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InSTEC SINTESIS de Toulouse

Titulo: Degradacién de pesticidas organoclorados por diferentes procesos avanzados de oxidacion

utilizando diferentes tipos de radiacion.

SINTESIS

En este trabajo se estudi6 la factibilidad de diferentes procesos avanzados de oxidacion para la
eliminacion de plaguicidas en aguas, especificamente el acido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D), uno
de los herbicidas mas utilizados a nivel mundial y que recientemente ha sido clasificado como
cancerigeno para el hombre. Estos procesos utilizan diferentes tipos de irradiacion — UV/Visible,
ultrasonido, radiacion gamma — solos o en combinaciéon con oxidantes y/o catalizadores (ozono,
peroxido de hidrogeno, reactivo de Fenton). Con el objetivo de determinar las condiciones éptimas
para la degradacion y mineralizacion del contaminante, se analizo la influencia del pH, la dosis de
oxidante, el tipo y la concentracién del catalizador, el espectro de irradiacion luminosa, la dosis de
irradiacion gamma y la frecuencia y potencia ultrasénicas. Entre los procesos individuales,
solamente la oxidacién Fenton homogénea, la ozonizacion, la fotdlisis y la radiacién gamma lograron
eliminar mas de un 25% del carbono organico total en una hora. La sondlisis (a alta frecuencia)
resulté el proceso menos eficiente, con una degradacién del 2,4-D inferior al 15% en el mismo
tiempo.

Al asociar los diferentes tipos de irradiacion con el H.O2 o el reactivo de Fenton, se observaron
efectos sinérgicos importantes. Para este ultimo, el contaminante se degrado totalmente en menos
de 10 minutos, mientras que la mineralizacion fue superior al doble de la obtenida para los procesos
por separado. Lo mismo ocurrié para el proceso combinado UV/Os, respecto a los procesos de
fotdlisis y ozonizacién solos. Teniendo en cuenta el consumo energético asociado a la degradacién
y mineralizacion respectivamente, los tratamientos mas eficientes fueron el radio-Fenton y el foto-
Fenton utilizando una lampara de baja presion de mercurio. Por otra parte, al contrario de la fotdlisis,
este Ultimo proceso se activd con una lampara de arco de Xenon, la cual posee un espectro de
emision cercano a la luz solar. Teniendo en cuenta estos resultados, se realiz6 un grupo de
experimentos a escala de banco utilizando un foto-reactor solar, donde se trataron por oxidacién
foto-Fenton homogénea disoluciones de 2,4-D preparadas con agua técnica y agua residual
obtenida a la entrada de una planta de tratamiento de aguas. En los dos casos, la degradacion del
pesticida supera el 95% en 1 hora y su mineralizacion en 75% en 5 horas. Ademas, al incluir una
etapa de neutralizacion con Ca(OH),, el agua residual tratada logra cumplir las normas de calidad
establecidas por la norma cubana de vertimiento de aguas residuales.

Finalmente, algunos de los procesos con mejores resultados se evaluaron para la eliminacion otros
dos pesticidas organoclorados de mayor toxicidad y persistencia en el medio ambiente: la
clordecona y el beta hexaclorociclohexano. Al aplicar las técnicas de tratamiento a estos
compuestos se lograron buenos resultados, cercanos a la degradacion total de ambos plaguicidas

en cinco horas, lo que demuestra el interés de los métodos estudiados en esta tesis.
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Title: Degradation of organochlorine pesticides by advanced oxidation processes using different

types of radiation

Abstract

This work investigates the efficacy of advanced oxidation processes for the remediation of pesticides
in water, more particularly 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D), a widely used herbicide that has
recently been classified as a possible carcinogen to humans. These methods use different types of
radiation - UV / visible, ultrasound, gamma rays - alone or in combination with oxidants and / or
catalysts (ozone, hydrogen peroxide, Fenton’s reagent). The influence of pH, oxidant dose, catalyst
type and concentration, light irradiation spectrum, gamma radiation dose and ultrasound frequency
is also analyzed, in order to determine by experimental design the optimal operating ranges for the
conversion and mineralization of the pollutant. Of individual processes, only ozonation and
homogeneous Fenton oxidation on the one hand, photolysis and gamma irradiation on the other
hand, achieve the abatement of more than 25% of total organic carbon in one hour. (High frequency)
sonolysis appears as the less efficient treatment, resulting in less than 15% of 2,4-D being degraded
over the same duration.

In addition, marked synergistic effects are demonstrated by combining the different types of radiation
with H>O2 or Fenton’s reagent. In the latter case, the pollutant is decomposed in less than 10 minutes,
while the mineralization yield more than doubles compared to the separate processes. It is the same
for UV/O3 coupled process with respect to ozonation and photolysis alone. When accounting for their
energy consumption, the most effective treatments are, respectively in terms of conversion and
mineralization, radio-Fenton oxidation and photo-Fenton oxidation using a low-pressure mercury-
vapor UV lamp. Moreover, unlike photolysis, the latter method is also activated by a Xenon arc lamp,
whose emission spectrum is close to that of sunlight. Bases on these results, a solar photoreactor
operating in closed loop is used to treat 2,4-D solutions, prepared with tap water or inlet stream of
wastewater treatment plant, by homogeneous photo-Fenton oxidation. In both cases, the conversion
of the pesticide exceeds 95% in 1 hour and its mineralization 75% in 5 hours. Moreover, the treated
water complies with all the quality parameters established by the Cuban norm for wastewater
discharge, when including a subsequent step of neutralization with Ca(OH). and filtration.

Finally, several of the best processes are evaluated to eliminate two other organochlorine pesticides,
particularly toxic and persistent in the environment: chlordecone and beta-hexachlorocyclohexane.
Encouraging results are obtained, with an almost complete degradation of the pollutants in five

hours, which demonstrates the value of the investigated methods for this issue.
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Titre : Dégradation de pesticides organochlorés par procédés d’oxydation avancée utilisant

différents types de rayonnements

Résumé

Ce travail s’intéresse a évaluer 'efficacité de procédés d’oxydation avancée pour I'élimination de
pesticides dans l'eau, plus particulierement l'acide 2,4-dichlorophénoxyacétique (2,4-D), un
herbicide largement répandu, qui a été récemment classé comme cancérogéne possible pour
'hnomme. Ces procédés utilisent différents types de rayonnement — UV/visible, ultrasons, rayons
gamma -, seuls ou en combinaison avec des oxydants et/ou catalyseurs (ozone, peroxyde
d’hydrogéne, réactif de Fenton). L'influence du pH, de la dose d'oxydant, du type et de la
concentration du catalyseur, du spectre d'irradiation lumineuse, de la dose de rayons gamma et de
la fréquence ultrasonore est également analysée, de fagon a déterminer par plans d’expériences les
plages de fonctionnement optimales pour la conversion et la minéralisation du polluant. Parmi les
procédés individuels, seules I'ozonation et 'oxydation Fenton homogéne d’une part, la photolyse et
lirradiation gamma d’autre part permettent d’éliminer plus de 25% du carbone organique total en 1
heure. La sonolyse (a haute fréquence) apparait comme le traitement moins performant, avec une
dégradation du 2,4-D inférieure a 15% sur la méme durée.

Par ailleurs, des effets synergiques marqués sont mis en évidence en associant les différents types
de rayonnement avec H>O; ou le réactif de Fenton. Dans le dernier cas, le polluant est décomposé
en moins de 10 minutes, tandis que le rendement de minéralisation est plus que doublé par rapport
aux procédés sépareés. |l en est de méme pour le procédé couplé UV/O3 par rapport a 'ozonation et
la photolyse seules. Ramenés a leur consommation énergétique, les traitements les plus efficaces
sont, respectivement en termes de conversion et de minéralisation, I'oxydation radio-Fenton et
'oxydation photo-Fenton utilisant une lampe UV a basse pression de mercure. Par ailleurs,
contrairement a la photolyse, ce dernier procédé est également activé par une lampe a arc Xenon,
dont le spectre d’émission est proche de celui de la lumiére du soleil. Sur la base de ces résultats,
un photo-réacteur solaire a recirculation est mis en ceuvre pour traiter par oxydation photo-Fenton
homogéne des solutions de 2,4-D, préparées dans I'eau du robinet ou une eau résiduaire en entrée
de station d’épuration. Dans les deux cas, la conversion du pesticide dépasse 95% en 1 heure et sa
minéralisation 75% en 5 heures. Par ailleurs, I'eau ainsi traitée respecte tous les paramétres de
qualité établis par la norme cubaine de rejet des eaux usées, en incluant une étape successive de
neutralisation avec Ca(OH); et de filtration.

Enfin, plusieurs parmi les meilleurs procédés sont évalués pour éliminer deux autres pesticides
organochlorés, particulierement toxiques et persistants dans I'environnement : le chlordécone et le
béta-hexachlorocyclohexane. Des résultats encourageants sont obtenus, avec une dégradation
pratiquement totale des polluants en cing heures, ce qui démontre I'intérét des méthodes étudiées

pour cette problématique.
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INSTEC INTRODUCCION S

INTRODUCCION

Segun el ultimo reporte de la Organizacién Mundial de la Salud (OMS), la reducciéon o incluso la
pérdida total del agua afecta al 30 % de la poblacion mundial [1]. Por otra parte, mas de un 60% de
la poblacion sufre de problemas higiénicos y de salud relacionados con el acceso restringido a este
recurso. A pesar de las actividades de las Naciones Unidas en este sentido, 4500 millones de
personas en el mundo no cuentan hoy con agua potable, fundamentalmente en paises
subdesarrollados de Africa, Asia y América Latina [1].

El agua potable no es solamente un recurso limitado, sino también el elemento central de la vida de
cualquier especie en nuestro planeta. El desarrollo acelerado de la industria y de la sociedad moderna
marcha paralelo a una generacion cada vez mayor de residuales liquidos, con la presencia de
compuestos altamente téxicos y poco biodegradables, los que terminan finalmente contaminando los
diferentes cuerpos de aguas. Esta situacion representa un problema para los procesos biolégicos,
que son los mas utilizados tradicionalmente en el tratamiento de aguas contaminadas, afectando su
eficiencia. La presencia en el medio ambiente de nuevos compuestos contaminantes es
consecuencia del uso masivo de productos quimicos con el desarrollo de la vida moderna. El uso
cada vez mayor de los denominados “contaminantes emergentes” (plaguicidas, farmacos, entre
otros) genera un problema adicional debido a la escasa informacién disponible sobre sus efectos en
el medio ambiente o sus interferencias en los procesos bioldgicos [2-5].

El creciente incremento de la agricultura y la productividad de las industrias de este sector de la
economia, ha generado una demanda mayor de productos quimicos sintéticos para mejorar los
cultivos y obtener mayores margenes econdmicos. Esto ha traido consigo que el niUmero de reportes
sobre la presencia de plaguicidas en aguas y aguas residuales haya aumentado significativamente
en los ultimos afos [4-6], lo que sumado al uso indiscriminado que en el pasado se ha dado a estos
compuestos, conlleva a que en la actualidad se detecten sus residuos en el ambiente y se asocien
con riesgo potencial a la salud. En la naturaleza, los plaguicidas se transportan por diferentes niveles
del medio ambiente, sufriendo a su paso transformaciones como hidrdlisis, biodegradacion,
oxidacion, biotransformacion, reacciones metabdlicas dentro de organismos vivientes, entre otros. Es
por esto que ademas del compuesto principal, se debe prestar atencion a sus productos de
degradacion, los cuales en ocasiones pueden ser mas toxicos que el propio plaguicida.

A nivel mundial, los herbicidas constituyen el 47% de la produccion total de plaguicidas [7]. Esto,
sumado a que son relativamente baratos y su alta efectividad, incluso a bajas concentraciones, hace
de los herbicidas uno de los plaguicidas mas usados a nivel mundial. El &cido 2,4 diclorofenoxiacético
(2,4-D) es uno de los herbicidas mas utilizados en el mundo [2, 6] y mas de 1500 productos
fitosanitarios comerciales lo contienen como sustancia activa principal [6]. Segun la OMS se
encuentra dentro del grupo de los plaguicidas toxicos y cancerigenos, y varios reportes de la Agencia

para la Proteccion del Medio Ambiente (APMA) lo clasifican como compuesto organico persistente,
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con una concentracion maxima permisible en agua potable de 70 ug.L™ [8]. El 2,4-D es la sustancia
activa de al menos 25 de los plaguicidas utilizados en la agricultura cubana [9], siendo los ésteres de
2,4-D uno de los plaguicidas mas utilizados en cultivos como el tabaco, el café, los citricos y el platano
[10].

Por otra parte, la clordecona (CLD) y el beta hexaclorociclohexano (B-HCH) son dos plaguicidas que
en la actualidad afectan a un gran nimero de paises a nivel mundial. Estos plaguicidas tuvieron un
gran auge entre los afios 1950 y la década de los 90, donde se aplicaron de manera indiscriminada
hasta que fueron prohibidos por sus efectos nocivos sobre el medio ambiente. No obstante, su alta
estabilidad quimica hace que estos plaguicidas transiten de un compartimento del medio ambiente a
otro, persistiendo por largos periodos de tiempo en los suelos (varias decenas de afos). Es por esto
que, aun hoy en dia, a 30 afos de haber sido prohibido su uso, estos plaguicidas son protagonistas
de una contaminacion cronica del medio ambiente y la cadena tréfica [11-13].

La CLD se considera un disruptor endocrino y posee un alto potencial cancerigeno [14-16]. La
informacion relativa a la toxicidad del B-HCH es limitada, sobre todo en lo que a salud humana
respecta, debido a que generalmente la exposicion se produce con mezclas de todos los isémeros
de HCH. No obstante varios estudios recientes lo han clasificado como posible sustancia cancerigena
en humanos [17, 18].

Actualmente, para reducir la carga de plaguicidas en los efluentes se aplican tratamientos novedosos,
como son los procesos avanzados de oxidacion (PAOs), los cuales han demostrado ser muy efectivos
con este propdésito [19-23]. Estos procesos pueden utilizarse lo mismo como un tratamiento terciario,
después de un tratamiento biolégico (secundario), o como pretratamiento para aumentar la
biodegradabilidad de los contaminantes organicos. La mayoria de los PAOs pueden aplicarse a la
remediacion y destoxificacion de aguas, generalmente en pequefa o mediana escala. El concepto
fue inicialmente establecido por Glaze y colaboradores quienes definieron los mismos como procesos
que involucran la generacién y uso de especies transitorias poderosas, principalmente el radical
hidroxilo (OH+) con un potencial de oxidacion de 2.80 eV [24]. Estos radicales son mas potentes que
los agentes quimicos tradicionales y se caracterizan por su poca selectividad, lo que representa una
ventaja para un oxidante que se use en el tratamiento de aguas residuales. Pueden ser generados
por varias formas de energia, y poseen una alta eficacia para la oxidaciéon de la materia organica. La
descomposicion de los contaminantes conlleva a la formacién de diéxido de carbono, agua y
compuestos inorganicos, o al menos a su transformacion en productos menos perjudiciales y
biodegradables. Entre los PAOs que se estudian para el tratamiento de residuales se encuentran la
reaccion Fenton, la ozonizacion en medio alcalino, la radiacion gamma, el ultrasonido (US) a altas
frecuencias y la radiacion ultravioleta (UV). Estos procesos pueden aplicarse solos o combinados con
otros agentes oxidantes, catalizadores, o combinados entre si. Algunos ejemplos de la combinacion
de estos procesos son UV/H202, UV/H202/Fe(ll), UV/Os, UV/H202/03, UV/Os/Fe(ll) [21, 22, 25].
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Las principales ventajas de los PAOs son su flexibilidad frente a las variaciones de la calidad del
afluente, asi como las pequenas dimensiones del equipamiento. Sin embargo, su principal desventaja
y la causa de su limitada introduccién en la industria es su costo de operacién. La variedad de estos
procesos puede generar confusion respecto a sus potencialidades de uso practico y respecto a como
escoger la técnica mas adecuada para una aplicacion especifica. La elecciéon de la técnica debe
hacerse sobre la base de su efectividad y de su costo. La efectividad de cada una de las técnicas
depende de la naturaleza de los contaminantes a destruir, y el costo esta fuertemente determinado
por el equipamiento necesario, la energia requerida, y la posible necesidad de tratamientos
posteriores para eliminar las sustancias empleadas en el proceso. De ahi el interés de minimizar el
uso de reactivos quimicos (para simplificar el post-tratamiento) y de recurrir a la energia solar en los
procesos fotoquimicos (para disminuir los costos energéticos). Dentro de los reactivos quimicos, las
ventajas de usar Oz o H.O, como oxidantes son claras, ya que son faciles de manejar,
ambientalmente benignos y no generan sustancias que deban eliminarse posteriormente. Por otra

parte, el Fe(ll) es abundante, no téxico y de bajo costo comparado con otros catalizadores.

Problema cientifico: Incapacidad de los procesos convencionales de tratamiento de aguas para
degradar plaguicidas organoclorados persistentes, tales como el 2,4-D, la CLD y el f-HCH, los cuales

contaminan las aguas superficiales y residuales.

Hipétesis: Es posible utilizar las radiaciones ionizantes y no ionizantes, asi como su combinacién
con agentes oxidantes y/o catalizadores, como una herramienta para la degradacion total y la
mineralizacion parcial de plaguicidas organoclorados persistentes, tales como el 2,4-D, la CLD vy el
B-HCH.

Objetivo general: Evaluar el uso de las radiaciones ionizantes y no ionizantes y su combinacién con
agentes oxidantes y/o catalizadores para el tratamiento de aguas contaminadas con plaguicidas

organoclorados persistentes.
Objetivos especificos:

1. Evaluar la factibilidad técnica de la degradacién y mineralizacion del 2,4-D mediante la

utilizacion de oxidantes (O3 y H20z2), solos, combinados y/o en presencia de catalizadores.

2. Evaluar la factibilidad técnica de la degradacion y mineralizacion del 2,4-D con la radiacion

gamma, ultrasonora y ultravioleta y su combinacion con agentes oxidantes y catalizadores.

3. Comparar los procesos anteriormente estudiados para la degradacion y mineralizacion del

2,4-D en cuanto a su factibilidad técnica.
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4. Evaluar a escala de banco el mejor de los procesos anteriormente estudiados para la

degradacion y mineralizacion del 2,4-D.

5. Aplicar los mejores procesos de los estudiados anteriormente a la degradacion de los
plaguicidas CLD y B-HCH.

Novedad cientifica:

Por primera vez se realiza un estudio integral donde se evalla la degradacién y mineralizacion del
plaguicida 2,4-D en matrices sintéticas y reales, con radiaciones ionizantes y no ionizantes y su
combinacion con agentes oxidantes y/o catalizadores. Para todos los procesos se obtuvieron las
condiciones operacionales 6ptimas para la conversion del plaguicida, lo que no habia sido reportado
en la literatura anteriormente. De los 17 procesos o combinaciones estudiados, para 11 de ellos se
logré el 100% de degradacion del plaguicida en solamente 10 minutos y para 10 se obtuvo una
mineralizacion de mas del 50% en 1 hora de reaccion. En todos los casos se logré, con la adicién del
peroxido de hidrégeno y/o el catalizador Fe(ll) un aumento de la eficiencia del proceso y una
disminucion de su consumo energético de hasta 282 veces. Los procesos mas eficientes fueron el
foto-Fenton y el radio-Fenton, los que alcanzaron la conversion total de plaguicida en 10 minutos y
mineralizaciones de 90.3% en 10 minutos para el caso del foto-Fenton y 16.5% en 3.5 minutos para
el radio-Fenton. Al estudiar el proceso foto-Fenton a escala de banco utilizando la luz solar, con una
matriz real dopada con 2,4-D se obtuvieron resultados alentadores con una degradacion total del
plaguicida en 10 minutos y una mineralizacion superior al 70%. De igual forma se logré, con la
utilizacion de este proceso y sin necesidad de tratamientos primarios o biolégicos, tratar un agua
residual real y que se cumpliera con los parametros de calidad establecidos en la norma cubana para
el vertimiento de aguas residuales (NC-27-2012). Finalmente, al extender los procesos con mejores
resultados a otros dos plaguicidas organoclorados extremadamente toxicos y persistentes, la CLD y
el B-HCH, se obtuvieron resultados cercanos a la degradacion total, lo que habia sido reportado

solamente para el proceso de hidrogenacion de la CLD, el cual es un proceso mas costoso y riesgoso.
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CAPITULO 1. REVISION BIBLIOGRAFICA
1.1 Contaminacion de las aguas con plaguicidas.

El desarrollo agricola mundial que tuvo lugar en la segunda mitad del siglo XX trajo consigo la
proliferacion del uso de plaguicidas para mejorar la calidad y cantidad de la produccién agricola a
nivel mundial. Los plaguicidas son sustancias quimicas destinadas a matar, repeler, regular o
interrumpir el crecimiento de plagas (insectos, hongos entre otros). Estos se clasifican en diferentes
categorias dependiendo de su uso. Las categorias incluyen herbicidas, insecticidas, fungicidas,
rodenticidas, nematicidas, microbiocidas, y reguladores del crecimiento de plantas e insectos.
Debido a sus caracteristicas quimicas, los plaguicidas son contaminantes persistentes que resisten
en grado variable la degradacion fotoquimica, quimica y bioquimica, por lo que su vida media en el
ambiente puede ser elevada [26, 27]. El uso indiscriminado que en el pasado se ha dado a estos
compuestos, conlleva a que en la actualidad se detecten residuos de ellos en el ambiente y se
asocien con riesgo potencial a la salud humana y animal [28]. Actualmente los residuos de los
plaguicidas han sido identificados en practicamente todos los ecosistemas (aire, agua y suelo) y en
todas las regiones geograficas, incluyendo aquellas muy remotas al sitio original de su liberacion
ambiental, como océanos, desiertos y zonas polares [29]. Igualmente, se ha demostrado su
presencia en organismos de todos los niveles troficos, desde el plancton hasta las ballenas y los
animales del artico. Estos compuestos se bioacumulan en numerosas especies y se han
biomagnificado a través de todas las redes tréficas del mundo [29]. Los seres humanos no estan
exentos de esta contaminacién y los plaguicidas se han podido identificar en diversos tejidos y
secreciones humanas [14-16, 30]. A pesar de las caracteristicas nocivas de estos compuestos, la
venta de plaguicidas en todo el mundo aumenta sustancialmente todos los anos, sobre todo en los
paises en desarrollo [1]. De esta forma, el incremento en el uso de plaguicidas ha dado lugar a una
creciente preocupacion sobre el efecto que dichas sustancias tienen sobre los diferentes
ecosistemas.

