultravioleta con radicales centrales



UE
uv-v
uv
VOCs

Mg
ML

Union Europea
Ultravioleta-visible

Ultravioleta

Compuestos volatiles organicos
Energia de activacion

Longitud de onda

Micro gramos

Micro litros
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