El 2,4-D (Tabla A1, Anexo A) es un herbicida perteneciente al grupo de herbicidas fenoxialcanoicos,
los cuales son considerados altamente contaminantes de aguas superficiales y subterraneas debido
a su alta solubilidad en agua y su baja tasa de biodegradabilidad [31]. El 2,4-D es un herbicida
ampliamente utilizado a nivel mundial [6, 32, 33] para el control de plagas en los cultivos de trigo y
arroz. Este herbicida muestra un comportamiento fisioldgico similar al de la hormona auxina
(hormona natural en las plantas), provocando una sobre-estimulacion en el crecimiento de la planta,
culminando con su muerte [34]. Este herbicida se encuentra dentro del grupo de los plaguicidas
toxicos y cancerigenos segun la OMS [1] y su concentracién maxima permisible en agua potable
segun la APMA es de 70 pg.L" [8]. El 2,4-D ha sido detectado frecuentemente en aguas

superficiales y subterraneas de un gran numero de paises de Europa y Norteamérica [35] en
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concentraciones de hasta 30 ug.L™" [1], por lo que es considerado por la APMA como compuesto
organico persistente [36]. En Cuba no existen estudios que evidencien la presencia de este
herbicida en el medio ambiente, no obstante se conoce que el 2,4-D es la sustancia activa de al
menos 25 de los plaguicidas utilizados en la agricultura cubana [9], siendo los ésteres de 2,4-D uno
de los plaguicidas mas utilizado en cultivos como el tabaco, el café, los citricos y el platano [10].
Por otra parte, la CLD y el B-HCH (Tabla A1, Anexo A) son dos plaguicidas organoclorados que
fueron ampliamente utilizados en las islas del Caribe para cultivos como el platano y la cafia de
azucar. Estos tuvieron un gran auge entre los afos 1950 y la década de los 90 trayendo consigo
una gran contaminacioén de suelos y aguas [37, 38]. A pesar de su prohibicién a finales de la década
de los 90 en la Convencion de Estocolmo [39], aun en la actualidad su contaminacién contintda
afectando estas regiones [3, 12, 13].

Las vias de contaminacién principales por CLD son la ingestion, la inhalacion y por contacto.
Diferentes estudios realizados en individuos contaminados mostraron un conjunto de sintomas que
incluyen ansiedad y problemas neuroldgicos [40]. La CLD es considerada altamente toxica y posee
un alto potencial cancerigeno [14-16]. Su uso fue prohibido en el afio 1993 en las Antillas francesas,
no obstante estudios posteriores realizados mostraron la presencia de CLD en suelos, rios, aguas
superficiales y potables y productos vegetales.

El B-HCH es el mas persistente de los 8 isomeros del HCH técnico [41]. La informacién relativa a
su toxicidad es limitada, sobre todo en lo que a salud humana respecta, debido a que generalmente
la exposicidon se produce con mezclas de todos los isomeros de HCH. No obstante varios estudios
han reportado efectos neurotdxicos en animales y, ademas, se ha clasificado como posible
sustancia cancerigena en humanos [17, 18]. El HCH técnico fue utilizado fundamentalmente en los
afos 1960 y 1970 en las Antillas (antes de la introduccion de la CLD), en cantidades muy elevadas
(350 kg/ha/ano) [41], lo que provocd que en la actualidad el B-HCH sea el plaguicida mas detectado

en aguas superficiales de paises caribefios como Martinica después de la CLD.
1.2 Tratamiento de aguas contaminadas con plaguicidas

En general, para el tratamiento de aguas residuales, los procesos y tecnologias existentes en la
actualidad son diversos y se diferencian entre si por las caracteristicas de las operaciones utilizadas.
Atendiendo a esto se clasifican en tratamientos primarios, secundarios y terciarios [42]. Los
tratamientos primarios son aquellos destinados a la eliminacion de solidos suspendidos y grasas del
agua residual. En los secundarios, por su parte, el residual se somete a un tratamiento mas profundo;
son procesos bioldgicos cuyo objetivo es la remocién de la materia organica disuelta. Mediante los
tratamientos terciarios se logra adecuar el efluente del tratamiento secundario para su vertimiento

final o reutilizacion y tienen como fin la eliminacion de los contaminantes organicos no eliminados con
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anterioridad y de los microorganismos peligrosos presentes en el agua residual, entre ellos se
encuentran la cloracion y la radiacion ultravioleta (UV).

Los sistemas bioldgicos convencionales son ineficientes para eliminar sustancias téxicas y/o
persistentes. Ademas, la existencia de una legislacion mas rigurosa respecto del control de la
contaminacién fomenta la necesidad de desarrollar nuevos sistemas de tratamiento. En las ultimas
décadas la busqueda de nuevos sistemas de purificacion de aguas se ha intensificado y
particularmente en los Ultimos afios se presta atencion especial a los PAOs. Estos procesos son
complementos Utiles a las técnicas ya existentes como la floculacion, precipitacion, adsorcion,
ésmosis inversa, combustion y los procesos bioldgicos [43, 44]. Debido a que, algunas de estas
tecnologias de tratamiento por si solas, no son capaces de eliminar los compuestos persistentes ya
que transfieren la contaminacioén de una fase a otra o generan un efluente mas concentrado y, en
algunos casos estos procedimientos resultan insuficientes para alcanzar el grado de pureza
requerido. Es por esta razén que cada vez mas se esta recurriendo, en los paises industrializados, al
uso de los PAOs, poco aplicados industrialmente y, peor aun, menos difundidos en los paises de
economias emergentes como los de América Latina. Gracias a la capacidad que tienen estos
procesos de transformar los contaminantes en sustancias inocuas o mas biodegradables resultan de
gran interés para llevar a cabo el tratamiento de aguas contaminadas con compuestos persistentes
[45-47].

1.3 Los procesos avanzados de oxidacion

Los PAOs pueden aplicarse solos, combinados entre si o con métodos convencionales [48]. Permiten
incluso la desinfeccion por inactivacion de bacterias y virus. Los PAOs se basan en procesos
fisicoquimicos capaces de producir cambios profundos en la estructura quimica de los contaminantes
[49]. El concepto fue inicialmente establecido por Glaze y colaboradores [24], quienes definieron los
PAOs como procesos que involucran la generacién y uso de especies transitorias poderosas,
principalmente el radical hidroxilo (OHe¢) con un potencial de oxidaciéon de 2.80 eV [24]. Estos
radicales son mas potentes que los agentes quimicos tradicionales y se caracterizan por su poca
selectividad lo que representa una ventaja para un oxidante que debe ser usado en el tratamiento de
aguas residuales. La Tabla 1.1 muestra un listado de los potenciales de oxidacion en medio acido de
los principales oxidantes quimicos, en la cual queda reflejado el elevado poder de oxidacion del
radical hidroxilo con respecto a otros oxidantes [50].

Estos radicales se pueden generar sin y con aporte de energia externa, y poseen alta efectividad
para la oxidacién de la materia organica. La descomposicion de los contaminantes conlleva a la
formacion de diéxido de carbono, agua y compuestos inorganicos, o al menos a su transformacién

en productos menos perjudiciales. Estas nuevas tecnologias, cuando se aplican de la manera
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correcta, brindan la oportunidad de eliminar una gran cantidad de compuestos organicos refractarios
[45-47].

Tabla 1.1. Potenciales de oxidacion estandar frente al electrodo de hidrégeno de algunos oxidantes quimicos

en medio acido a 25 °C.

Oxidante E° (V)
Fluoruro (F°) 3.03
Radical hidroxilo (OH¢) 2.8
Dioxigeno (Oz2) 242
Ozono (03) 2.07
Peréxido de hidrogeno (H2032) 1.77
Permanganato potasico (K2MnOy7) 1.67
Acido hipobromoso (HBrO) 1.59
Dioxido de cloro (CIO2) 1.5
Acido hipocloroso (HCIO) 1.49
Dicloro (Cl2) 1.36
Dibromo (Brz) 1.09

La versatilidad de los PAOs se debe al hecho de que existen diferentes formas de producir los
radicales hidroxilos y puede escogerse cual utilizar, incluso una combinacion de ellos, dependiendo
de los requerimientos especificos de cada residual. Una clasificacion de estos procesos pudiera

hacerse de la manera siguiente [51]:

Procesos homogéneos:

a) Sin aporte de energia externa:

e Oxidacion con reactivo de Fenton (H202/Fe(ll))
e Ozonizacién en medio alcalino (O3/OH")

e Ozonizacién con peréxido de hidrogeno (03/H202) y (O3/H202/0OH")

b) Con aporte de energia externa:

Energia procedente de la radiacibn gamma

e Radiacion gamma y peréxido de hidrogeno

e Radio-Fenton

Energia procedente de ultrasonido (US)

e US y ozonizacién (Os/US)
e US y peréxido de hidrogeno (H20./US)
e Sono-Fenton (Fe(ll)/H202/US)
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Energia procedente de radiacion ultravioleta (UV)

¢ Radiacién UV en presencia de ozono (Os/UV)

e Radiacion UV con peroxido de hidrégeno (H202/UV)

¢ Radiacion UV en presencia de ozono y peroxido de hidrégeno (Os/H202/UV)
o Foto-Fenton (Fe(ll)/H20,/UV)

Electroquimica

¢ Oxidacién electroquimica
e Oxidacion anddica

e Electro-Fenton

Procesos heterogéneos:

e Reaccién Fenton heterogénea
¢ Ozonizacion catalitica (Os/catalizador)
e Ozonizacion fotocatalitica (Os/catalizador/UV)

e Fotocatélisis heterogénea (catalizador/UV)

A continuacion, por el interés para este trabajo, se analizan los procesos de degradacidn con reaccion

Fenton, Os, radiacion gamma, US y UV.

1.3.1 Procesos sin aporte de energia externa
1.3.1.1  Reacciéon Fenton
a) Principio y mecanismos

La reaccion de Fenton consiste en la generacién de los radicales (OHe¢) por la descomposicion
catalitica del H20. en presencia de iones Fe(ll), en medio acido (pH en el rango 2—4) [52-55]. Henry
J.H. Fenton a finales del siglo XIX demostré que las disoluciones de peréxido de hidrégeno y sales
ferrosas eran capaces de oxidar los acidos tartarico y malico, y otros compuestos organicos [49]. Mas
tarde, Haber y Weiss sugirieron la formacién de OHe [56] por la reaccion (1.1). Dichos radicales
podian reaccionar luego por dos vias, la oxidacion de Fe(ll) (una reaccion improductiva) y el ataque

a la materia organica (reacciones 1.2y 1.3):

Fe** + H,0, - Fe** + OH™ (4¢) + OH e (1.1)
Fe** + OH ¢ - Fe3* + 0H 4 (1.2)
RH + OH ¢ - Productos finales (CO,, H,0, otros productos de degradacion) (1.3)
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A pH menor que 3, la reaccion (1.1) es autocatalitica, ya que el Fe** descompone el H.O; a través de

un mecanismo en cadena, reacciones (1.4-1.7) [57-59]:

Fe3* + H,0, » (Fe — 00H**) + H* (4 (1.4)
(Fe — 00H?**) - HO, o + Fe?* (1.5)
HO, ¢ + Fe?* - Fe3* + HO, (1.6)
HO, o + Fe3* - Fe?* + 0, + H 4 (1.7)

Este proceso es potencialmente util para destruir contaminantes, ya que es muy efectivo para la
generacion de OHe, pero un exceso de iones Fe(ll), puede atraparlos, reaccion (1.2), al igual que los

halégenos, el mismo H2O: o el radical perhidroxilo [60] (reacciones 1.8 y 19).
OH o + H202 i H20 o 4 Hzo (18)
OHe +HO, - H,0 + 0, (1.9)

Otros estudios centrados en la quimica de la reaccion Fenton cuestionan el caracter radicalario de
dicha reaccién, proponiendo que la reaccién entre el peréxido de hidrégeno y el hierro (1) produce el
ion ferril (FeO?* una especie oxidante de hierro 1V), el cual seria el intermediario activo del reactivo
de Fenton [61, 62]. Los primeros en sugerir esta hipotesis fueron Gray y Gorin, en el afio 1932 [63],
postularon que el hierro (II) y (lll) estan conectados mediante un equilibrio y propusieron las

reacciones 1.10 y 1.11:
Fe?* + H,0, » Fe0*t + H,0 (1.10)
FeO*t + H,0, » Fe?* + H,0 + 0, (1.11)

El proceso Fenton ha resultado efectivo para degradar compuestos alifaticos y aromaticos clorados,
bifenoles policlorados, nitroaromaticos, colorantes azo, clorobenceno, PCP, fenoles, fenoles
clorados, octacloro-p-dioxina, formaldehido, farmacos, [64-69] y plaguicidas (Tabla 1.2). 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 algunos compuestos organoclorados como el cloroformo, el
tricloroetano y tetracloroetano. [70].

En el laboratorio, la adicion del metal se realiza tradicionalmente en forma de sales ferrosas puras,
pero en escalas mayores el uso de éstas se vuelve extremadamente caro, y normalmente se usa
Fex(NH4)2.SO4, que contiene 20% de hierro activo [71].
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Este proceso posee un gran numero de ventajas: el Fe(ll) es abundante y no toxico, el peréxido de
hidrégeno es facil de manejar y ambientalmente benigno. No se forman compuestos clorados como
en otras técnicas oxidantes. El disefio de reactores para la aplicacién tecnolégica es bastante sencillo
[70]. Una limitante de la reaccion Fenton lo constituye la regeneracion del catalizador Fe(ll) debido a
que la velocidad de la reaccion 1.1 (k = 40-80 L.mol'.s™") [68] es varios érdenes de magnitud mayor
que la de las reacciones 1.4 (k =9.1 x 107 L.mol'.s") [68] y 1.5 (k = 2.7 x 103 &™) [72].

b) Efecto de los parametros de operacion

Concentracién de peréxido de hidrégeno: Tedricamente, la relacion estequiométrica molar (cantidad

tedrica necesaria para la mineralizacion total del contaminante) H>O/substrato debe oscilar entre 2 'y
10 cuando se usa el reactivo para la destruccion de compuestos solubles [49, 73, 74]. Sin embargo,
en la practica esta relacién puede ser a veces de hasta 1000, ya que en muestras ambientales el
compuesto a destruir siempre viene acompafado de otros que compiten con él por el OHe. La relacion
peroxido/Fe(ll)/compuesto se puede mantener por adicién intermitente del oxidante o fijada al inicio
de la reaccioén [49, 74, 75]. Generalmente la velocidad de degradacion de los compuestos organicos
aumenta con el aumento de la concentracion inicial de peréxido de hidrégeno hasta alcanzar un valor
Optimo, a partir del cual ésta comienza a disminuir. Esto se debe a que en exceso de perdxido y con
altas concentraciones de OHe, tienen lugar reacciones competitivas que producen un efecto inhibitorio
para la degradacion. Los OHe son susceptibles de recombinarse (reaccion 1.12) o de reaccionar de
acuerdo con las reacciones (1.8, 1.9). Estas reacciones consumen OHe disminuyendo asi la

probabilidad de oxidacion.
OHe +0H - H,0, (1.12)

Concentracion del catalizador de hierro: La degradacion de los compuestos organicos, inicialmente

aumenta con el aumento del catalizador de hierro utilizado. Sin embargo, después de alcanzar un
valor éptimo determinado, la degradacion se mantiene practicamente invariable. Generalmente dicho
Optimo corresponde a un valor de la razén molar [H20;]/ [Fe] entre 10 y 50 [76-78], llegando a ser
mucho mayor, cerca de 400, cuando se tratan aguas residuales reales o concentradas [79]. Segun
Koprivana and Kusic, la concentracion minima de hierro necesaria para la reaccion de Fenton se
encuentra en el rango de 3 — 15 mg.L™" (0.05 - 0.3 mM). Por otra parte, una concentracion de hierro
excesiva podria aumentar los costos del proceso debido a la necesidad de disminuir estas
concentraciones una vez finalizado el proceso, por debajo del limite de descarga permitido (2 mg.L"’

para la Union Europea).
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La reaccion Fenton ha sido ampliamente utilizada en la degradacién de un gran numero de

plaguicidas [80-83] (Tabla 1.2) debido a sus innumerables ventajas.

Tabla 1.2. Uso de la reaccion Fenton para la degradacion de diferentes plaguicidas.

Plaguicida

Principales resultados

4-clorofenol [80]

A una concentracién inicial de 100 mg L', se obtuvo la degradacion total y la
conversion en CO2 y algunos acidos de cadenas cortas. Al disminuir la
concentraciéon de H:02 por debajo de la cantidad estequiométrica, y con
pequefas cantidades de Fe3*, el valor del carbono organico total fue

significativamente mayor.

diuron, alaclor y atrazina [81]

Se estudié la reaccién Fenton con la oxidacién biolégica para la degradacion del
diuron y la atrazina (27 mg.L") y el alaclor (180 mg.L™"). Las dosis de H202
variaron entre un 20 y un 100% de la cantidad estequiométrica relacionada con
la DQO inicial. Se obtuvo un incremento importante en la biodegradabilidad de
los efluentes de alaclor y atrazina, con un 60% de la estequiometria, mientras que
para el diuron solamente con un 40% de la estequiometria se obtuvieron

resultados similares.

clorfenvinfés [82]

Se evidencio el importante rol de la temperatura al estudiarla entre 10 y 70°C. El
tiempo para la degradacion total de la molécula disminuy6 de 3 horas a solo 5
minutos y la mineralizacion después de 3 horas aumenté de un 5% a un 35% al

aumentar la temperatura.

2,4-D [83]

Se utilizé Fenton heterogéneo con FeS como catalizador para la degradacion del
2,4-D. El herbicida se degradado eficientemente a pH entre 2.0-6.5, con
degradacion total a pH 4.5 en 300 min y una mineralizaciéon de 70.4%. Como
subproductos de degradacién se identificaron el 2,4-diclorofenol, la 2-
clorohidroquinona, el 4.6-diclororesorcinol, la 2-clorobenzoquinona y un gran

numero de acidos de cadenas cortas.

1.3.1.2 Procesos basados en la ozonizacion

a) Principio y mecanismos

El ozono fue descubierto en 1840 por el suizo Schénbein mediante la electrélisis del acido sulfurico.

Este demostré que esta molécula, compuesta por oxigeno, era capaz de reaccionar con diferentes

compuestos en condiciones en las que el oxigeno no lo hacia. En 1865, finalmente se demuestra la

composicion quimica del ozono (O3) mediante una medicioén indirecta de su densidad.
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La molécula de ozono es muy reactiva y posee un alto potencial oxidante (Tabla 1.1), lo que hace
que su campo de aplicacién sea muy amplio. Este es utilizado en la actualidad en innumerables
sectores, desde el tratamiento de agua potable hasta la sintesis de productos farmacéuticos y la
industria alimenticia.

El ozono es un compuesto natural, presente en la atmdsfera terrestre en concentraciones bajas,
donde juega un importante papel filtrando la radiacion UV emitida por el sol. A temperatura y presion
ambientes el ozono es un gas inestable, de color azul y un olor caracteristico. Su maximo de
absorcion se sitla a 254 nm, lo que facilita su medicién en fase gaseosa.

El primer generador de ozono fue construido en 1857 por Von Siemens. El principio se basa en crear
una descarga eléctrica dentro de un tubo por el que circule un gas que contenga oxigeno (aire,
dioxigeno puro o aire enriquecido con dioxigeno), esta descarga provoca la ionizacion del gas

conduciendo asi a la formacién de ozono (reaccion 1.13).
30, < 20, (1.13)

La reaccion 1.13 es reversible, razén por la cual el ozono no se puede almacenar ni transportar.
Debido a su gran inestabilidad la produccion de ozono en el sitio de utilizacion es obligatoria. El
rendimiento de los generadores de ozono es bajo y el consumo energético es del orden de 10kWh
aproximadamente, por lo que el ozono se considera un reactivo caro.

En el tratamiento de aguas, el ozono se utiliza, ante todo, por su poder oxidante, que le confiere una
importante reactividad frente a un gran nimero de compuestos organicos e inorganicos. No obstante,
en el afio 1976 Hoigné y Bader [84] demostraron la existencia de dos vias principales de reaccion del
ozono, la via molecular, donde el ozono reacciona directamente con la materia organica o inorganica,
siendo este un proceso lento y selectivo, y la via indirecta, donde le ozono molecular se descompone
en el agua produciendo radicales hidroxilo (reaccién 1.14), que poseen una reactividad no selectiva
mucho mas potente que la del propio ozono. El mecanismo completo de la ozonizacién es complejo
debido a que parametros como, el pH o la naturaleza de las moléculas a destruir se deben tener en

cuenta para conocer la via que sera privilegiada [84].

b) Efecto de los parametros de operacion

Concentracion y flujo de ozono: La concentracion de ozono es un parametro importante a tener en

cuenta en el proceso de ozonizacion. Varios estudios han mostrado que al aumentar la
concentracion de ozono aumenta la concentracion de radicales hidroxilo por la reaccion 1.14 [85-
87]. De igual forma, el flujo de ozono puede influir en la eliminacién de compuestos debido a que un
mayor flujo de ozono origina mayores concentraciones de ozono en agua hasta llegar al valor de
saturacion [85].
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Velocidad de agitacion: La velocidad de agitacion puede favorecer la transferencia de ozono de la

fase gaseosa a la fase liquida, aumentando asi la concentracion de ozono disuelto en agua [85], no

obstante a altas velocidades se puede producir la desgasificacion del medio. Es por esto que este

parametro se debe tener en cuenta a la hora de disefar reactores de ozonizacion.

c¢) Estado del arte

Por otra parte, la utilizacion del ozono y su combinacion con otros agentes oxidantes como el H2Oo,

diversos catalizadores o con otros PAOs como la radiaciéon UV ha sido estudiada para la degradacion

de plaguicidas con resultados prometedores (Tabla 1.3).

Tabla 1.3. Uso de la ozonizacién y su combinacion con otros procesos para la degradacion de diferentes

plaguicidas.

Plaguicida

Principales resultados

alaclor, aldrin, atrazina,
clorfenvinfos, clorpirifés,
DDT, dicofol, dieldrin,

diuron, endrina, a-HCH, [-

HCH, lindano (y-HCH), 6-
HCH, heptaclor,
isoproturon, simazine,

terbutryn, vy trifluralin [88]

Se comparo la efectividad de varios procesos basados en la ozonizacion (Os,
03/H202, O3/TiO2 y O3/H202/TiOz2) para el tratamiento de muestras reales obtenidas
del rio Ebro en Espafa. Los plaguicidas detectados se encontraban en el orden de
ng.L", solo la combinacion Os/H202/TiO2 fue superior al proceso de ozonizacion
solo.

alaclor [89]

Al estudiar de los subproductos de degradacién del alaclor por ozonizacion directa
y Os/H202 se obtuvo un gran numero de moléculas complejas comunes a ambos
tratamientos. Se observd una reduccion de la toxicidad determinada con el test

Daphnia magna

atrazina [90]

Se estudid la filtracion por membranas (ultrafiltracion, nano filtracién y osmosis
inversa) como pretratamiento en la oxidacion quimica de la atrazina. La eficiencia
de la combinacién de estos procesos con la ozonizacion resulté dependiente del pH

y de la composicion de la materia orgénica natural de las aguas a tratar.

bromacil, bentazona,
atrazina e isoproturon [91]

Se estudiaron los procesos Os/H202 y O3/H202/UV en una instalacion piloto. Para
una concentracion de 6 ppm de peréxido de hidrégeno, 1.5 mg.L-" de ozono y una
dosis de irradiacion UV variable entre los 700 y 950 mJ.cm la degradacién de los

plaguicidas siguio el orden siguiente: bromacil>bentazona>isoproturon>atrazina.

atrazina y metolaclor [92]
atrazina [93, 94]

La ozonizacion catalitica se estudio a escala piloto con catalizador de nano fibras de
carbono [92, 93] y carbones activados soportados con hierro y niquel [94]. La
presencia del catalizador mejorod la eliminacion de los plaguicidas en comparacion

con la ozonizacion directa.
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Tabla 1.3. Uso de la ozonizacién y su combinacion con otros procesos para la degradacion de diferentes

plaguicidas. (Continuacion)

Plaguicida Principales resultados

Se estudio el efecto de la variacién del pH inicial de la disolucion, en la degradacion
del 2,4-D con ozono y se compararon los resultados con los obtenidos para la
combinacion del ozono con la luz UV. Los mejores resultados se obtuvieron para el
2,4-D [95-97] mayor de los pH estudiados (pH 10), superiores a los obtenidos para la combinacion
Os3/UV [95]. Se evidencio el papel positivo de catalizadores como el Ni/TiO2 o el NiO2
[96, 97] al utilizarlos junto al ozono, con mejoras significativas en la degradacion y

la mineralizacion del 2,4-D.

1.3.2 Procesos con aporte de energia externa
1.3.21 Laradiaciéon gamma
a) Principio y mecanismos

Las radiaciones ionizantes son aquellas que ionizan la materia y extraen los electrones de sus
estados ligados al atomo. Estas pueden provenir de sustancias radiactivas, en las cuales la radiacion
es espontanea; o de generadores artificiales, como los generadores de Rayos X y los aceleradores
de particulas [98, 99].

Cuando las radiaciones ionizantes interactian con el agua se produce la excitacion de electrones y
se forman iones reactivos (OH", € ), H) y moléculas producto (Hz, H202). En presencia de oxigeno
en agua, el ién H* y el electron solvatado, se convierten en especies oxidantes como el radical peroxilo
(HO2*) y el anion peroxido (O%) que junto con el radical OHe, realizan la degradacion de
contaminantes [98].

A continuacién se muestran algunas de las reacciones que ocurren durante la radidlisis del agua
[100]:

Radidlisis del agua:

Hy0 + )Yy > Hy0% > He+0H o (1.15)
H,0% + e™ - e™ + nH,0 - e, (1.16)
H20+ + H20 i H30+ + OH o (117)

Reacciones primarias principales:
H+(ac) + OH™ (4c) = H,0 (1.18)
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He +0He— H,0 (1.19)
He +He— H, (1.20)
He +ege+Hy,0 = Hy+ OH™ (g (1.21)
OH e +ege = OH (40 (1.22)
2e(e + H,0 = Hy + 20H (4 (1.23)
€acy + Hlpey = H* (1.24)
He+0Hgy © ege + Hy0 (1.25)
OHe o Hiy+0 o (1.26)
H,0; = Hiyoy + 02H(g (1.27)

En presencia de oxigeno:
H°+02—>H02' (128)

ey + 02> 0% e
(1.29)

HOZ L H(tlc) + 02(_616) (130)

En presencia de N2O:

€acy T N20 + Hy0 » OH »« +0H (o) + N3 (1.31)
En presencia de Ha:

OHe+ Hy,—> He +H,0 (1.32)

En la actualidad el proceso de irradiacion se lleva a cabo mediante la utilizacién de irradiadores
gamma con fuentes de cobalto-60 o cesio-137, o un haz de electrones producido por aceleradores
[101].

Los irradiadores gamma existen comercialmente en diversos tamafios. Los hay desde muy
pequenos, para aplicaciones de investigacion, hasta aquellos capaces de procesar grandes
cantidades de producto. Las diferencias radican en el nivel de actividad de la fuente radiactiva y el

método que se utiliza para mover el producto. Los principios de disefio basicos son: maximizar el
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aprovechamiento de la energia de radiacién, proporcionar al producto una dosis relativamente
uniforme y lograr una operacion segura y sencilla [101]. Por otra parte, un acelerador de electrones
es un dispositivo capaz de acelerar estas particulas a velocidades cercanas a la de la luz. Este
torrente se conoce como haz de electrones. Cabe aclarar que, por tener masa, los electrones no
pueden penetrar profundamente en el material a tratar: alcanzan sélo alrededor de 3.5 cm (7 cm si
se irradia por ambos lados). Ademas, gracias a su carga eléctrica es posible guiarlos mediante
campos magnéticos hacia el producto en exposicion. En una instalacion industrial de este tipo se
logra obtener electrones con energias superiores a los 10,000,000 electrén volts (10 MeV). El
blindaje que se utiliza por lo general es concreto, acero o plomo. Cuenta con enclavamientos de
seguridad que garantizan que nadie pueda entrar a la camara de irradiacion cuando los materiales
se estan exponiendo. El producto a tratar se hace llegar a la camara mediante trasportadores de
rodillos o bandas. La extraccion del haz se puede adaptar para satisfacer diversos requerimientos.
Es posible disefiar aceleradores con un area de tratamiento o multiareas, flexibilidad que permite
incrementar la eficiencia en el uso del haz o reducir la energia del electrén para cumplir una
especificacion especial [101]. Las ventajas y desventajas de cada una de estos sistemas de

irradiacién aparecen resumidas en la Tabla 1.4.

Tabla 1.4. Principales ventajas y desventajas de cada sistema de irradiacién [101].

Tipo de Fuente Ventajas f)esventajas
e Hasta el 95% de su energia disponible e Alta energia e intensidad
e Buena penetracion e Emision continua
e Confiable e Requiere recarga
Irradiadores Gamma e Capacidad ajustable e Licenciamiento estrictamente
e Tecnologia probada regulado
¢ Buena uniformidad de dosis e Generacion de residuales
e Fuentes de Co-60 y Cs-137 radiactivos
e Bajo consumo de energia eléctrica
¢ Alta eficiencia e intensidad e Penetracion limitada
e ElI haz solo se utiliza cuando se e Los parametros de la maquina
Aceleradores de necesita, se interrumpe cuando se no son faciles de supervisar
electrones desea. e Mantenimiento complejo
e No genera desechos radiactivos ¢ Rango limitado de operacién

o Consume energia eléctrica

b) Rendimiento radiolitico

La caracteristica cuantitativa de la radidlisis es el rendimiento radiolitico (G-value) que no es mas
qgue el numero de moléculas, radicales libres, iones, particulas excitadas, entre otras, que se forman
o descomponen cuando el sistema absorbe 100 eV de la energia de la radiacion ionizante. La unidad
con la que se representa en el sistema internacional es mol.J!, pero una de las nomenclaturas que

mas se utiliza es moléculas/100eV.
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En las disoluciones para caracterizar las transformaciones radioliticas del disolvente se recurre al
concepto de rendimiento radiolitico de los productos primarios de la radidlisis [102, 103]. El

rendimiento radiolitico se calcula por la ecuacion |I.

G — Value = COD_C (N

donde Cy y C son las concentraciones iniciales y finales del contaminante (M) y D corresponde a la
dosis absorbida (Gy) [102, 103].

Recientemente Rivas-Ortiz y colaboradores [104] propusieron un nuevo criterio de evaluacion de la
eficiencia radiolitica, donde ademas de tener en cuenta la degradacion del farmaco se analiza la
degradacion de los productos intermedios formados durante la radidlisis. Este nuevo criterio fue

denominado G-value. y esta definido por la ecuacién II:

G —Value, = % (1)

donde COT, y COT (g.L") son las concentraciones de carbono organico total antes y después de la
irradiacion.
c) Efecto de los parametros de operacion

Dosis de radiacion: El estudio de la dosis en la degradacion de compuestos presentes en agua es

uno de los objetivos principales de investigacion cuando se trabaja con radiaciones ionizantes como
proceso avanzado de oxidacion, donde muchos autores reportan un aumento de la degradacion de
los contaminantes con el aumento de la dosis de irradiacion [19, 102, 103, 105, 106]. El rendimiento
radiolitico disminuye considerablemente con el aumento de la dosis absorbida. Esto podria deberse
a la formacion de productos intermediarios que compiten con el contaminante principal en la

reaccion, y al incremento en las reacciones de recombinacién [107, 108].

Tasa de dosis: A tasas de dosis bajas toma mas tiempo suministrar una dosis predefinida, lo cual

es favorable en la degradacion radiolitica, puesto que aumenta el tiempo de exposicion a la
radiacion, aumentando asi la posibilidad de reaccion del radical hidroxilo con el contaminante. Por
otra parte, a tasas de dosis altas las especies reactivas producto de la radidlisis del agua se forman
en grandes cantidades y la mayor parte de estas se consumen reaccionando entre ellas [99]. De
igual forma, para tasas de dosis altas se observa una disminucion del rendimiento radiolitico,

justificado por un aumento en la probabilidad de recombinacion de las especies reactivas [109].

d) Estado del arte

La radiacion gamma se ha estudiado por varios autores para evaluar la degradacion de diferentes

plaguicidas, algunos de los resultados alcanzados por estos se muestran en la Tabla 1.5.
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Tabla 1.5. Uso de la radiacion gamma en la degradacion de diferentes plaguicidas.

Plaguicida

Principales resultados

p-nitrofenol [100]

Se estudio la degradacion gamma catalitica del p-nitrofenol a 50mg.L", y
concentraciones de TiOz2 de 0, 0.5, 1.0 y 2.0 g.L-".La presencia del catalizador

aumento la mineralizacién de 16 a 42% para la mayor concentracion de TiOx.

pentacloronitrobenceno [110]

El pentacloronitrobenceno en una disolucién de metanol (100 ppm) se degradé
un 8% a 5 kGy de irradiacion. El primer producto de degradacion fue el

pentacloroanilino.

alaclor [111]

Al estudiar la combinacién radidlisis/H202 aumento la mineralizaciéon de 81.7 a
99.2% para 0.1 yM de oxidante y una dosis de radiacion de 200 Gy. Al aumentar
la cantidad de H202 por encima de esta dosis la mineralizacion comenzé a

disminuir debido a la recombinacion de los radicales OHe.

clorpirifés [112]

Una disolucion acuosa de clorpirifos (200-1000 pg.L) fue irradiada a diferentes
dosis (30-575 Gy), para un 100% de degradacién a 500 pg.L' y 575 Gy. El G-
value disminuy6 con el aumento de la dosis absorbida.

clorpirifés, diazinon,
fosfamidon [113]

La degradacién aumenta al aumentar la dosis de radiacion. El diazinon, el
clorpirifés y el fosfamidén se degradaron en un 85-90%, 80-91%, y 90-95%,
a una dosis de 1.0 kGy.

endosulfan [109]

Se obtuvo una degradacion del 97% del endosulfan al irradiar la disolucion
acuosa a 1020 Gy. La eficiencia del proceso se afect6 en presencia de captores
de radicales e (ac) como el N20, NOs~ y Fe3*. El G-value disminuy6 con el

aumento de la dosis absorbida.

diuron [114]

Se obtuvo una constante de velocidad de segundo orden. La presencia de
oxigeno disuelto en la disolucidon acuosa inicial aumentd la degradacion del

contaminante.

1.3.2.2 El ultrasonido.

a) Principio y mecanismos

En los procesos ultrasénicos las ondas sonoras tienen frecuencias superiores a las que pueden ser

percibidas por el oido humano (16 kHz) e inferiores a 1 GHz, limite después del cual se habla de

hipersonido. Cuando una onda ultrasonora se propaga en un medio liquido, se produce el fenémeno

de cavitacion acustica, formandose burbujas de vapor o gas. Una vez que las burbujas de cavitacién

se forman, ellas crecen, oscilan e implotan bajo la accién del campo ultrasonoro.

El tiempo de vida de las burbujas de cavitacion es del orden de los microsegundos y la implosion

violenta de las mismas genera, de manera localizada y transitoria, altas temperaturas (5000 °C en el

interior de la burbuja), presiones (100 MPa) y la formaciéon de especies altamente reactivas tales
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como los radicales hidroxilos (OH¢), los radicales hidroxiperoxilo (HO2¢) y el peréxido de hidrogeno
(H202).

La cavitacion esta influenciada por parametros propios de la onda, como la frecuencia y la intensidad;
por las propiedades del medio y por las condiciones operatorias del sistema. Las reacciones 1.3,
1.19, 1.20, 1.28 y de la 1.33 a la 1.41 muestran la sondlisis en disolucion acuosa y la subsecuente
oxidacién de contaminantes en presencia del US [115]. Las condiciones creadas al momento de la
implosién favorecen tanto las reacciones de oxidacién con los radicales formados, como la pirdlisis

de algunos compuestos.

H,0+))) > He +0H (1.33)
OHe +H,0 - H,0,+H e (1.34)
He +0OHe+— H,0 (1.19)
He +He— H, (1.20)
20 ¢ —> 0, (1.35)
O+ H,0 - 20H » (1.36)
OHe +0OH - H,0+ 0, (1.37)
He + 0O, > HO, » (1.28)
He + HO, e - H,0, (1.38)
HO,+ + HO, - H,0, + 0, (1.39)
RH + OH ¢ - Productos finales (CO,, H,0, otros productos de degradacion) (1.3)
RH + HO, » = Producto degradado (1.40)
RH + H,0, +))) = Producto degradado (1.41)

Existen varios tipos de reacciones que se producen a través de la irradiacion ultrasénica, en funcion

de la region en la que se forman durante la cavitacion acustica [116]:

1. Pirdlisis dentro de la burbuja de cavitacién o en la interfase. Reaccion de combustién debido

a la alta temperatura y presion en la fase gaseosa.
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2. Ataque de radicales libres que se producen en la interfase gas-liquido por radicales

altamente reactivos producidos en la disociacién del agua.

La existencia de un mecanismo o la combinacién de estos depende, entre otros factores, de la
naturaleza del compuesto quimico (volatilidad e hidrofobicidad), de la frecuencia y de la presencia

de gases en el sistema [117].

b) Efecto de los parametros de operacién

Frecuencia: La frecuencia utilizada va a determinar el radio de resonancia de la burbuja formada,
asi como el tiempo de vida de las mismas. Por ejemplo, a 20 kHz, el radio de resonancia de las
burbujas de cavitacion es de aproximadamente 170 um y el tiempo de vida es del orden de 1-100
Js. Bajo estas condiciones la implosion de la burbuja ocurre después de varios ciclos de compresién
y expansion lo que conlleva, de un lado, a la recombinacién de los radicales formados e impide la
transferencia de los mismos a la fase liquida. Por el contrario, a frecuencias medias (300-1000 kHz),
el radio de resonancia de las burbujas de cavitacibn es extremadamente pequefo
(aproximadamente 4.6 um a 500 kHz) y el tiempo de vida es de aproximadamente 0.4 us como
promedio. Por ende, a mayor frecuencia el tamano de la burbuja de cavitacién es mas pequefa y
le energia liberada durante el colapso es menor, sin embargo, se ha constatado que los efectos
radicalarios son mayores a estas frecuencias. A frecuencias muy altas, la expansion de la onda dura
tan poco tiempo que las moléculas no pueden alejarse lo suficiente para producir la burbuja. En el
rango de frecuencias de los megahertz la cavitacion es muy débil o inexistente, y generalmente la

frecuencia éptima se encuentra entre 200 y 500 kHz [116].

Intensidad ultrasonora: Se define como la relacion entre la potencia de entrada al sistema y el area

de irradiacion. Existe una intensidad critica para que la cavitacién acustica pueda ocurrir, por lo
tanto, los efectos beneficiosos de la cavitacion no se obtendran a intensidades inferiores a este
limite. Al aumentar la intensidad, aumenta el tamano de las burbujas de cavitacién formadas y
entonces la energia liberada por el colapso. Existe un limite de intensidad ultrasonora por encima
de la cual la cavitacion es tan fuerte que se forma una capa de burbujas en la superficie emisora

que amortigua el paso de las ondas y disminuye el impacto de las mismas [118].

c) Estado del arte

La técnica del US se ha estudiado para el tratamiento de aguas contaminadas con compuestos
aromaticos, alifaticos clorados, organicos sulfurados, alcoholes, farmacos, productos cosméticos,
patdgenos y bacterias [119-124] y plaguicidas (Tabla 1.6). Esto demuestra, sin lugar a dudas, que
esta técnica se puede aplicar para tratar cualquier tipo de agua residual, pero debido a la ineficiente

conversion de energia en la produccion de la cavitacion acustica y la dificultad ante un posible
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escalado no se han reportado en la literatura instalaciones industriales para el tratamiento de aguas

residuales con esta técnica, es por esto que hoy las investigaciones dirigen sus esfuerzos a combinar

procesos que incluyan el US como técnica de tratamiento [125]. Recientemente, numerosos articulos

reportan la combinacion del US con ozono [126], radiacion UV [127-129], peréxido de hidrégeno [122,
128, 130], el reactivo Fenton [131, 132], foto-Fenton [25, 133-135], y catalisis heterogénea [125]. La

intensificacion del US en el tratamiento de aguas residuales con otras técnicas puede ayudar a reducir

el costo del tratamiento y mejorar su eficiencia de degradacion.

Tabla 1.6. Uso del ultrasonido en la degradacién de diferentes plaguicidas.

Plaguicida

Principales resultados

carbofuran [131]

Se estudié la influencia de la concentracion inicial del plaguicida y la dosificacion
del peroxido de hidrégeno y el hierro en la sondlisis y el US/Fenton. El proceso
US/Fenton demostrd ser mas efectivo en la eliminacién del contaminante y el
aumento de la concentracion inicial del carbofuran conllevo a una disminucion en

su degradacion.

alaclor [130, 133, 134]

Se determiné la influencia del pH, la adicién de diferentes reactivos como el
peréxido de hidrégeno, el tetracloruro de carbono, el reactivo de Fenton y
bicarbonato de sodio. Las condiciones acidas, y la adicion de los diferentes
reactivos, excepto el bicarbonato de sodio debido a su papel de captor de
radicales, favorecid la eliminacion del contaminante [130]. Este mismo
comportamiento lo reportaron Wang et al. [133, 134], donde ademas se encontré
que el aumento de la temperatura de reaccion inhibio la degradacion del

contaminante.

linuron [135]

isoproturon [136]

La degradacion del linuron y el isoproturon por sono-fotodegradacién
(US/UV/Fe(ll)) mostré ser mas eficiente que la obtenida por la sondlisis, donde a
200 kHz y 100 W la degradacion del linuron pasé de un 79 a un 100% en 20
minutos, 1.2 mol L' de Fe (ll) y una intensidad luminosa de 20 mW cm-2 [135].
Para el isoproturon se obtuvo un 100% de degradacién en una hora de reaccion
[136].
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Tabla 1.6. Uso del ultrasonido en la degradacién de diferentes plaguicidas. (Continuacion)

Plaguicida Principales resultados

Aumentd la degradacion de un 78% en 90 minutos para el US hasta un 100% de

atrazina [129, 137] degradacion en solo 20 minutos para el US/Os [129]. La combinacion US/UV fue

efectiva con una mejora de la mineralizacion de este mismo plaguicida [137].

La sinergia de acoplamiento de los procesos US y foto-Fenton solar se estudié
diuron [25] en un reactor piloto. Los resultados del acoplamiento beneficiaron tanto la
degradacion como la mineralizacion del plaguicida,

1.3.2.3 Radiacién ultravioleta
a) Principio y mecanismos

Para producir cambios por fotoquimica en una molécula, el sistema debe irradiarse con luz de
energia en el rango UV-visible. El espectro visible cubre longitudes de onda entre 400 y 800 nm. El
sol emite luz, calor y radiacion UV. La region UV abarca el intervalo de longitudes de onda de 100
a 400 nm y se divide en tres intervalos: UVA (315-400 nm), UVB (280-315 nm) y UVC (100-280 nm)
[138]. Al atravesar la atmésfera la luz solar, el ozono, el vapor de agua, el oxigeno y el didxido de
carbono absorben toda la radiacion UVC y aproximadamente el 90%de la radiacion UVB. La
atmaosfera absorbe la radiacion UVA en menor medida. Como consecuencia de esto, la radiacion
UV que alcanza la superficie terrestre se compone en su mayor parte de rayos UVA, con una
pequena parte de rayos UVB. En la naturaleza la eficiencia de la transformacién fotoquimica en
aguas superficiales depende de muchos factores medioambientales como son la profundidad de la
columna de agua, la turbidez, la latitud geografica, la estacién, el tiempo y la sombra proporcionada
por los arboles y arbustos.

La fotdlisis puede ser directa o indirecta [139]. En la fotdlisis directa, una molécula absorbe la
radiacion UV disociandose en fragmentos mas simples. En la fotdlisis indirecta tienen lugar la
formacion de radicales libres altamente reactivos, por esta razén, en todo proceso en el que se
emplee la radiacién UV, la fotdlisis puede tener lugar. La intensidad y la longitud de onda de la
radiacién o el rendimiento cuantico del compuesto que se pretende eliminar son factores que
influyen en el rendimiento del proceso.

Usualmente, la radiacién UV aumenta apreciablemente la velocidad de reaccion de los PAOs en
comparacion con la misma tecnologia en ausencia de iluminacion. Como fuente de radiacion UV,
habitualmente, se utilizan lamparas de vapor de mercurio [140], pero el uso de luz solar asegura un
considerable ahorro de energia asi como instalaciones industriales mas seguras.

El uso de agentes oxidantes como H2O.y reactivo Fenton combinado con el empleo de la radiacion

UV incrementa la eficiencia de la fotdlisis [20, 141].
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El proceso foto-Fenton, por su parte, consiste en una version mejorada de la reaccion Fenton con la
presencia de radiacion UV. En este proceso, la radiacion UV incrementa la velocidad de formacion
de radicales OH+ y, ademas, mejora la regeneracion del catalizador ferroso por la reduccion de iones
Fe3* (reacciones 1.42 y 1.43), permitiendo de esta manera que el ciclo de reduccion-oxidacion

continde tanto tiempo como esté disponible el H.O» en el medio reaccionante [142].
H,0, + hv - 20H « (1.42)
Fe3* + H,0 + hv > Fe?t + H+(ac) + OH » (1.43)

Una desventaja importante del proceso foto-Fenton a escala industrial es el gran consumo de la
energia eléctrica por fuentes ligeras, representando mas del 60% de los costos totales. Como la luz
ultravioleta es un componente natural de la radiacion solar, ésta se convierte en una fuente de energia
econdémica y renovable. En las areas con baja insolacién, pueden usarse combinaciones de ldamparas
UV con foto-reactores.

A escala industrial, existen diferentes sistemas patentados. El sistema Calgon Rayox es un ejemplo
de un sistema foto-Fenton a escala comercial para el tratamiento de aguas contaminadas. Cabe
destacar que la primera planta comercial para la aplicacion del tratamiento foto-Fenton con radiacion

solar se encuentra instalada en Espana en la plataforma solar de Almeria [143].

b) Efecto de los parametros de operacién

Potencia de la lampara y longitud de onda: En los experimentos fotoquimicos la velocidad de la

reaccion esta determinada por la luz absorbida por las especies foto-reactivas y la intensidad de la
fuente emisora de luz. Para lograr altas velocidades de reaccion debe coincidir la longitud de onda
emitida por fuente de radiacion, con el maximo de absorcién de la molécula que se quiere eliminar o
de la especie foto-reactiva a descomponer (ejemplo el H2O,). Como fuente de radiacion UV, existen
cuatro tipos de lamparas diferentes las cuales se utilizan en funciéon del contaminante que se desee
eliminar, y cuya diferencia fundamental radica en la potencia de emision y el espectro de radiacion
de las mismas. Estas lamparas son: las lamparas de baja presion de mercurio (LBP Hg), las cuales
trabajan a potencias bajas (10-120 W) y una longitud de onda de 254 nm, con una eficiencia del 30
%; las lamparas de media presién de mercurio (LMP Hg), con potencias entre 100-60000 W,
longitudes de onda comprendidas entre los 200 y 300 nm y una eficiencia entre 5y 20 %; las lamparas
de arco de xendn (LXe-Arc), estas funcionan de manera diferente a las lamparas de presion de
mercurio, en lugar de ser fuentes continuas, aqui la luz se produce por un arco eléctrico instantaneo,
estas trabajan entre los 200 y 300 nm con una eficiencia entre un 20 y un 28 %; y las lamparas
patentadas, estas lamparas comerciales constituyen mejoras puntuales hechas a las lamparas de

media presion de mercurio y son disefiadas para usos especificos [139, 140].
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La radiacién UV constituye uno de los PAOs mas antiguos, y se ha usado con éxito en la eliminacion

de contaminantes presentes en aguas y efluentes industriales, incluyendo organoclorados alifaticos,

aromaticos, fenoles (clorados y sustituidos) [144-148] y plaguicidas [21, 149-154] (Tabla 1.7).

Tabla 1.7. Uso de la fotdlisis y los proceso UV/H20: y foto-Fenton para la degradacion de diferentes

plaguicidas.

Plaguicida

Principales resultados

endosulfan [149]

atrazina [150]

La degradacion se estudid mediante la combinacion UV/S20s2-, UV/HSOs™ vy
UV/H202, obteniéndose los mejores resultados para el S20g2". Al aumentar la
concentracion inicial del endosulfan se obtuvo una disminucién de la constante
de velocidad de pseudo-primer orden. Para la atrazina se encontré que la

degradacion era independiente del pH inicial de la disolucién.

atrazina [151]

En este estudio se logré eliminar concentraciones de 1 mg.L-" de atrazina
presentes en muestras de aguas residuales de plantas de tratamiento utilizando
luz UV y H202. Se observé un efecto negativo de la matriz natural estudiada al

funcionar como captor de radicales.

mecoprop-P, clopiralyd y
metaldehido [21]

El mecoprop-P se degradd con ambos procesos UV y UV/H202 obteniéndose la
mayor degradacion (99.6%) para el segundo proceso. En el caso del
metaldehido, se obtuvo muy poca degradacion para la fotdlisis sola, mientras que
para su combinacion con perdéxido de hidrogeno se obtuvo un 97.7% de
degradacion. La clopiralyd fue poco sensible a la degradacion por fotdlisis y
mostré la degradacion mas baja para el procesos UV/H20:2 entre los tres

plaguicidas

bromoxinil, trifluralin [152]

La combinacion UV/H20:2 resulté mas eficiente que el uso de UV solo, con una

degradacion de 90% para una dosis de H202 de 8.8x10* M.

thiacloprid [153]

Se obtuvo la constante de pseudo primer orden para la degradacion de thiacloprid
mediante el proceso UV/H202, con una degradacion del 97% en 120 minutos. La

mineralizacion después de 35 horas fue de un 83%.

2,4-D [20]

Se utilizo una lampara de KrCl. El 2,4-D se elimindo mas facilmente a en
concentraciones bajas. La presencia de perdéxido de hidrégeno mejord la
eficiencia de degradacion (relacion masica H202:2,4-D 2:1). Se determinaron
algunos productos de degradacion, siendo los principales el 2,4-diclorofenol, el 4-

clorofenol y el 2-chlorofenol.
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Tabla 1.7. Uso de la fotdlisis y los proceso UV/H20: y foto-Fenton para la degradacion de diferentes

plaguicidas. (Continuacion)

Plaguicida

Principales resultados

vydate (oxamil), couraze
(imidacloprid) y scala
(pirimetanil) [155]

Las plantas solares se deben disefiar para trabajar a temperaturas por debajo de
45°C para evitar pérdidas significativas de hierro, el peroxido de hidrégeno se

debe anadir en continuo para evitar un exceso y uso ineficiente.

diuron [156]

Se combind a escala piloto el foto-Fenton (9.4 mg.L~" de Fe(ll) y 72 mg.L™" de
H202) con luz solar y un sistema biologico para la eliminacion del diuron en
disoluciones reales y sintéticas, para una mineralizacion de aproximadamente

80% en ambos casos.

2,4-D [141]

Se estudid la influencia del pH (5-7), la concentracion inicial de Fe(ll) (1-2.5 mM)
y la velocidad de adicién de H202 (1.87-3.74 mmol.min~") en el proceso foto-
Fenton con luz solar para una disolucién salina de 2,4-D, fenol y 2,4 diclorofenol.
Las variables Fe(ll) y H202 jugaron un papel importante en la degradacion de los

contaminantes mientras que el pH (5-7) no mostré ninguna influencia.

1.3.3 Intensificaciéon de los PAOs con el peréxido de hidrégeno

El uso del H.O, como agente oxidante combinado con las técnicas descritas anteriormente

incrementa la eficiencia del proceso [20, 140], ya que con la interaccion de cada mol de H>O» con las

diferentes fuentes de energia tiene lugar la formacién de dos radicales hidroxilos (reaccion (1.42)),

que en presencia de contaminantes organicos forma compuestos mas simples, reaccion (1.3).

También tienen lugar otras reacciones de propagacion asociadas a este fendmeno. Las principales

reacciones de este mecanismo se muestran en las reacciones (1.3, 1.12, 1.42 y 1.44-1.46):

RH + OH e = Productos finales (CO,, H,0, otros productos de degradacién) (1.3)
OH e + OH - H,0, (1.12)
H,0, + hv — 20H (1.42)
H,0, - Hy0 +-0, (1.44)
HO,  +H,0, - OH « +H,0 + 0, (1.45)
HO, e +HO, - OH « +OH™ + 0, (1.46)
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El uso de H.O, ofrece grandes ventajas pues este oxidante es facil de manipular, accesible
comercialmente y estable térmicamente [49]. Como posee solubilidad infinita en agua, no existen
problemas de transferencia de masa asociados a gases, como en el caso del ozono. Es una fuente

efectiva de OHe¢, produciendo 2 OHe por cada H:O..

1.3.4 Parametros que influyen en la eficiencia de los PAOs

Ademas de los parametros especificos vistos anteriormente para cada PAO, existen una serie de

parametros comunes a estos y que influyen de igual forma en su eficiencia.

Concentracion inicial del contaminante: El porciento de degradacion de un compuesto esta vinculado

fuertemente a su concentracion inicial. Diferentes autores reportan que a medida que la concentracion
inicial es mayor, menor sera el porciento de degradacion de los contaminantes en cuestion, debido a

una insuficiencia en la cantidad de radicales OHe [19, 103, 157, 158].

PpH: La influencia del pH en la degradacion de contaminantes juega un papel crucial. Los compuestos
se comportan de manera diferente en medios acidos, neutros y alcalinos debido a sus capacidades
de protonacion y deprotonacion que facilita el proceso de degradacion. Diferentes autores reportan
una mayor eficiencia en la degradaciéon de contaminantes en medio acido, la cual decrece a medida
que aumenta el pH [19, 159]. Otros reportan una mayor eficiencia entre medios acidos débiles y
neutros para la degradacién [105, 106], mientras que algunos reportan una maxima eficiencia en la
degradacion en medios altamente acidos interviniendo fuertemente el radical hidrogeno en la
degradacion [107, 160]. De igual forma, la influencia del pH va a estar fuertemente relacionada con
el proceso en que se analice, por ejemplo, para el caso de la ozonizacion, esta ampliamente reportado
en la bibliografia el aumento de la eficiencia de degradacion de los compuestos a pH basicos, debido
al favorecimeinto de la via radicalaria de descomposicién del ozono a estos valores de pH, mientras
que para los procesos basados en la reaccion Fenton, es imprescindible trabajar a pH acidos (debajo
de 3) debido a la solubilidad del hierro.

Composicion quimica de la matriz: El efecto de la composicion quimica de la matriz acuosa en la

eficiencia de los PAOs es un punto crucial para la aplicacion real de estas técnicas, puesto que
las aguas naturales, usualmente, contienen concentraciones significativas de sustancias organicas e
inorganicas [161, 162]. La presencia de iones inorganicos y otros compuestos organicos afectan la
eficiencia de estos procesos, retardando la velocidad de degradacion de los contaminantes en que

se quieren eliminar debido a una competicion por los radicales OHe disponibles. [161, 163].

Temperatura: El papel de la temperatura en la eficiencia de los PAOs esta relacionado con el efecto
que tiene esta sobre la produccidn de radicales hidroxilo. Existen PAOS que son muy dependientes

de este parametro, como la ozonizacién, donde la eficiencia del proceso aumenta con la disminucion
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de la temperatura, debido fundamentalmente a la mayor solubilidad del ozono a bajas temperaturas
[164]. De igual forma, segun la ley de Arrhenius, es de esperar que con el aumento de la temperatura
en la reaccion de Fenton aumente la generacion de radicales hidroxilos, sin embargo, varios estudios
han reportado un valor 6ptimo alrededor de los 40°C, debido a la acelerada descomposicion del
peréxido de hidrégeno en oxigeno y agua [68, 165]. En el caso de los procesos ultrasonicos la
temperatura podria jugar un papel negativo, debido a que las altas temperaturas aumentaria la
cantidad de vapor en las burbujas de cavitacién amortiguando la implosion de estas, y aumentaria el

numero de burbujas atenuando la propagacién del ultrasonido [166, 167].

1.4 Algunas consideraciones técnico-econdémicas sobre la introduccién de los PAOs en la

industria.

El uso de los PAOs es una alternativa prometedora como pre o post-tratamiento en el tratamiento
de residuales liquidos, convirtiendo inicialmente el compuesto biorecalcitrante en intermediarios
biodegradables, seguidos por la oxidacion biolégica a didxido de carbono y agua. Esta combinacién
permite reducir el costo de tratamiento porque no es necesario mineralizar el contaminante
completamente, sera suficiente con que éste sea biodegradable y no téxico. Esto reducira el
consumo de los reactivos y energia. La evaluacion de los costos de tratamiento es uno de los
aspectos en el que hoy se centra la mayor atencion de los investigadores y tecnélogos. Los costos
globales se representan por la suma de los costos de inversion, de operacion y mantenimiento.
Estos costos para un sistema de tratamiento dependen también de la naturaleza y la concentracion
de los contaminantes, de la relacion entre el flujo del efluente y la configuracién de los reactores.
La aplicacion de estos de forma aislada en el tratamiento de residuales a escala industrial no esta
reportada en la literatura, debido fundamentalmente a los altos costos energéticos y sus dificultades
para un posible escalado. Los investigadores tratan de sortear estas dificultades combinando el
empleo de estas técnicas con otras técnicas, como la adicion de oxidantes como el perdxido de
hidrégeno, catalizadores, u otros procesos avanzados de oxidacion, lo que en muchos casos puede
ayudar a reducir el costo del tratamiento.

Un procedimiento para la estimacion de la eficiencia energética de degradacién de alguna de las
técnicas estudiadas puede ser el propuesto por Bolton y Carter [139], quienes introdujeron el
indicador llamado Energia Eléctrica por Orden de Magnitud (EE/O), el cual se calcula por la

ecuacion lll y representa la energia necesaria para degradar un litro de disolucion contaminada.

PXt

EE/O = TRTog? (Il

donde:

P: potencia de consumo en la instalacion (kW)
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t: tiempo de irradiacion (h)

V: volumen del agua tratada (L)

Co y C: concentracion inicial y final en las disoluciones de trabajo (mg/L).

Es importante sefalar que dicha ecuacién fue propuesta por los autores para el calculo de la
eficiencia de las lamparas UV utilizadas en el proceso de fotdlisis, siendo P la potencia de dichas
lamparas, sin embargo, ésta puede ser utilizada en nuestro caso, si tomamos P como la potencia
de los diferentes dispositivos utilizados segun el caso.

En esta investigacion, al calcular este parametro se tuvieron en cuenta todos los equipos
consumidores de energia eléctrica, es decir ademas de las fuentes de energia externas necesarias
para garantizar el proceso de oxidacion (lamparas UV, generador de US, generador de ozono, etc),
se incluyeron los agitadores, bombas peristalticas y equipos similares, sin los cuales la realizacion de
los experimentos hubiese sido imposible. Por otra parte, se calcularon dos indicadores diferentes,
uno teniendo en cuenta las concentraciones inicial y final del contaminante (EE/Op, ecuacion Ill) y
otro las concentraciones inicial y final del carbono organico total (EE/Ow, ecuacion 1V). Este ultimo se
determind con el objetivo de tener en cuenta la eficiencia en la mineralizacién puesto que constituye
un parametro mas real que evalua no solo la degradacion del contaminante sino también la de todos
los compuestos organicos, que incluye los productos de degradacién, presentes en el proceso.

PXxt

EE/OM = m (IV)
xlogCO—T

donde COT y COTy son las concentraciones iniciales y finales de carbono organico total en el

sistema.

1.5 Consideraciones finales

1. Un problema de gran actualidad, reportado en la literatura revisada, es la presencia de
plaguicidas en diferentes cuerpos de agua. La contaminacion por plaguicidas proviene,
fundamentalmente, de su uso indiscriminado en la agricultura y la eliminacion insuficiente de
estos productos en las plantas de tratamiento, que utilizan principalmente procesos
bioldgicos. El 2,4-D es uno de los herbicidas mas utilizados a nivel mundial y frecuentemente
encontrado en aguas subterraneas y superficiales de todo el mundo. La deteccion de la CLD
y el B-HCH, después de su prohibicion a finales de la década del 90, en las aguas tratadas
de un gran numero de islas del Caribe indica su gran persistencia en el medioambiente y la
ineficacia de los tratamientos convencionales de agua para su eliminacion. Se hace
necesario el desarrollo de nuevas técnicas de tratamiento para disminuir la presencia de

estos contaminantes en el medio ambiente.
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2. Los PAOs son técnicas novedosas que se han investigado y aplicado en los ultimos afios
para el tratamiento de contaminantes persistentes como los plaguicidas. Existen
aplicaciones a nivel industrial de algunos de estos procedimientos, pero su principal

desventaja es el alto costo de tratamiento.

3. A partir del analisis de la bibliografia, la presente tesis abordara el tratamiento de
disoluciones modelos de 2,4-D, CLD y B-HCH utilizando para ello diferentes técnicas de
oxidacion avanzada como la radiacién UV y UV solar, la reaccién Fenton, la ozonizacién, el
ultrasonido y la radiacion gamma; asi como la combinacion de los métodos fisicos con

oxidantes como el perdxido de hidrégeno, el reactivo de Fenton y el ozono.
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CAPITULO 2. MATERIALES Y METODOS
2.1 Estrategia de investigacion

La Figura 2.1 muestra la estrategia general de investigacion.
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Figura 2.1. Estrategia general de investigacion utilizada en la tesis

Inicialmente se trabajé con disoluciones simuladas de 2,4-D y se dividieron los PAOs en dos grupos,
los procesos sin aporte de energia externa, como la reaccion Fenton y la ozonizacion, y los procesos
con aporte de energia externa, como la radiacion gamma, la radiacion ultrasonica y la radiacién
ultravioleta. Para cada uno de estos procesos se analizé la influencia de los parametros especificos
de los mismos, asi como algunos parametros generales que pueden afectar su eficiencia.
Posteriormente se evalué la intensificacion de cada proceso fisico con el oxidante perdoxido de

hidrégeno y con el reactivo de Fenton. En el caso de la radiacién ultravioleta, se estudiéo ademas su
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combinacién con el proceso de ozonizacién, asi como la intensificacion de la combinaciéon con el
H.O. y el reactivo de Fenton. Una vez terminada esta etapa se lleva a cabo un estudio de factibilidad
para el proceso con mejores resultados realizando un escalado (escala de banco) con un reactor
solar, utilizando disoluciones preparadas con matrices reales. Finalmente, con el objetivo de
estudiar si estos procesos son extensibles a otros plaguicidas, se aplicaron dos de los procesos con
mejores resultados a dos plaguicidas organoclorados de de mayor toxicidad y persistencia en el

medio ambiente, la CLD y el B-HCH, que han sido poco estudiados con estas tecnologias en la

literatura.

2.2 Reactivos

La Tabla 2.1muestra todos los reactivos utilizados en esta tesis, su calidad y procedencia.

Tabla 2.1. Reactivos empleados en la investigacion, calidad y procedencia.

Utilizacién Reactivo Calidad Suministradores
Plaguicidas en 2,4-D (CsHsCl203) 99% Sigma-Aldrich
estudio CLD (C10Cl100) 99.5% Sigma-Aldrich
B-HCH (CsHsCls) 99.5% Merck
Peromdczlfljzeor:)drogeno 30% Fluka
Oxidantes y Sulfato de hierro
catalizadores heptahidratado 99.5% Sigma-Aldrich
(FeS04.7H20)
Zeolita Fe/ZSM-5 99% Sid-Chemie
Acetonitrilo (CH3CN) HPLC Sharlau-Chemie
Formiato de Amonio . .
Andlisis HPLC (NHsCOOH) 99.5% Sigma-Aldrich
Acido ortofosférico
(HsPOs) 85% Fluka
loduro de potasio (KI) 99.5% Sigma-Aldrich
S“'I;flzzdseos:;d'o 98 % Sigma-Aldrich
Disolucién Dihidrogeno fosfato de . .
inhibidora potasgio (KH2POA4) 9% Sigma-Aldrich
Hidrégeno fosfato de
sodio dihidratado 99% Sigma-Aldrich
(Naz2HPO4.2H20)
Captores de Metanol (CH4O) HPLC Sharlau-Chemie
radicales tert-butanol (C4H100) 98% Sigma Aldrich
Acido sulfuarico (H2S04) 95-97% Sigma-Aldrich
Ajuste de pH H|dr0)((l|\j1aood:)sod|o 99 % Sigma-Aldrich
Determinacion del Acido nitrico (HNO3) 95% AppliChem
hierro residual Acido perclérico (HCIO4) 97% AppliChem
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Tabla 2.1. Reactivos empleados en la investigacion, calidad y procedencia. (Continuacion)

Utilizacion Reactivo Calidad Suministradores
Sulfito de mercurio o
(HgSO3) 99% Merck
Sulfito de plata (Ag2S03) 99.5% Merck
Sulfato ferroso de
DQO amonio 99% Merck
((NHa4)2Fe(S0a4)2)
Dicromato de potasio 0
(K2Cr207) 99.5% Merck
Cloruro de hierro (lll)
hexahidratado 99% Merck
(FeCls.6H20)
DBO C'O”J(rga%el:)’a'c'o 99.5% Merck
Sulfato de magnesio
heptahidratado 99.5% Merck
(MgS04.7H20)
Método indigo T'“:ﬁ?:’;gjc’d'o 99% Sigma Aldrich
para Acido clorhidrico (HC) 98% Sigma Aldrich
determinacion de . .
la concentracion Trisulfonato Indigo de
potasio 99% Sigma Aldrich

de ozono
(C16H7K3N2011S3)

2.3 Equipamiento y modo operatorio

Para todos los experimentos realizados en esta investigacion la concentracion inicial del 2,4-D
utilizada fue 25 mg.L™" (0.11 mM). Esta concentracion es muy superior a las concentraciones de
este plaguicida encontradas en muestras reales (entre 0.5-30 pg.L™ [1]). Sin embargo, se escogid
esta concentracion por varias razones, primero las dificultades analiticas que representa trabajar a
concentraciones tan bajas, segundo que estudios precedentes demuestran que la degradacion y
mineralizacion de este plaguicida aumenta con la disminucion de la concentracion inicial del
contaminante [20] y tercero para poder establecer comparaciones con los resultados reportados con
otros autores que trabajan a concentraciones similares [20, 168]. Para los casos de la CLD y el (-
HCH se trabajé a 1 mg.L™' (2 uM) de CLD y 1 mg.L" (3.4 uM) de B-HCH. Teniendo en cuenta la baja
solubilidad en agua de estos plaguicidas, las disoluciones se prepararon a partir de una disolucion

inicial a una concentracion de 0.5 g.L™" de los plaguicidas en acetona. Para el caso

2.3.1 Reaccion Fenton

Estos procesos se llevan a cabo en un reactor Pyrex (Figura 2.2) de 1L de capacidad, equipado con
una lampara UV inmersa en un porta-lamparas (en los experimentos Fenton la lampara permanece

apagada). El reactor esta provisto de una camiseta para el control de la temperatura (30 £ 1°C) con
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un criostato Polystat 37 + R4. El reactor posee una sonda de temperatura y un agitador magnético,
que junto a una circulacion de aire mantiene la disolucion homogénea durante todo el tiempo de
reaccion (5 horas). Las muestras se tomaron a diferentes intervalos de tiempo correspondientes a
0, 10, 20 min, 1, 3 y 5 horas. En todos los casos el volumen de trabajo fue de 0.7 L y el pH inicial

de la disolucion se ajusté a 2.6 con 4cido sulfurico preparado al 10%.

r—[S

|IJ

Figura 2.2. Esquema del reactor fotoquimico: 1. Reactor Pyrex; 2 y 3. Camisetas de control de temperatura del
reactor y la lampara respectivamente; 4. Lampara UV; 5. Toma de muestra; 6. Burbujeador de aire; 7. Sonda

de temperatura; 8. Agitador magnético.

A diferencia de los procesos que involucran una fuente de energia externa, donde la reaccion de
oxidacion se detiene al dejar de irradiar la disolucién, la reaccion Fenton continua mientras exista
peréxido de hidrogeno en la disolucion. Para evitar la continuacion de la oxidacion de las muestras
de 2,4-D, una vez que estas fueron tomadas del reactor se mezclaron con una disolucién inhibidora
compuesta por yoduro de potasio (Kl, 0.1 M), sulfito de sodio (Na>SO3, 0.1 M) y un buffer de fosfato
compuesto por una mezcla de dihidrogeno fosfato de potasio (KH2PQO4, 0.05 M) e hidrégeno fosfato
de sodio (NazHPO4, 0.05 M). El Kl y el Na>SOs reducen el H>O2, mientras que el buffer de fosfato
precipita el excedente de hierro [169]. La utilizacion de la disolucion inhibidora trajo consigo una
serie de interferencias en el analisis por cromatografia liquida asociada al espectro de masa, por lo
que en el caso de la CLD y el B-HCH se utilizd6 como disolucion inhibidora el metanol [170].

La reaccién Fenton se puede clasificar en homogénea o heterogénea si tenemos en cuenta la
naturaleza del catalizador de hierro utilizado. La desventaja principal del proceso Fenton
homogéneo es la necesidad de un post-tratamiento, debido a que las concentraciones de hierro
aplicadas (cerca de las centenas de ppm) son mucho mayores que las concentraciones maximas
permitidas en la descarga (2 mg.L™") [171]. Ademas, el proceso Fenton homogéneo opera dentro
de un rango estrecho de pH, usualmente entre 2 y 4, fundamentalmente para evitar la precipitacién
del hierro durante la reaccién. La neutralizacién del efluente se realiza una vez finalizado el proceso

de oxidacién con el objetivo de eliminar el hierro remanente, produciendo lodos residuales, ademas
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del consumo de reactivos y la pérdida del catalizador. Para eliminar estas desventajas se utilizan
catalizadores heterogéneos de hierro (Fenton heterogéneo), permitiendo operar en rangos de pH
mayores y facilitando la reutilizacién del catalizador [73, 172]. Las zeolitas dopadas con hierro son
catalizadores heterogéneos de gran interés debido a la combinacién de sus propiedades acidas,
cataliticas y de adsorcion. Teniendo esto en cuenta se realizaron dos grupos de experimentos, con
el objetivo de evaluar la eficiencia de dos catalizadores diferentes. En un primer grupo se utilizé un
catalizador homogéneo, el sulfato de hierro heptahidratado (FeS0O4.7H.0) y en el otro un catalizador

heterogéneo (zeolita ZSM-5 con cargada con hierro).

2.3.1.1 Reacciéon Fenton homogéneo

Para los experimentos del proceso Fenton homogéneo, se utilizaron diferentes concentraciones de
Fe(ll) (FeSOsx7H.0O) y H20,, segun la concentracion inicial de cada plaguicida y las
concentraciones utilizadas en la literatura para este tipo de estudios.

Las concentraciones del oxidante se escogieron tomando como referencia la concentracién
estequiométrica necesaria para la oxidacion del plaguicida, segun las reacciones 2.1, 2.2y 2.3. La

Tabla 2.2 muestra las condiciones estandares en que se realizaron estos experimentos.

CsHyCl,05 + 15H,0, = 8CO, + 17H,0 + 2HCl (2.1)
C,0Clyo0 + 14H,0, = 10C0, + 9H,0 + 10HCI (2.2)
CsCleHy + 12H,0, = 6C0, + 12H,0 + 6HCI (2.3)

Tabla 2.2. Condiciones experimentales del proceso Fenton homogéneo.

.. Concentracion H20;
Relacion

Plaguicidas H,04/Fe(ll) Car_1tida'd - mM Concentracion Fe(ll) (mM)
estequiomeétrica
2,4-D 10 5 8.5 0.84
CLD 2 20 0.6 0.3
B-HCH 2 20 0.8 04

2.3.1.2 Reaccién Fenton heterogéneo

El catalizador utilizado en este grupo de experimentos fue la zeolita ZSM-5 cargada con hierro (Fe-
MFI). La red porosa de la zeolita ZSM-5, con poros de 0.51x0.55 nm es tridimensional y esta
compuesta por dos grupos de canales, rectos y sinusoidales de 0.54 y 0.56 nm respectivamente [173]
(Figura 2.3 y Tabla 2.3).
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Figura 2.3. Estructura de la zeolita ZSM-5 [174]

Tabla 2.3. Propiedades fisicoquimicas de la zeolita ZSM-5 utilizada (?Analisis ICP-AES del lixiviado acido,
banalisis SEM-EDX de la zeolita Fe-MFI, °dato del proveedor Siid-Chemie, ddispersién metdlica y diametro
medio de cristales calculados a partir de la quimisorcion de CO; eDiametro principal de los cristales calculados
a partir de DRX, fArea de superficie especifica, volimenes porosos, mesoporosos, microporosos y totales,
medido por porosimetria de N2, 9Diametro medio del volumen de los aglomerados en suspension (método de

difraccion laser), "pH en el punto de carga cero medido por titracion de masa)

Propiedades

Denominacién Fe-MFI
Soporte ZSM5 (SiO2/Al203=27)
%Fe 3.42/3.1+0.9°/ 3.6°
Dispersion de hierro (%) 224

dc,co (nm) 4d

Seet (M?/g) 329¢
VMesoporos (CM3/g) 0.05¢
VMicroporos (€mM?3/g) 0.13¢

Vporos (cM3/g) 0.18¢

d43 (Um) 7.9

PHpzc 2.99

Esta zeolita contiene una cantidad de hierro equivalente al 5% en masa de 6xido de hierro (lll)
(Fe20s3). Para disminuir la dispersion/absorcion de la luz, se fijé una concentracion del catalizador de
1 g.L™", la cual corresponde a 0.13 mM de hierro accesible y 0.62 mM de hierro total [175, 176].

Antes de la reaccién de oxidacion, se realizé un estudio preliminar poniendo en contacto la zeolita
con la disolucién de 2,4-D (25 mg.L") durante un tiempo de cinco horas. Este estudio tiene como

objetivo determinar el grado de adsorcién del plaguicida sobre la zeolita.

44



INSTEC MATERIALES Y METODOS

2.3.2 Procesos basados en la ozonizacion

Para los experimentos basados en la ozonizacién se utilizé la instalacion que se muestra en la
Figura 2.4. El ozono se produce por un generador (WEDECO 4-HC) alimentado con oxigeno, con
una capacidad de produccion maxima de 4 g.h™'. A la salida del reactor la fase gaseosa se dirige
hacia un analizador de ozono gaseoso y posteriormente hacia un destructor de ozono, el cual se
calienta mediante una resistencia a 450°C con el objetivo de descomponer el ozono en dioxigeno
antes de ser expulsado a la atmésfera. En el montaje de la instalacion se agregé una valvula para
analizar la concentracion de ozono gaseoso a la entrada del reactor (posiciéon 1) y a la salida
(posicidn 2). La concentracion a la entrada del reactor se mide antes de comenzar cada experimento
y la concentracién a la salida se mide durante todo el experimento.

El reactor utilizado para los experimentos de degradacion del 2,4-D (Figura 2.4) consistié en un
reactor de vidrio con un volumen efectivo de 1.5 L (volumen de trabajo 1 L) provisto de un agitador
mecanico. El reactor posee una camiseta conectada a un criostato para el control de la temperatura
(30 °C). La entrada de ozono al reactor se llevd a cabo a través de un distribuidor poroso plano de
acero inoxidable, con el objetivo de asegurar una mayor superficie de contacto entre la disolucién y
el gas.

En el caso de la CLD y el B-HCH, se utilizé un reactor cilindrico de 0.5 L de capacidad, en el cual
la disolucion se agita naturalmente por el burbujeo producido por el ozono entrante. En ambos
reactores se llevaron a cabo experimentos en “blanco” (utilizando oxigeno en lugar de ozono) para

asegurarnos de la inexistencia de pérdidas de contaminantes debido a la adsorcion en el reactor.

Figura 2.4. Esquema de la instalacion utilizada en los experimentos de ozonizacién: 1. Botella de oxigeno; 2.

Agitador mecanico; 3. Toma de muestra; 4. Reactor de ozonizacion; 5. Entrada de ozono; 6. Salida de ozono.

En estos experimentos la concentracién inicial de los contaminantes y el volumen de trabajo fueron

los mismos que en la reaccion Fenton.
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En el proceso de ozonizacion, tanto la concentracion de ozono como su flujo, juegan un rol
fundamental en la degradacion de los contaminantes, pues determinan la concentracion de
radicales hidroxilo en la mezcla reaccionante. De igual forma la velocidad de agitacion es un factor
importante, debido a que es imprescindible en el proceso de difusion del ozono en la disolucion. Por
esta razon, se realizé un estudio de la influencia de estos parametros en la degradacion del 2,4-D.
Las concentraciones de ozono evaluadas fueron 13, 48 y 80 g.Nm. El flujo de ozono se vario entre
15y 30 L.h"" y la velocidad de agitacion entre 100 y 500 min™'. Los valores de flujo y concentracion
de ozono evaluados se escogieron teniendo en cuenta las caracteristicas técnicas del equipo y los
valores reportados en la literatura, con el objetivo de establecer comparaciones con otros trabajos
similares. Todos estos experimentos se realizaron a pH 3.5 (pH natural de la disolucién de 2,4-D).
Teniendo en cuenta las dos vias de reaccion del ozono con los compuestos organicos, y la influencia
del pH en el desarrollo de estas vias, se investigd el papel jugado por el pH inicial de la disolucién,
variandolo entre los valores 3.5 y 12 y se determiné el mecanismo de reaccién del ozono
predominante en la degradacion del 2,4-D, mediante la utilizacién del tert-butanol como captor de
radicales.

Finalmente, teniendo en cuenta los beneficios de la intensificacién del proceso de ozonizacién con
oxidantes y catalizadores, planteados en el Capitulo 1, se estudié la utilizacién del peréxido de
hidrégeno como oxidante, y el FeS04.7H,O'y la zeolita Fe-MFI como catalizadores homogéneos y
heterogéneos de hierro. En el caso del oxidante, se utilizaron 0.8, 3.4, 5.9 y 8.5 mM de perodxido,
correspondientes a 0.5, 2, 3 y 5 veces la estequiometria de la reaccion 2.1. Las cantidades de
catalizador utilizadas fueron las mismas que en el caso del proceso Fenton homogéneo y
heterogéneo. Estos experimentos se realizaron a una concentracion de ozono de 48 g.Nm= y un
flujo de 30 L.h™.

2.3.21 Determinacion de la concentracion de ozono disuelto en agua.

Para determinar la concentracién de ozono disuelto en agua durante los experimentos se utiliz6 el
método indigo [177], que es un método colorimétrico basado en la decoloracion del trisulfonato

indigo de potasio en su reaccion con el ozono (Figura 2.5).

Figura 2.5. Mecanismo de reaccién del método indigo
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Experimentalmente, el reactor se llena con 700 mL de agua desionizada, a través de la cual se hace
pasar el ozono a una concentracién (en fase gaseosa) y un flujo conocidos. Las muestras (1 mL) se
toman cada tres minutos hasta obtener una concentracion de ozono disuelto estable. Estas
muestras se mezclan con 1 mL del reactivo indigo y posteriormente con 8 mL de agua desionizada,
obteniendo un volumen final de 10 mL que es analizado en un espectrometro UV a 600 nm. La
concentracién de ozono se mide por la pérdida de trisulfonato indigo, por lo que se requiere la
medicion de la absorbancia tanto inicial como final de cada muestra. Para esto, se realiza la
medicion de una muestra libre de ozono (la absorbancia de trisulfonato indigo inicial) y de la muestra
con la concentracion de ozono que se quiere determinar (la absorbancia de trisulfonato indigo final).

La diferencia de absorbancia se convierte en la concentraciéon de ozono deseada.

2.3.3 Laradiacion gamma

El proceso de radidlisis se llevoé a cabo en el irradiador gamma ISOGamma — LLCo (Figura 2.6),
que utiliza fuentes selladas de radiacion gamma (con el radiontclido ®°Co como emisor) de un
diametro de 11 y 220 mm de altura. La actividad total maxima de ®°Co con que puede ser cargada
la instalacion es de 888 TBq (24 kCi). La cantidad de fuentes con que se carga la instalacién, asi
como su distribucién dentro de la misma se seleccionan en dependencia de la actividad total, el tipo
de fuente y de la manera de lograr un campo de dosis lo mas uniforme posible. La tasa de dosis
equivalente en la superficie de la instalacion es de no mas de 50 uSv.s™, 5 mRem.h”'. La camara
de irradiacion de la instalacion tiene forma cilindrica con didmetro de 0.15 m, altura de 0.27 my
volumen de 5 L. La uniformidad de dosis maxima es del 20 %. La potencia de consumo del irradiador
es de 2.2 kW. Al igual que en los procesos anteriores la concentracion inicial del 2,4-D se mantiene

constante. El volumen de trabajo en todos los casos fue 4 mL y se utilizaron ampulas de cristal.

Figura 2.6 Irradiador ISOGamma - LLCo: 1- contenedor, 2- conjunto portafuentes, 3- tapén de laboratorio, 4-

mecanismos de desplazamiento y giros, 5- cubierta del collarin protector, 6- collarin protector.
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Teniendo en cuenta la importancia que puede tener sobre la degradacién del plaguicida, el efecto
de la dosis, se realizd un estudio donde se ensayaron las dosis de 100, 250, 500, 750 Gyy 1y 5
kGy a una tasa de dosis de 4.29 kGy.h™".

Al igual que en el proceso anterior se evalué la intensificacion de la radidlisis con peréxido de
hidrégeno y el reactivo de Fenton. Estos experimentos se desarrollaron a una dosis de 250 Gy, a
una tasa de dosis de 4.29 kGy.h"'. La cantidad de H.O- utilizada fue 3.4, 5.9, 8.5y 11.9 mM de
peroéxido, correspondientes a 2, 3, 5y 7 veces la estequiometria de la reaccién 2.1. En el caso del
proceso radio-Fenton las concentraciones de Fe(ll) de y H»O; se variaron segun un disefo
experimental 32 mostrado en la Tabla 2.4. Al experimento del centro del plano se le realizaron dos

réplicas para determinar la reproducibilidad del proceso.

Tabla 2.4. Disefio experimental 32 para los experimentos de radio-Fenton y foto-Fenton.

No Concentracion de H,0;  Concentracién de Fe(ll) H.0./Fe(ll)
(mM) (FeSO4x7H;0) (mM)

1 34 16
2 5.9 0.2 28
3 8.5 40
4 3.4 7
5 5.9 0.5 12
6 8.5 17
7 3.4 4
8 5.9 0.8 7
9 8.5 10

2.3.4 El ultrasonido

El reactor ultrasénico utilizado (Meinhardt Ultraschalltechnik) tiene un transductor plano de acero
inoxidable de 40 mm de diametro (tipo Horn), en contacto directo con la disolucion reaccionante
(Figura 2.7). El reactor permite trabajar a frecuencias de 580, 862 y 1142 kHz y potencia variable en
un intervalo de 1.4 a 30.6 W (valores experimentales). El reactor se calibré en un trabajo previo [178]
por el método calorimétrico [179, 180]. El recipiente de reaccién tiene un volumen efectivode 0.5 Ly
una camiseta, la cual esta conectada a un criostato para mantener la temperatura a 30 °C. Para la
realizacion de los experimentos se utilizé un agitador mecanico (Bioblock Scientific), el cual permite
variar la velocidad de agitacion desde 0 hasta 700 min-, en este caso la velocidad escogida fue 300
min' [178].
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Figura 2.7. Esquema de la instalacion utilizada en los experimentos de ultrasonido: 1. Generador de

ultrasonido; 2. Sonda ultrasénica; 3. Reactor ultrasénico; 4. Agitador mecanico; 5. Criostato; 6. Termémetro.

Como en los procesos anteriores la concentracion inicial del 2,4-D fue 25 mg.L™"' y el volumen de
trabajo fue 250 mL.

Para evaluar la degradacién ultrasonica del 2,4-D se realizaron varios estudios, con el objetivo de
observar la influencia de diferentes parametros en este proceso. Primeramente, se realizé un disefio
experimental 32 en el cual se variaron la frecuencia y potencia durante dos horas. El disefio
experimental se muestra en la Tabla 2.5. En el disefio la potencia se representa como una variable
cualitativa, aunque realmente es una variable cuantitativa. Esto se debe a que con la variacion de la
frecuencia, varia el intervalo de potencia con el que se puede trabajar, por lo tanto a cada valor de
frecuencia corresponden distintos valores de potencia en las posiciones minima, media y maxima.
Se realizaron dos réplicas adicionales a 862 kHz y la potencia maxima.

Para conocer la manera en que el pH de la disolucién puede afectar la degradacion de las moléculas
de 2,4-D, se realizaron experimentos a 862 kHz y 30.6 W, a cuatro valores iniciales de pH diferentes
(2.6, 3.5, 7y 9), sin que se controlara el mismo durante la reaccion.

La intensificacion de la sondlisis con peréxido de hidrégeno y reactivo de Fenton se realizé a 860
kHz y 30.6 W. Las concentraciones de peréxido de hidrogeno escogidas fueron 3.4, 5.9, 8.5, 119y
25.4 mM. Para determinar las concentraciones Optimas del reactivo de Fenton en el proceso sono-

Fenton se realizé el mismo disefio experimental aplicado en el proceso radio-Fenton (Tabla 2.4).
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Tabla 2.5. Disefio experimental 32 para el estudio de la degradacion sonoquimica del 2,4-D.

No. Frecuencia, kHz Potencia, W
1 580 Min (1.4)
2 862 Min (2.1)
3 1142 Min (1.5)
4 580 Med (8.7)
5 862 Med (10.4)
6 1142 Med (6.6)
7 580 Max (21.8)
8 862 Max (30.6)
9 862 Max (30.6)
10 862 Max (30.6)
1 1142 Max (20.2)

2.3.5 Radiacion UV

El reactor utilizado en los foto-procesos es el mismo que el utilizado para la reaccion Fenton (Figura
2.1). Debido a los riesgos asociados al trabajo con fuentes emisoras de radiacion UV y las
propiedades de las lamparas, el reactor se encuentra encerrado en un armario de proteccion y cuenta,
ademas, con un grupo de sistemas de seguridad que detienen la irradiacién en caso de apertura de
la puerta del armario, de una temperatura mayor de 40°C en la camiseta de proteccion de las
lamparas o una detencion del criostato.

Al igual que en los procesos precedentes la concentracion inicial del contaminante se fijéo en 25 mg.L
'. El volumen de trabajo fue 700 mL.

Con el objetivo de estudiar el efecto del espectro de irradiacion y la intensidad de emision, se utilizaron
tres tipos de lamparas diferentes: una lampara de baja presién de vapor mercurio (Heareus
GPH212T5L/4), una lampara de media presion de vapor de mercurio (Hanovia PC451.050) y una
lampara de arco de Xenon (Peschl Ultraviolet TXE 150). Estas lamparas, cuyas propiedades se
muestran en la Tabla B1, Anexo B, se diferencian fundamentalmente en su espectro de emision y
potencia eléctrica. Dentro del reactor las lamparas se encuentran protegidas por un porta-lampara
(PL) termorregulado que puede ser de cuarzo o borosilicato. EI PL de borosilicato corta toda la
radiaciéon por debajo de 280 nm, cerca del 50% de la emisiéon a 310 nm, y posee total transmitancia
cerca de los 355 nm (datos del suministrador), mientras que el PL de cuarzo permite el paso de toda

la radiacion.
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La intensificacion del proceso de fotdlisis con H202 se llevd a cabo con las mismas concentraciones
del oxidante que en el proceso de radidlisis/H2O5.

Al igual que en la reaccion Fenton, para el proceso foto-Fenton se evalué tanto el catalizador
homogéneo como el heterogéneo. Los catalizadores coinciden con los utilizados en la reaccion
Fenton, al igual que la concentracién del catalizador heterogéneo. En el proceso foto-Fenton
homogéneo, las concentraciones de Fe(ll) y de H.O se variaron segun el disefio experimental 32
mostrado en la Tabla 2.4. En el disefio experimental se utilizd la LBP Hg con el PL de cuarzo y el
tiempo de reaccion se fijo en 10 minutos. En el caso de la CLD y el B-HCH se mantuvieron las

concentraciones de Fe(ll) y de H>O» utilizadas en el proceso Fenton (Tabla 2.2).

2.3.5.1 Proceso foto-Fenton homogéneo
a) Estudio de la influencia de la matriz inicial

Otro estudio realizado fue la influencia de la composicion de la matriz inicial en la degradacion del
plaguicida. Para esto se utilizé agua proveniente de la salida de una estacion de tratamiento
bioldgico de aguas residuales urbanas localizada en el poblado de Nailloux, Francia (Efluente A)
(Figura C1, Anexo C), estas aguas presentan tratamiento previo y sus caracteristicas fisicoquimicas
se presentan en la Tabla 2.6. En particular, su contribucion al COT fue dos veces menor que la del
2,4-D a 25 mg.L" y su contenido de iones carbonatos y bicarbonatos fue significativo, lo que se
puede apreciar en la medicion del carbono inorganico (Cl = 29.4 mg.L™"). Sin embargo, estos ultimos

probablemente fueron eliminados por la acidificacion preliminar a pH 2.6.

Tabla 2.6. Propiedades fisicoquimicas del agua residual proveniente de la estacién de Nailloux.

Propiedades Valor
pH 8.0
CT (mg.L") 38.3
Cl (mg.L") 29.4
COT (mg.L") 8.9
DBO-5 (mg.L™") <2
DQO (mg.L") <30

Fosforo total (mg.L") 0.70
Hierro total (mg.L™") <0.05
Turbidez (NFU) 1.0

b) Estudio del escalado y el uso de radiacion solar en el proceso foto-Fenton homogéneo.

El uso de la radiacién solar en el tratamiento de aguas ofrece un gran nimero de ventajas, debido

a la reduccidn de los costos asociados a la utilizacion de lamparas ultravioletas. Teniendo en cuenta
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esto se realizaron un grupo de experimentos donde se utilizd un reactor plano de canal abierto (250
mm ancho x 640 mm largo x 110 mm alto; volumen util: 15 L) (Figura 2.8) a escala de banco, que

utiliza la radiacion solar como fuente de irradiacion.

Figura 2.8. Esquema del reactor fotoquimico a escala de banco: 1. Reactor plano de canal abierto; 2. Tanque

homogenizador; 3. Bomba peristaltica.

La instalacion experimental a escala de banco (Figura 2.8), estd compuesta por un reactor
fotoquimico plano de canal abierto, un tanque homogeneizador y una bomba peristaltica. El reactor
fotoquimico, es de acero inoxidable. Esta instalacion funciona a ciclo cerrado, lo que permite
extender el tiempo de residencia del residual en el reactor el tiempo que se considere necesario
para el estudio. Por otra parte, la existencia del tanque homogeneizador (V = 5 L), de cinc
galvanizado, y tubos de cobre, permite la homogeneidad de la disolucién. La bomba garantiza la
circulacion del fluido a 1 L.min" para todos los experimentos. La intensidad de la radiacion solar se
midié con un piranémetro M-80M. Los valores de radiacion solar UV de los rangos UVB (290-320nm)
y UVA (320-400nm) fueron calculados empleando un modelo de transferencia radiactiva. Las
disoluciones utilizadas para estos experimentos se prepararon con aguas reales tomadas a la
entrada de la planta de tratamiento biolégico Maria del Carmen ubicada en La Habana, Cuba
(Figuras C2 y C3, Anexo C). Estas aguas no tuvieron algun tratamiento previo y sus propiedades

fisicoquimicas se muestran en la Tabla 2.7.

Tabla 2.7. Propiedades fisicoquimicas del agua residual a la entrada de la planta Maria del Carmen, La
Habana, Cuba.

Propiedades Valor
Temperatura (°C) 27
pH 6.5
DBO-5 (mg. L' de O2) 67.6
DQO (mg. L' de O2) 218
Solidos sedimentables (mL.L-") 25+0.1
Hierro (mg.L") 0.05
Materia flotante presente
Conductividad (uS.cm-) 1310
COT (mg.L' de C) 83.1
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2.3.6 Combinacion de procesos UV/O;

Teniendo en cuenta las conocidas ventajas que ofrece la combinacién de los PAOs en la
degradacién de un gran numero de contaminantes, se llevo a cabo un grupo de experimentos donde
se combinaron los procesos UV/Os, asi como su intensificacion con perdxido de hidrogeno vy el
catalizador Fe(ll).

Para esto el reactor fotoquimico (Figura 2.2) y de ozonizacion (Figura 2.3) se acoplaron como
muestra la Figura 2.9. La disolucion circuld entre reactores por medio de una bomba peristaltica
(Cole Parmer Master flex) con un flujo de 80 mL.min"' durante todo el tiempo de reaccién (240
minutos).

En estos experimentos se utilizo la LBP Hg. La concentracion de ozono fue de 48 g.Nm= a un flujo
de 30 L.h™". La velocidad de agitacion de ambos agitadores fue de 300 min™'. El volumen de trabajo
fue de 1.3 L distribuidos entre ambos reactores.

En la nueva instalacion (Figura 2.9), el volumen total de reaccién y el tiempo de exposicion a la
radiacion UV y al ozono son diferentes a los de las instalaciones independientes (Figuras 2.2 y 2.3).
Teniendo esto en cuenta los experimentos UV solo, O3 solo, y Os/Fe(ll) se repitieron en la nueva
instalacién para poder realizar las comparaciones con los procesos combinados en igualdad de

condiciones.

Figura 2.9. Esquema de la instalacién utilizada en los experimentos del proceso UV/Os: 1. Botella de oxigeno;
2. Agitador mecanico; 3. Reactor de ozonizacion; 4. Entrada de ozono; 5. Salida de ozono; 6. Bomba
peristaltica; 7. Reactor fotoquimico; 8. y 11. Camisetas para el control de temperatura del reactor y la lampara

respectivamente; 9. Agitador magnético; 10. Lampara UV.
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2.3.7 Precipitacion del hierro residual en los experimentos a escala de banco

El agua luego de ser tratada con reactivo Fenton contiene un elevado contenido de hierro que es
necesario eliminar. Las muestras pueden ser tratadas con hidroxido de calcio (Ca(OH)2), que al
reaccionar con la disolucién, neutraliza el medio y forma un precipitado de sal de hierro. Se
realizaron calculos para determinar la masa de Ca(OH); necesaria para neutralizar el medio y

precipitar el hierro residual a partir de las reacciones 2.4y 2.5:
2HCl + Ca(OH), = CaCl, + 2H,0 (2.4)

2FeCls + 3Ca(OH), = 2Fe(0H); + 3CaCl, (2.5)

Se siguié el comportamiento de la concentracién de hierro en el tiempo, tomandose muestras antes
del tratamiento de precipitacion y luego de afnadida la disoluciéon de Ca(OH). al 10 % o lechada de
cal, a las muestras tratadas de agua residual real. Las muestras se tomaron a intervalos de 5, 10,
20 y 30 minutos, manteniendo una agitacion constante de 400 rpm. Posteriormente las muestras
fueron filtradas (Figura D1, Anexo D) y analizadas por Espectrofotometria de Absorcion Atémica
(EAA).

2.4 Métodos analiticos

241 Cromatografia liquida de alta resolucion

2.4.1.1 Cromatografia liquida de alta resolucion con detecciéon UV.

El seguimiento de la concentracién del 2,4-D se realizé por Cromatografia Liquida de Alta Resolucion
(HPLC por sus siglas en inglés) en un cromatdgrafo Thermo Finnigan con un detector de arreglo de
diodos DAD UV/Vis SpectraSystem UV2000. Se utilizé una columna ProntoSIL C18, AQ con una
longitud de 250 mm y un diametro interior de 4 mm, rellena de silica esférica de 5 ym. La velocidad
de la fase movil es de 0.8 mL.min"" y la temperatura de 30 °C. La longitud de onda fue de 230 nm. La
fase moévil es una mezcla al 60:40 % (v/v) de agua acidificada con acido ortofosférico (pH = 1.6) y
acetonitrilo.

Los analisis se hicieron utilizando una calibracién externa (curva de calibracion). La curva de
calibracion (Figura E1, Anexo E) se renovo antes de cada analisis y el error relativo de determinacion
de la concentracion del 2,4-D fue inferior al 1% dentro de la gama de concentraciones de la curva de

calibracién. El limite de deteccion fue de 0.5 mg.L™".

241.2 Cromatografia liquida de alta resoluciéon con deteccién de masa.

La cromatografia liquida de alta resolucién con deteccién UV presenta limitaciones con respecto a

los limites de deteccioén para la CLD y el B-HCH debido a las bajas concentraciones de trabajo. El
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seguimiento de la concentracion de estos dos plaguicidas se llevo a cabo utilizando la cromatografia
liquida con deteccion por espectrometria de masa (LC-MS/MS). Se utilizé un cromatografo Agilent
1100 acoplado un espectréometro de masas con trampas idnicas cuadrupolares triples (Qtrap 2000,
ABSciex). La columna utilizada fue una C18 Waters Xbridge (100 mm x 3.0 mm x 3.5 ym) sometida
a una temperatura de 50 °C. La fase movil consistiéo en una mezcla 40:60 % (v/v) de agua ultrapura
y acetonitrilo. Para la CLD se agregd 10 mM de formiato de amonio al agua ultrapura. Se utilizé el
espectrometro de masas en modo MS/MS, APCI negativo, monitorizacién de reaccion multiple (MRM)
y las transiciones de masa fueron las siguientes (m/z): 506,85-427 (CLD) y 321,8-195 (B-HCH). La
optimizacion del potencial de desconexién (DP) y la energia de colisién (CE) se realizé a los
siguientes valores: DP = -80 y CE = -28 para CLD, DP =-40 y CE = -18 para -HCH.

Para los analisis se realizd una calibracion externa realizando una curva de calibracién para cada
analisis. En este caso, teniendo en cuenta la sensibilidad de la cromatografia liquida con deteccion
de masa, para la calibracién externa se utilizd6 una disolucion muy parecida en composicién a las
muestras a analizar (Figuras E2 y E3, Anexo E). Esto con el objetivo de evitar interferencias a la hora

de los analisis. El limite de cuantificacion para ambas moléculas fue de 0.05 mg.L™".
2.4.2 Carbono organico total.

El carbono organico total (COT) expresa una medida del contenido de compuestos organicos
presentes en una disolucién acuosa. El carbono total (CT) es analizado por la combustién catalitica
a alta temperatura (850 °C) utilizando un catalizador de platino. Para medir el COT es necesario
primero eliminar el carbono inorganico (Cl) presente en la disolucién (principio de medicién CT-ClI),
el cual esta principalmente en forma de carbonato (COs%), monohidrégenocarbonato (HCO?®) y
dihidrogenocarbonato (H>COs). Al adicionar algunas gotas de acido ortofosférico concentrado se
produce CO; y se desgasifica con una corriente de nitrdgeno. La muestra se inyecta en el analizador
de carbono (SHIMADZU TOC-5050A), donde las moléculas organicas se oxidan totalmente. La
cantidad de CO; producida por la oxidacion se mide con un espectrometro infrarrojo. Estas
mediciones se realizan por duplicado, y si la diferencia entre ellas es superior al 2%, entonces se
realiza una tercera medicion. Los limites de deteccidn seguin el suministrador son 50 ug.L™"'y 4 ug.L-

" para el CT y el Cl respectivamente.
24.3 Demanda quimica de oxigeno.

La demanda quimica de oxigeno (DQO) representa la cantidad de oxigeno utilizada por oxidantes
quimicos fuertes para oxidar completamente los compuestos organicos y minerales y sus unidades
son mg.L" de O..

Para la determinacion de la DQO, se empled el método de reflujo abierto (NC 93-94/1987). Se tomé

20 mL de la muestra y se colocaron en un tubo tipo Kjedhal de 250 mL. Se agregdé un gramo de
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sulfato de mercurio para eliminar la interferencia de cloruros. Se afiadié 5 mL de una disolucion de
acido sulfurico y sulfato de plata, se enfrio, agité y agregd 10 mL de disolucién de KoCr2O7. El tubo
de digestion se colocé en un horno de microondas Maxidigest 350 durante 8 minutos, con una
potencia de 55 W. El remanente no digerido de Cr.0;* (a temperatura ambiente) se valoré con
sulfato ferroso de amonio 0,25 M en presencia del indicador ferroina. La cantidad de materia

oxidable se calculo en términos de la masa de oxigeno equivalente a la que reaccioné de Cr.07%.
2.44 Demanda bioquimica de oxigeno.

La demanda bioquimica de oxigeno (DBO) permite evaluar la biodegradabilidad de los diferentes
compuestos formados durante la oxidacion de los compuestos organicos. En nuestro caso se realizd
segun el principio respirométrico de Warburg (Norma UNE 77-003-89). Se prepard 1 L de agua de
dilucion sembrada (ADS) a partir de 10 mL del sobrenadante de una mezcla de 50 g de tierra de
jardin y agua destilada a la cual se le afiadié 1 mL de cada una de las siguientes disoluciones:
MgS0..7H.0 (22,5 g.L™"), CaCl, (27,5 g.L™"), FeCls.6H.0 (0,25 g.L") y buffer de fosfato (KH2POs,
Na;HPO.). El pH de la muestra estaba dentro del rango requerido, de 6 a 8. Se ajust6 la escalaa 0
- 90 mg.L'en los manémetros. En una de las dos botellas del DBO-metro se afiadio 50 mL de ADS
y 350 mL de la muestra y la otra solo tiene 400 mL de ADS. El equipo para la incubacion se regulé

a una temperatura de 20°C. La DBO de la muestra se determiné a los cinco dias.
2.4.5 Determinacion del hierro residual.

Para la determinacioén del hierro se utilizé el método de Espectroscopia de Absorcion Atomica (EAA)
con llama (GAA.PNO.04, del Laboratorio de Analisis Ambiental). La muestra se trasvasé a un vaso
de precipitado de 1 L y se homogeneizé por 1 minuto empleando un agitador magnético. Sin apagar
el equipo se tomd una alicuota de 50 mL y se depositdé en un vaso de precipitado de 100 mL al cual
se le afiadié 15 mL de HNO3 al 65% y se tapé con un vidrio reloj. Se colocé el mismo en una plancha
de calentamiento y se evapord hasta un volumen de aproximadamente 10 mL. Se anadié 10 mL de
HCIO4 al 70 %, se calent6 hasta la desaparicion de los humos blancos vy, finalmente, se afiadié 5
mL de HNO3 al 65%. El resultado de la digestion se trasvaso cuantitativamente a un volumétrico de

50 mL y se enraso con agua destilada.

2.4.6 Analisis de las aguas residuales.

En el caso de las aguas residuales se determinaron los siguientes parametros segun los

procedimientos establecidos en los Standars Methods:

e Temperatura
e pH, utilizando un pH-metro PHSJ-3F
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e Conductividad, utilizando un conductimetro DDSJ-308F

e DQO, DBO-5, COT y hierro residual (epigrafes 2.4.2,2.4.3,2.4.4 y 2.4.5)

e Fdésforo total, utilizando un espectrofotometro INESA UV-visible Rayleigh UV-2601.
e Turbidez

e Solidos sedimentables

e Materia flotante

2.5 Analisis estadistico de los resultados

Para el anadlisis estadistico de los resultados se utilizan los programas Excel y Statgraphics
Centurion XV. Para el calculo de la media, la desviacion estandar, el intervalo de confianza y el
coeficiente de variacion se utiliza el Excel. El ajuste de los modelos se realiza por regresion multiple
por el método de los minimos cuadrados con la ayuda del Statgraphics Centurion XV. Para
determinar los coeficientes significativos se emplea el procedimiento de eliminacién secuencial de
los coeficientes no significativos por el estadigrafo de Student y para evaluar el ajuste del modelo
se utiliza el criterio de Fisher. En todos los casos se trabajé con un 90 % de confiabilidad. Para la
comparacion de medias dos a dos se emplea el estadigrafo de Student para un 95 % de
confiabilidad.
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CAPITULO 3. RESULTADOS Y DISCUSION
3.1 Procesos sin aporte de energia externa

3.1.1 Reaccién de Fenton.
3.1.1.1 Efecto del tipo de catalizador, Fenton homogéneo vs. Fenton heterogéneo.

Teniendo en cuenta las ventajas y desventajas de los catalizadores homogéneos y heterogéneos,
explicadas en el epigrafe 2.3.1, se realizé un grupo de experimentos con el objetivo de evaluar la
actividad de dos catalizadores diferentes, el FeSO4sx7H>0 (catalizador homogéneo) y la zeolita
ZSM-5 dopada con hierro (catalizador heterogéneo).

Antes de la reaccion se realizaron dos estudios preliminares. En primer lugar, se analizo la
degradacion del 2,4-D (25 mg.L™") en presencia del peréxido de hidrégeno solo (sin fuentes de
energia externa o catalizadores). Se evaluaron diferentes concentraciones del oxidante, las cuales
se variaron en el rango 0.8-25.4 mM (0.5-15 veces la estequiometria de la reaccion 2.1). Después
de 5 horas de reaccion se obtuvieron valores de degradacion despreciables del 2,4-D (menos de
3% para 8.5 mM) (Tabla F1, Anexo F), lo que confirma la necesidad de catalizadores o fuentes de
energia externos para la descomposicion del H.O> en especies mas activas capaces de
descomponer la molécula. En el segundo estudio preliminar, se puso en contacto la zeolita con la
disolucion de 2,4-D. Este estudio demostré que practicamente no existe adsorcion del plaguicida en
la zeolita (con menos de 0.5% de plaguicida absorbido en 5 horas de contacto) (Tabla F2, Anexo
F). Existen varias explicaciones para este comportamiento. Primeramente, la talla molecular del 2,4-
D (0.85x0.54x0.22 nm, calculado con el programa MOPAC 2016) es similar al tamano de las cajas
de la zeolita (con poros de 0.51x0.55 nm y canales rectos y sinusoidales de 0.54 y 0.56 nm
respectivamente [173]), limitando el acceso de la molécula a los microporos del catalizador. En
segundo lugar, el pH de la disoluciéon fue 3.5, el cual es mayor que el punto de carga cero del
catalizador (2.9) y el pKa del 2,4-D (2.6). Por lo tanto, ambos, la superficie de la zeolita y la molécula
se encuentran cargadas negativamente, provocando una repulsién electrostatica que impide la
adsorcion del 2,4-D en la zeolita. Este comportamiento ha sido reportado con anterioridad por otros
autores al utilizar la zeolita ZSM-5 [181]. En 2014, Wael [181], durante el estudio de ozonizacion
catalitica del 2,4 dimetilfenol utilizando esta zeolita (zeolita ZSM-5), obtuvo una adsorcion del
contaminante nula sobre el catalizador, después de dos horas de contacto, debido
fundamentalmente al mismo fendmeno observado en nuestra investigacion.

La Figura 3.1 compara los resultados obtenidos para el proceso Fenton heterogéneo y homogéneo
para una concentracion total de hierro similar (0.84 mM) y 0.85 mM de H20.. La diferencia principal
en ambos experimentos (ademas del tipo de catalizador) fue el pH inicial de la disolucién, el cual
fue 2.6 para el sistema homogéneo y no se ajustdé en presencia de la zeolita (pH 3.5). Como se
puede apreciar los mejores resultados se obtuvieron para el sistema homogéneo, con una
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degradacion total de la molécula en 10 minutos contra un 94% de degradacién en 5 horas para el
catalizador heterogéneo. En el caso de la mineralizacion, igualmente los mejores resultados
correspondieron a la sal de hierro. No obstante, en el sistema homogéneo la mineralizacién parece
alcanzar un punto de estabilidad a partir de los 20 minutos de reaccién, comportamiento que no
ocurre para la zeolita. No existen en la literatura estudios recientes donde se utilice la zeolita ZSM-
5 dopada con hierro como catalizador heterogéneo de la reacciéon Fenton para la degradacion del
2,4-D. Sin embargo, en un estudio realizado por Chen y colaboradores [83], donde evalud la
degradacioén del 2,4-D utilizando como catalizador heterogéneo el sulfuro de hierro () (FeS), bajo
condiciones similares a las empleadas en este estudio, se observé que al igual que en nuestro caso,
el plaguicida desaparece casi totalmente en 5 horas de reaccién. A pesar de esto Chen y
colaboradores obtuvieron una mayor tasa de mineralizacion con el FeS (70.4%) a la obtenida en
este trabajo, lo que muestra una mayor eficacia de su catalizador respecto al utilizado en nuestro
estudio. Por otra parte, si observamos el comportamiento obtenido por otros autores durante la
degradacion mediante la reaccion de Fenton homogéneo de diferentes plaguicidas organoclorados
como el 4-clorofenol [80] y el clorfenvinfos [82], vemos como al igual que en nuestro caso la
degradacion total del contaminante se consigue relativamente rapido, mientras que los valores de

mineralizacién permanecen en todos los casos por debajo del 50%.
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Figura 3.1. Degradacién y mineralizacion del 2,4-D mediante los procesos Fenton homogéneo* (FeSOsx7H20)
y heterogéneo (zeolita ZSM5). [2,4-D]o = 25 mg.L!, T = 30°C, [H202J0 = 8.5 mM, [Fe(ll)]o* = 0.84 mM, [Fe-
zeolitalo** = 1 g.L" ([Fetotal] = 0.84 mM), *pHo = 2.6, **pHo = 3.5 (Tabla F3, Anexo F)

3.1.1.2 Conclusiones parciales

Finalmente, la reaccién de Fenton resulté ser un proceso eficiente para la degradacion del 2,4-D.

Entre los catalizadores estudiados el homogéneo logré una mayor degradacion del plaguicida con
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una eliminacion total del mismo en tan solo 10 minutos y una mineralizacion de 34.3% en 5 horas

de reaccion.

3.1.2 Procesos basados en la ozonizacion.
3.1.21 Influencia de algunos parametros fisicos del proceso de ozonizacién.
a) Flujo de ozono y velocidad de agitacion

Debido al importante papel del flujo de ozono y la velocidad de agitacion en la solubilidad de este
gas en agua, estos parametros se estudiaron en primer lugar. Inicialmente se fijé la velocidad de
agitacion a 500 min™' y se vario el flujo entre 15y 30 L.h™", valores medios a los que permite trabajar
el ozonador empleado. Los resultados de estos experimentos se muestran en la Figura 3.2. Una
vez escogido el flujo de trabajo (30 L.h™") se paso a evaluar el rol de la velocidad de agitacion, para

esto se analizaron las velocidades de 100 y 500 min™".

100
80
X
c
©© 60
§ Flujo de ozono 15 L.h-1, Velocidad de agitacién 500 min-1
=
o 40
.‘EE Fujo de ozono 30 L.h-1, Velocidad de agitacién 500 min-1
20 . . o .
Flujo de ozono 30 L.h-1, Velocidad de Agitacién 100 min-1
0
0 50 100 150 200 250 300
Tiempo, min

Figura 3.2. Influencia del flujo de ozono y la velocidad de agitacion en la mineralizacion del 2,4-D mediante el
proceso de ozonizacion (Reactor 1). [2,4-D]o = 25 mg.L, [O3]o = 48 g.Nm3, pHo = 3.5, T = 30°C (Tabla G1,
Anexo G)

En todos los estudios realizados en presencia de ozono se obtuvo el 100% de degradacion del
plaguicida en los primeros 10 minutos de reaccion. Como se puede observar en la Figura 3.2, para
ambos flujos se obtiene el mismo perfil de mineralizacion, con un maximo de 81% en 5 horas de
reaccion. Teniendo en cuenta este comportamiento se escogié como flujo de trabajo 30 L.h"" debido
a que durante la realizacién de los experimentos se observé que el flujo 15 L.h"! presentaba cierta
inestabilidad a la hora de medir la concentracion de ozono por el analizador. Dicha inestabilidad

queda reflejada en la poca reproducibilidad de los experimentos realizados a ese flujo (Tabla G1,
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Anexo G). De igual forma, al comparar los resultados obtenidos para ambas velocidades de
agitacién, podemos ver como esta no influye en la mineralizacion del 2,4-D. Los comportamientos
obtenidos en estos estudios indican una trasferencia de masa no limitante entre la fase gas-liquido
en las condiciones estudiadas. Es decir, para los flujos superiores a 15 L.h"", a la velocidad de
agitacion de 100 min, la fase liquida se encuentra saturada de ozono, lo que justifica que un
aumento de estas variables no represente ningin aumento significativo de la mineralizacion del

compuesto. Teniendo en cuenta esto se fijo como velocidad de agitacion de trabajo 100 min-'.

b) Concentracion de ozono

Una vez fijados el flujo de ozono y la velocidad de agitacion se evalud la influencia de la
concentracién del gas en la mineralizacion del plaguicida. Se seleccionaron las concentraciones de
ozono en fase gaseosa 13, 48 y 80 g.Nm™, las cuales representan 4.5, 18 y 36 g.Nmde ozono
disuelto en agua. Estos ultimos valores se determinaron experimentalmente a partir del método
indigo. Las concentraciones en fase gaseosa se corresponden con las minima, media y maxima
proporcionadas por el generador de ozono para el flujo de 30 L.h'y representan un exceso molar
de ozono respecto al contaminante (concentracién molar Os/concentracién molar 2,4-D) de 2.4, 8.8
y 14.7 respectivamente. Dichos excesos de ozono se encuentran dentro del rango de valores

utilizados por otros autores durante la ozonizacion catalitica del 2,4-D y otros plaguicidas

organoclorados.
100
x 80
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2 60
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T 40 Concentracion de ozono 13 g/Nm3
qg’ Concentracion de ozono 48 g/Nm3
= 20 Concentracién de ozono 80 g/Nm3
0
0 50 100 150 200 250 300
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Figura 3.3. Influencia de la concentracion de ozono en fase gaseosa en la mineralizacion del 2,4-D mediante
el proceso de ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L", Flujo de O3 = 30 L.h"", pHo = 3.5, T = 30°C, Vagit = 100 min""*
(Tabla G2, Anexo G)

Observando la Figura 3.3 podemos apreciar como la mineralizacién del plaguicida aumenta al
aumentar la concentracién de ozono de 13 a 48 g.Nm=, lo que podria deberse al aumento de los
radicales hidroxilo experimentado por la mayor descomposicion del ozono disuelto. Sin embargo, al

pasar de 48 a 80 g.Nm™ de ozono, la mineralizacion no experimenté cambio alguno. Si comparamos
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los resultados obtenidos en este estudio, con los obtenidos por Lu y colaboradores [94] durante un
estudio de la degradacion ozono-catalitica del 2,4-D utilizando como catalizador carbones activados
dopados con hierro y niquel, podemos apreciar como nuestros resultados son superiores, con 100%
de degradacion en 10 minutos, contra 50% obtenido en su estudio y un 50% de mineralizacion en
una hora contra aproximadamente 35% segun lo reportado para el proceso de ozonizacion sola. Esta
diferencia podria deberse fundamentalmente a que la concentraciéon de ozono utilizada por estos
autores (0.7 g.m®) fue inferior a la utilizada en este trabajo. Esto evidencia, una vez mas, el importante

papel que juega la concentracion inicial de ozono en la degradacion de contaminantes.

3.1.2.2 Determinacion del mecanismo de reaccion del ozono

Teniendo en cuenta la existencia de dos mecanismos de reaccién del ozono (molecular y
radicalario) con diferentes compuestos, se realizé un estudio para definir el mecanismo
predominante en la degradacion del 2,4-D. Para esto se utilizé el tert-butanol como captor de
radicales, que se agregd a la mezcla reaccionante en una concentracion muy superior a la

concentracion de ozono disuelto (relacién molar tert-butanol/ozono:100).
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Figura 3.4. Influencia de la adicién del tert-butanol sobre la degradacion del 2,4-D mediante el proceso de
ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L", [Os]o =48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-', pHo= 3.5, T = 30°C, Vagit = 100 min-
" (Tabla G3, Anexo G)

La presencia del captor de radicales resulté en una disminucién significativa de la degradacion del
2,4-D. Una vez agregado el tert-butanol la degradacion pasé de 100% en 10 minutos a solamente
20.2% (Figura 3.4). Este comportamiento evidencia la existencia de ambos mecanismos en la
degradacién de la molécula, siendo el mecanismo radicalario el principal. Teniendo en cuenta los
resultados anteriores y sabiendo que los pH basicos favorecen el mecanismo radicalario, se realizé
un grupo de experimentos donde se vario el pH entre 3.6 (pH de la disolucion acuosa de 2,4-D) y 12.
Como se observa en la Figura 3.5, la variacion entre los pH 3.6 y 9 no arrojo diferencias significativas
en la mineralizacién del 2,4-D, mientras que a pH 12 la mineralizacion experimenté un aumento de

aproximadamente un 10%. Segun lo reportado en la literatura la influencia del pH en la ozonizacién

62



InNSTEC RESULTADOS Y DISCUSION i iouse

va a depender del contaminante en estudio y las vias de reaccién que este posea con el ozono [86].
Existen dos factores que favorecen la degradacién de contaminantes durante la ozonizacién a altos
valores de pH, en primer lugar, la mayor reactividad de los contaminantes en su estado de disociacion
con el ozono, y en segundo lugar, la mayor descomposicion del ozono en radicales hidroxilo a pH
basicos [182]. En nuestro estudio, la molécula de 2,4-D se encontraba disociada para todos los
valores de pH investigados (pKa del 2,4-D igual a 2.6), lo que podria justificar que no existan
diferencias significativas en la mineralizacién para los pH entre 3.6 y 9. Sin embargo, a pH 12 el
mecanismo radicalario se vio favorecido aumentando de esta forma la mineralizacion. En un estudio
realizado por Lu y colaboradores [94] donde se evalud la influencia del pH en la ozonizacién catalitica
del 2,4-D, los autores obtuvieron un comportamiento diferente al observado en este estudio, donde
para los valores de pH por encima de 7 se observd un aumento de la mineralizacién de un 15%,
respecto a los valores de 3 y 5, esto sin presentar diferencias significativas para los pH 7,9y 12. Esta
diferencia del comportamiento obtenida entre nuestro estudio y el de Lu y colaboradores se puede
atribuir a la presencia del catalizador Fe-Ni/AC presente en su estudio, el cual propicia la
descomposicion del ozono en radicales hidroxilo, favoreciendo de esta forma el mecanismo

radicalario [94].
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Figura 3.5. Influencia del pH inicial de la disolucién en la mineralizacién del 2,4-D mediante el proceso de
ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L", [Os]o = 48 g/Nm?, Flujo de Os = 30 L.h"",T = 30°C, Vagit = 100 min-' (Tabla G4,
Anexo G)

3.1.23 Intensificacion del proceso de ozonizaciéon mediante la adicion de peréxido de

hidrégeno.

Una vez terminado el estudio paramétrico y fijadas las condiciones de trabajo se pasoé a evaluar la
intensificacion de la mineralizacion del 2,4-D mediante la combinacion del ozono con el perdxido de
hidrégeno. Si tenemos en cuenta el mecanismo de produccién de radicales hidroxilo mediante la
reaccion del ozono con el peréxido de hidrogeno (reaccion 3.1) podemos ver que la razén molar

tedrica de H»,02/O3 es 0.5, es decir, los radicales no se pueden producir eficientemente si dicha
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proporcion es menor que 0.5. Teniendo en cuenta esto, las concentraciones de perdxido anadidas

fueron 0.8, 3.4, 5.9y 8.5 mM (0.5, 2, 3.5y 5 veces la estequiometria de la reaccion 2.1).
203 + H202 i 20H L4 +302 (31)

La Figura 3.6 muestra los valores de mineralizacion obtenidos para el proceso Os/H20,. Como se
aprecia en la figura la adicién de peréxido de hidrégeno significd un aumento de la mineralizacién
del plaguicida para todas las concentraciones estudiadas. La mineralizacion aumenté con el
aumento de la concentracion de oxidante hasta la concentracion 5.9 mM, donde se obtuvo el mayor
valor (67.9% contra 47.1% sin la adicion del oxidante).

Si centramos la atencion en los resultados obtenidos a los 20 minutos de reaccion se puede
observar que a partir de la concentracion 5.9 mM la variacién de la mineralizacién deja de ser
significativa, lo que podria deberse a la recombinacion del radical hidroxilo provocado por un exceso
de H»O; o al comportamiento de captor de radicales que puede presentar el peroxido de hidrégeno
cuando se encuentra en grandes concentraciones (reacciones 1.8, 1.9y 1.12).

En un estudio similar realizado por Yu y colaboradores [183] para concentraciones de 4.6 y 30
mg.L™" de ozono y 2,4-D, respectivamente, se observé un comportamiento similar al obtenido en
este estudio. La degradacién del plaguicida mejoro significativamente ante la presencia del oxidante,
aumentando con el aumento de la concentracion de perdoxido de hidrégeno adicionada, excepto

para la mayor concentracion utilizada, donde los resultados sufrieron una ligera disminucién [183].

Figura 3.6. Influencia de la adicién del H202 en la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso de ozonizacion.
[2,4-D]o = 25 mg.L", [Os]o = 48 g/NmS3, Flujo de O3 = 30 L.h"", pHo = 3.5, T = 30°C, Vagit = 100 min-' (Tabla G5,
Anexo G)
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3.1.2.4 Intensificacion del proceso de ozonizaciéon mediante la adiciéon de hierro (ll).

El ozono se descompone en agua dando lugar al nacimiento de especies radicalarias cuyo poder
oxidante es mas fuerte que el del ozono mismo (Tabla 1.1) y que son menos selectivos. Algunos
materiales permiten la aceleracién de la descomposicion del ozono mejorando asi la produccién de
los radicales. Esto conduce al mejoramiento de la via radicalaria y generalmente de la eficiencia
global de la oxidacion. En el caso de los catalizadores heterogéneos, donde ademas podria ocurrir
la adsorcién del contaminante, existen ventajas adicionales como el ataque de los radicales hidroxilo
al contaminante adsorbidos sobre el catalizador. La ozonizacion catalitica utilizando catalizadores
de hierro ha sido estudiada anteriormente [94, 184-186], demostrando la eficiencia del hierro como
catalizador en la degradacion ozono-catalitica de contantes organicos. Teniendo en cuenta este
precedente se realizaron dos estudios donde se evalué la ozonizacion catalitica del 2,4-D utilizando
dos catalizadores de hierro, uno homogéneo, el sulfato de hierro heptahidratado, y uno heterogéneo,
utilizando la zeolita Fe-ZSM-5 dopada con hierro.

Los resultados de los estudios de ozonizacion catalitica se muestran en la Figura 3.7. Como se puede
apreciar ambos catalizadores tienen un ligero efecto positivo en la mineralizacion del 2,4-D, siendo
mayor el papel jugado por el catalizador homogéneo. Las mayores diferencias entre los valores de
mineralizacion se obtuvieron a los 10 minutos de reaccidon donde para el catalizador homogéneo se
alcnzd un aumento de un 21.9% mientras que para el catalizador heterogéneo fue de 7.8%. En un
estudio realizado por Wael en 2014 [181] mediante la ozonizacién catalitica del 2,4-dimetilfenol
utilizando diferentes catalizadores heterogéneos, entre ellos la zeolita Fe-ZSM-5, se observo de igual
forma un efecto catalitico poco eficiente en la degradacion del contaminante. La eliminacion total del
2,4-dimetilfenol se logré6 en ambos casos (con y sin catalizador) alrededor de los 35 minutos de
reaccion. Sin embargo, en términos de mineralizacion la presencia del catalizador logré un aumento
de la mineralizaciéon de un 9%, llegando a 38% de mineralizacion en 8 horas. Segun el autor, la poca
efectividad en el uso del catalizador se debe a la alta reactividad del contaminante con el ozono,
siendo su cinética de reaccidbn mucho mayor que la cinética de adsorcion del mismo sobre el

catalizador, provocando entonces que no se aprecie el efecto de la adsorcion durante el tratamiento.

65



InSTEC RESULTADOS Y DISCUSION e
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Figura 3.7. Influencia de la adicion de hierro (II) en forma homogénea* (FeSO4x7H20) y heterogénea** (zeolita
ZSM-5 cargada con hierro) en la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso de ozonizacion. [2,4-Dlo = 25
mg.L", [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de Os = 30 L.h-"; [Fe(ll)]o = 0.84 M, [Fe-ZSM-5]0 = 1 g.L"", pHo* = 2.6; pHo** =
3.5, T =30°C, Vagit = 100 min-' (Tabla G6, Anexo G)

3.1.2.5 Conclusiones parciales

En resumen, la ozonizacion logré la conversion total del 2,4-D en solamente 10 minutos y una
mineralizacién de 80.9% + 1.7 en 5 horas de reaccién. El proceso, para las condiciones estudiadas,
resultd ser independiente de parametros como el flujo de ozono y la velocidad de agitacion, los cuales
no influyeron en la mineralizacion del contaminante. Por el contrario, la concentracién de ozono
aumentd la mineralizacion del 2,4-D al pasar de 13 a 48 g.Nm?® y permanecio invariable al emplear
80 g.Nm3. Las condiciones de trabajo establecidas fueron entonces: flujo de ozono, 30 L.h™", velocidad
de agitacion, 100 min™ y concentracion de ozono, 48 g.Nm™. En la degradacion del 2,4-D estan
presentes las dos vias de descomposicion del ozono, siendo la radicalaria la mas influyente, lo que
se confirma con el aumento de la mineralizacion al aumentar el pH de la disolucion. La adiciéon del
peroxido de hidrogeno mejoro la eficiencia del proceso con un aumento de la mineralizacién de mas
de un 20% para la concentracion de peroxido de 5.9 mM a los 20 minutos de reaccién. Finalmente,
la utilizacién de catalizadores fue mas eficiente al utilizar el catalizador homogéneo FeSO4x7H-0, el
cual aumenté la velocidad inicial de mineralizacion del 2,4-D pasando de 47.1 a 63.5% de

mineralizacion en los primeros 10 minutos de reaccion.
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3.2 Procesos con aporte de energia externa

3.2.1 Radiacion gamma.
3.21.1 Influencia de algunos parametros fisicos del proceso de radidlisis.
a) Dosis absorbida

Con el objetivo de conocer el comportamiento de la degradacién, la mineralizacién y el rendimiento
radiolitico del 2,4-D en funcion de la dosis absorbida, se realizé un grupo de experimentos donde
se vario la dosis de radiacion en el rango 0-5 kGy (0-70 min). La Figura 3.8 muestra la degradacion
y mineralizacion del 2,4-D, asi como sus rendimientos radioliticos (G-Value y G-Valuec), cuando la
disolucion acuosa fue irradiada a las dosis 0.1, 0.25, 0.5, 0.75, 1 y 5 kGy, a una tasa de dosis de
4.29 kGy.h™.

Figura 3.8. Influencia de la dosis en la degradacion, mineralizacion y eficiencia radiolitica del 2,4-D. [2,4-D]o =
25 mg.L", TD = 4.29 kGy.h"', pHo = 3.5 (Tabla H1, Anexo H)

La degradacion del 2,4-D aumentd con el aumento de la dosis y la degradacion total del
contaminante se obtuvo para las dosis superiores a 1 kGy. Este comportamiento ha sido reportado
por otros autores durante la degradacion radiolitica de diferentes plaguicidas como el alaclor, el
clorpirifés y el endosulfan [112, 113, 187, 188]. En el estudio publicado por Solpan y colaboradores
[187] se obtuvo igualmente la degradacion total del 2,4-D (50 mg.L™") para la dosis de 1 kGy a una
tasa de dosis de 0.07 kG.h™, lo que da una idea de la poca influencia de la tasa de dosis en la
degradacién de este contaminante.

Basados en los resultados de degradacion obtenidos y las dosis de irradiacion, la degradacién del
2,4-D presenta una cinética de pseudo primer orden con respecto a la dosis absorbida, la cual puede

ser descrita por la ecuacion V:

Cc
= g kaD (V)
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donde Cy es la concentracion inicial de 2,4-D antes de la irradiacion, C es la concentracion después
de la irradiacién, kq es la constante de dosis en unidades de dosis reciproca y D es la dosis
absorbida. La constante cinética para las condiciones estudiadas fue de 3.4 x 10 kGy™' (R? = 0.99).
Por otra parte, la eficiencia radiolitica, expresada en unidades de mol.J™!, disminuyé con el aumento
de la dosis absorbida, con un valor maximo del G-value de 0.182 umol.J"'. Este comportamiento ha
sido observado por otros autores durante la degradacién radiolitica de diferentes plaguicidas como
el endosulfan [188] y el clorpirifos [112]. Una posible explicacién a este fendbmeno podria ser el
incremento de los productos de degradacién formados al incrementar las dosis absorbidas, lo que
incrementa las reacciones competitivas del 2,4-D y los intermedios formados, y la mayor
oportunidad de recombinacién entre los radicales después de la irradiacion [107, 189]. Los valores
de G-Value obtenidos en esta investigacion se encuentran en el rango (0.004-0.3 umol.J") de los
valores reportados por otros autores para la degradacion de diferentes plaguicidas incluyendo el
2,4-D.

La mineralizacién del 2,4-D aumenta al igual que la degradacion con la dosis absorbida,
alcanzandose un maximo de 26% con la dosis de 5kGy. Por otra parte, el rendimiento radiolitico
asociado a la mineralizacion (G-valuec), igualmente representado en la figura, disminuye a partir de
los 100 Gy hasta la dosis de 1 kGy a partir de la cual se mantiene practicamente constante. EI mayor
valor obtenido fue de 0.07 umol.J™". El Unico precedente del calculo del G-value. es el obtenido por
Rivas y colaboradores [104] para la degradacion radiolitica de la sulfadiazina. En dicho estudio el
rango de variacion del G-value, estuvo entre 0.1 y 0.3 ymol.J™, el cual es superior al obtenido en
este estudio (0.05-0.07 pmol.J™"), probablemente debido a la naturaleza diferente de los

contaminantes en estudio.

3.21.2 Intensificacion de la degradacion radiolitica del 2,4-D mediante la adiciéon de

peroxido de hidrogeno.

Es de esperar que el peroxido de hidrogeno aumente la degradacion del 2,4-D debido a que este
se descompone por la radiacion gamma en dos radicales hidroxilo por cada molécula de H>O2

(reaccion 3.2).
H,0, — 20H (3.2)

Sin embargo, al igual que en el caso de la ozonizacién (estudiado en esta investigacion) y otros
PAOs, un exceso de perdxido de hidrogeno podria provocar una disminucién de la eficiencia de
degradacién debido a la recombinacion de este con los radicales hidroxilo o la propia recombinacién
entre ellos (reacciones 1.8 y 1.12). Por esta razon, la eficiencia de degradacién de contaminantes
organicos en agua mediante la radiacion gamma se puede favorecer mediante el incremento de la

concentracién de H.O- hasta un valor optimo determinado experimentalmente. En esta investigacion
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se evaluaron las concentraciones correspondientes a 2, 3.5, 5y 7 veces la estequiometria de H20-
de la reaccion 2.1. En este caso se trabajo a la dosis de 250 Gy (3.5 min), con la cual se obtuvo una
degradacién del 2,4-D relativamente baja (Figura 3.8), con el objetivo de poder observar
adecuadamente el fendmeno de intensificacion del proceso. Hay que destacar que los tiempos de
reaccion en este estudio son mucho menores que en los otros procesos estudiados en esta
investigacion.

La Figura 3.9 muestra el efecto de la combinacién de la radiacion gamma con el perdxido de
hidrégeno en la degradacién y mineralizacion del 2,4-D. La adicidon del HO2resulté en unincremento
de la degradacioén y la mineralizacién del plaguicida con respecto a los resultados obtenidos para la
irradiacion sola. La concentracion optima de H.O» fue 5.9 mM, para la que se alcanzd una
degradacién de 77.0% £ 1.6 y una mineralizacion de 8.7% + 1.2 . A partir de esta concentracion de
peréxido de hidrogeno la conversion del pesticida comienza a disminuir, lo que se puede deber a la
recombinacion entre los radicales hidroxilo anteriormente comentada. Otra forma de evaluar las
mejoras en las eficiencias de degradacién y mineralizacién con la presencia de H>O- en el sistema
es comparando los valores de G-value y Gvaluec con y sin la adicion del oxidante. En nuestro
estudio ambos valores de eficiencia radiolitica aumentaron significativamente cuando se
compararon los resultados sin adicion de peréxido de hidrogeno con los obtenidos para la
concentracion de 5.9 mM, pasando de 0.2 a 0.8 umol.J" en el caso del G-value y de 0.07 a 0.6
umol.J"! para el G-valuec. Similarmente, Solpan y colaboradores [187] en un estudio donde combiné
la dosis de 0.2 kGy con 1.2 mM de H>O, obtuvieron un aumento en la eficiencia radiolitica de
degradacion del 2,4-D de 0.1 a 0.3 ymol.J™.

Figura 3.9. Influencia de la adicién del H20:2 en la degradacién y mineralizacion del 2,4-D durante la radidlisis
del 2,4-D. [2,4-D]o = 25 mg.L-', D =250 Gy, TD =4.29 kGy.h"", pHo = 3.5 (Tabla H2, Anexo H)
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3.21.3 Intensificacion de la degradacién radiolitica del 2,4-D mediante la adicion del

reactivo de Fenton.

La combinacion del reactivo de Fenton con los PAOs, incluyendo la radiacién gamma, ha sido
ampliamente estudiada para la eliminacion de un gran niumero de compuestos persistentes con
resultados positivos. Por esta razon un disefio experimental 32, donde se estudiaron 3
concentraciones diferentes de H.O. y Fe(ll), se llevd a cabo con el objetivo de determinar las
concentraciones oOptimas de estos reactivos que conduzcan a la degradacion total y la mayor
mineralizacion posible del 2,4-D. Las concentraciones del catalizador se variaron entre 0.21 y 0.84
mM y del oxidante entre 3.4 y 8.5 mM. Dichos rangos contienen las concentraciones estudiadas en
la reaccion Fenton sola, con el objetivo de establecer comparaciones.

La Tabla 3.1 muestra los resultados de la degradacién y mineralizacién obtenidos mediante la
combinacion de la radiacion gamma y el reactivo de Fenton (filas 5-13). De igual forma en la tabla
se reflejan algunos resultados obtenidos anteriormente con el objetivo de realizar varias
comparaciones. La adicion de Fe(l1)/H20- resulté en un 100% de degradacién y superior al 8% de
mineralizaciéon en todas las condiciones estudiadas. En todos los casos, la degradacién y la
mineralizacién obtenidas con la combinacion gamma/Fenton fue superior a la obtenida con la
radiacién gamma sola (primera fila) y la radiacidon gamma con peréxido de hidrégeno (segunda fila),
el peréxido de hidrogeno solo (tercera fila) y la reaccién Fenton sola (cuarta fila), la cual tomé tres
veces mas tiempo para obtener una mineralizacion similar. Los mayores valores de degradacion y
mineralizacién, correspondientes a 100% y 16.5%, se obtuvieron paras las concentraciones de

peréxido de hidrégeno y Fe(ll) de 5.9 y 0.21 mM respectivamente.

Tabla 3.1. Degradacién y mineralizacion del 2,4-D mediante la combinaciéon de la radiacion gamma y la
reaccion Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L"", D = 250 Gy, TD = 4.29 kGy.h"!, t = 3.5 min, pHo = 2.6

Numero Concentraciéon Concentracion de Fe(ll)

defila  de H;0, mM (FeSOux7H,0), mm  20ZFe(ll) — Deg, % Min, %

7 0 0 0 20621 T3213
2 85 0 0 735 58

T 85 0 0 29 0

i 85 084 10 700 209710
5 34 16 T00 93

6 59 0.21 28 100 16.5

7 8.5 40 100 115

8 34 7 100 9.1

9 5.9 0.48 12 100 13.4 + 0.1
10 8.5 17 100 9.6

T1 34 Z 100 88

12 59 0.84 7 100 12.1
13 8.5 10 100 9.0

*experimento sin radiacion gamma (t = 10 min)
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Al realizar un analisis de regresion con los resultados obtenidos (Tabla H3, Anexo H) utilizando el
programa Statgraphics PLUS version 5.0, se obtuvo el modelo matematico que describe la
mineralizacion del 2,4-D (Xcor) a 250 Gy (3.5 min), en funcion de las concentraciones de H.O, y
Fe(ll) (Ecuacién VI).

Xcor = —15 + 10.4[H,0,] — 6.3[Fe(I1)] — 0.8[H,0,]> (V1)

donde [Fe(ll)] y [H202] son las concentraciones de hierro y peréxido de hidrégeno respectivamente.
El modelo describe adecuadamente los resultados experimentales, lo que se evidencia en el analisis
de varianza mostrado en la Tabla H4, Anexo H. Para este modelo el coeficiente de correlacion (R?)
fue 98.3%, mostrando un buen ajuste del modelo, para los rangos de [H20;] = 3.4-8.5 mM, [Fe(ll)]
= 0.21-0.84 mM. Para un coeficiente de significacion de 0.1 (P-value < 0.1), los parametros [Fe(ll)]?
y [Fe(l)]x[H202] no resultaron significativos y los parametros [H202] y [H202]? resultaron los mas

significativos del modelo.

La Figura 3.10 muestra la superficie de respuesta y las curvas de isolineas correspondientes al
polinomio de segundo orden mostrado anteriormente. Se puede observar en la figura como los
mayores valores de mineralizacidon se obtienen para el rango entre 5 y 7 mM de perdxido de
hidrégeno aproximadamente y 0.2 mM de hierro, con un maximo de 16.5% paras las
concentraciones de perdxido de hidrogeno y Fe(ll) de 5.9 y 0.2 mM resultando en una proporciéon
[H202])/[Fe(ll)] de 29.5.

Mineralizacién, %

H,0, mM Fe(ll), mM

Figura 3.10. Superficie de respuesta y curvas de isolineas para la mineralizacién del 2,4-D durante el proceso
gamma-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L", D = 250 Gy, TD =4.29 kGy.h"', pHo = 2.6

3.21.4 Conclusiones parciales

La radiacién gamma logro6 la eliminacion total del 2,4-D para las dosis mayores a 1 kGy, con una
tasa de dosis de 4.29 kGy.h". La mayor mineralizacion obtenida fue 26.0% para la dosis de 5 kGy
(70 min). Al intensificar el proceso con perdxido de hidrégeno tanto la degradacion como la

mineralizacién se favorecen. Los mayores valores obtenidos fueron 77.0% de degradacion y 8.7%
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de mineralizacion, con 5.9 mM de peroxido de hidrogeno y a una dosis de 250 Gy (3.5 min). La
combinacion del proceso con la reaccion Fenton también fue efectiva. Para todas las
concentraciones de H>O> y Fe(ll), a 250 Gy, se obtuvo un 100% de degradacién del 2,4-D y valores
de mineralizacién superiores a los obtenidos con el proceso solo y el proceso intensificado con
H.O.. Las concentraciones de los reactivos de Fenton a los que se obtuvieron los mayores
resultados fueron 5.9 mM de H202 y 0.21 mM de hierro, con 100 %de degradacion y 16.5% de

mineralizacion.

3.2.2 Radiacion ultrasoénica.
3.2.2.1 Influencia de algunos parametros fisicos del proceso de ultrasonido.
a) Frecuenciay potencia

La frecuencia del ultrasonido tiene un efecto significativo en el proceso de cavitacion debido a los
cambios que provoca en el tamafo critico de la burbuja de cavitacion. Se debe tener en cuenta que
el colapso de la burbuja de cavitacion es mas violento a bajas frecuencias, lo que provoca un
aumento en las presiones y temperaturas generadas y en la eficiencia en la produccién de los
radicales hidroxilo [190, 191]. A bajas frecuencias las burbujas de cavitacion tienen tiempo suficiente
de crecer durante el periodo de expansion, permitiéndole alcanzar altos valores de temperaturas y
presion internas antes del colapso, lo que provoca que durante este se libere gran cantidad de
energia, lo que explica los efectos mecanicos del ultrasonido de baja frecuencia. Por otra parte, a
altas frecuencias el numero de eventos de cavitacion es mayor, debido a que se necesita menor
tiempo para alcanzar la resonancia. Estos fendmenos son los responsables de la existencia de un
optimo en los valores de frecuencia en la sonoquimica [169, 176, 190, 191]. Por otra parte, es bien
conocido que las reacciones sonoquimicas se afectan por la potencia ultrasonora a una frecuencia
dada. La reactividad sonoquimica aumenta al aumentar la potencia de operacién. Es ampliamente
aceptado que, a mayor potencia ultrasénica de entrada, mayor frecuencia de cavitacion, mayor
numero de burbujas de cavitacion activas y mayor concentracion de radicales hidroxilo, por lo tanto
mayores niveles de degradacion del contaminante [51, 169]. No obstante, después de cierto valor
Optimo de potencia, sus efectos positivos comienzan a disminuir, debido a la existencia de un mayor
numero de burbujas de cavitacion, lo que dificulta la correcta propagacién de la onda [190, 191].

Los resultados del disefio experimental propuesto para la determinacién de la influencia de las
variables frecuencia y potencia en la degradacion del 2,4-D se pueden apreciar en la Tabla 3.2.
Como se observa, de forma general, el proceso por si solo no resultd efectivo en la degradacion del
2,4-D, obteniéndose valores muy por debajo de los obtenidos en los procesos estudiados con
anterioridad en esta investigacion. Este comportamiento también fue reportado por Papoutsakis y
colaboradores durante la degradacion ultrasénica del diuron, donde después de 5 horas de reaccion

solamente obtuvieron un 20% de degradacion [25]. Este comportamiento puede explicarse si
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tenemos en cuenta baja eficiencia que existe en la conversion de potencia eléctrica a potencia
ultrasénica, la cual ha sido reportada por varios autores y constituye la principal causa de la poca
aplicacion de esta técnica a escala industrial. [178]. Los mayores valores absolutos de degradacion
y mineralizacidon se obtuvieron para la frecuencia de 862 kHz y la potencia maxima, siendo estos
16.3 £ 0.8% y 4.9 £ 0.2% respectivamente. Similarmente, nuestro grupo de investigacion, al estudiar
la degradacion ultrasénica del paracetamol utilizando esta misma instalacion obtuvo los mayores
valores de conversién del farmaco a 862 kHz y 30.6 W [169]. De igual forma en la Tabla 3.2 se
puede apreciar como el aumento de la potencia aumenta la degradacién y mineralizacion del
plaguicida. Los mayores valores de conversion del 2,4-D se obtuvieron para las mayores potencias
en cada frecuencia estudiada. Estos resultados eran de esperar debido a que, aumentando la
potencia del transductor, aumentan el niumero de burbujas generadas y por tanto la presién acustica
acumulada, dando lugar a un mayor numero de radicales producidos. Este fendmeno se puede
explicar basado en el siguiente argumento, durante la irradiacion ultrasénica ocurren dos reacciones
principales: la pirolisis debido a las altas temperaturas y presiones en el gas, y el ataque de los
radicales hidroxilo en la interfase liquido-burbuja y/o en el seno del liquido. En nuestro caso, el 2,4-
D es un compuesto no volatil y se conoce que las reacciones piroliticas en fase gaseosa juegan un
rol menor en el caso de los solutos no volatiles. Esto significa que el ataque de los radicales hidroxilo
es la reaccion dominante [192]. Este fendmeno se ha reportado también por otros autores durante
la degradacion ultrasénica de diferentes plaguicidas como el isoproturon, la atrazina y el alaclor
[126, 129, 136]. La Tabla 3.3 muestra las constantes cinéticas de pseudo primer orden calculadas

para tres valores diferentes de potencia a las frecuencias 580 y 862 kHz.

Tabla 3.2. Resultados del disefio experimental 32 para el andlisis de la influencia de la frecuencia y la potencia
en la degradacién sonoquimica del 2,4-D. [2,4-D]o = 25 mg.L!, pHo = 3.5, t = 120 min (Tabla |1, Anexo I)

“Frecuencia (kHz) Potencia calorimétrica (W) Degradacion (%) Mineralizacion (%)

580 1.4 6.7 1.9
580 8.7 10.0 3.3
580 21.8 13.1 3.9
862 2.1 11.2 3.4
862 104 12.6 3.8
862 30.6 16.3+0.8 49+0.2
1142 1.5 5.1 1.5
1142 7.0 8.1 24
1142 20.0 12.8 3.8
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Otros autores han reportado valores de constantes cinéticas de pseudo primer orden entre 2.0x10*
y 2.2x10° s, durante la degradacion ultrasonica de los plaguicidas isoproturon, atrazina y alaclor
[126, 129, 136, 137]. Estos estudios se realizaron a frecuencias entre 400 y 580 kHz y potencias
(calorimétricas) entre 16 y 90 W. Como se observa nuestros resultados se encuentran por debajo de

lo reportado, lo que corrobora la poca eficacia de esta técnica en la degradacion del 2,4-D.

Tabla 3.3. Constantes cinéticas de pseudo primer orden en la degradaciéon sonoquimica del 2,4-D. [2,4-D]o =
25mg.L, pHo = 3.5

Frecuencia (kHz) Potencia calorimétrica (W) k (s*) R?
1.4 9.0x106 0.98
580 8.7 1.0x10° 0.97
21.8 2.0x10° 0.98
2.1 2.0x10° 0.99
862 104 2.3x10° 0.99
30.6 3.0x10° 0.98

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en el disefio experimental se ajusté un modelo de
regresion (Tabla 11, Anexo |) que describe el efecto de la frecuencia y la potencia ultrasoénicas en la
degradacion del 2,4-D a los 120 minutos de reaccién, para las frecuencias entre 580 y 1140 kHz y

las potencias entre 1.4y 30.6 W.

Xy4_p = —22.2 4+ 0.1[F] + 0.5[P] — 0.00004[F] — 0.01[P]? (V1)

donde: X2 4.p: por ciento de degradacion del 2,4-D, P: Potencia del transductor. (W) y F: Frecuencia
ultrasoénica. (kHz).

Del analisis de regresion (Tabla 12, Anexo |) se obtuvo que la variable que mas incide en la
degradacién del plaguicida es la potencia del transductor. EI modelo describe adecuadamente los
resultados experimentales, o que se evidencia en el analisis de varianza mostrado en la Tabla I3,
Anexo |. El ajuste del modelo se puede considera bueno con un coeficiente de correlacion de 96.5%,

muy superior al minimo sugerido de 80 % para este tipo de estudios [193].

b) pH

El pH de la disolucién juega un papel decisivo en la determinacion de las propiedades fisico-
quimicas de la misma. Con el objetivo de estudiar la acciéon sonoquimica en las formas iénicas y
neutras del 2,4-D, se estudiaron diferentes valores de pH entre 2.6 y 9. En la Figura 3.11 aparecen

representados los resultados de la degradacion y la mineralizacion del 2,4-D para los mejores
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valores de frecuencia y potencia ultrasonica determinados anteriormente. Como se puede apreciar
tanto la degradacién como la mineralizacion se ven favorecidas con la disminucién del pH,
obteniéndose los mejores valores de ambos parametros a pH 2.6. El pKa del 2,4-D es 2.7, por lo
que para los pH entre 3y 9 (pH > pKa) la molécula se encuentra disociada (cargada negativamente).
El hecho de que la interfase gas/liquido esté cargada negativamente pudiera limitar la difusién de
los aniones hacia la regién interfacial donde pudiera ocurrir la mayor parte de la degradacion de la
molécula [192]. Resultados similares, donde el medio acido favorece la descomposicién ultrasénica

del contaminante, fueron obtenidos para el alaclor, el metil paration y el linuron [130, 135, 194].

20
16

12

%

Degradacion

Mineralizacion

pH

Figura 3.11. Dependencia de la degradacion del 2,4-D con el pH inicial de la disolucioén. [2,4-D]o = 25 mg.L-', F
=862 kHz, P = 30.6 W, t = 120 min (Tabla 14, Anexo I)

3.2.2.2 Intensificacion de la degradacién ultrasénica del 2,4-D mediante la adicion de

peréxido de hidrégeno.

De forma general, el H,O, debe mejorar la eficiencia de degradacion debido a que este se
transforma en radicales hidroxilo bajo la accién del ultrasonido [194-196]. Por esta razon, la
degradacion de los compuestos organicos se puede intensificar con un aumento de la concentracion
de H»O; [51, 197], hasta una concentracion 6ptima, a partir de la cual el exceso de oxidante puede
resultar negativo debido a la recombinacion de los radicales con el propio oxidante o con el mismo
(reacciones 1.8 y 1.12). Teniendo en cuenta lo anteriormente planteado se realizaron un grupo de
experimentos en los que se vario la concentracién de peroxido de hidrogeno entre 3.4 y 25.4 mM
(Figura 3.12). El tiempo de reaccién para estos experimentos fue de 60 minutos, a diferencia de los

estudios anteriores que fueron realizados a 120 minutos.
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Figura 3.12. Influencia de la adicion del H202 en la degradacion del 2,4-D durante el proceso de ultrasonido.
[2,4-D]o = 25 mg.L", F =862 kHz, P =30.6 W, pHo = 3.5, t = 60 min (Tabla 15, Anexo |)

Como se muestra en la Figura 3.12, para todas las concentraciones de H;O; utilizadas, la
degradacion y la mineralizaciéon del plaguicida fueron superiores a las obtenidas para la sondlisis
sola. La concentracion éptima fue 11.9 mM, para la que se obtuvieron los mayores resultados,
24.7% % 0.9 de degradacion y 11.2% + 0.5 de mineralizacion. A partir de esta concentracion tanto
la degradacion como la mineralizacion disminuyen, comportamiento similar al obtenido
anteriormente en el proceso de radiolisis/ H2O2 y su posible explicacion es la accién de captor de
radicales que puede jugar el perdxido de hidrégeno cuando se encuentra en altas concentraciones.
De igual forma Bagal y colaboradores [130] reportaron el aumento de la degradacién del alaclor al
intensificar el proceso de ultrasonido con peréxido de hidrogeno. En dicho estudio la degradacién
aumento al aumentar las concentraciones del oxidante entre 0.7 y 3.2 mM y disminuyo al utilizar 5.9
mM. Los resultados obtenidos para las concentraciones 3.2 y 5.9 mM fueron superiores a las
obtenidas para el 2,4-D en este estudio, logrando mas del 90% de degradacion del alaclor [130].
Esta superioridad podria deberse a la potencia de trabajo (100 W) utilizada en su estudio, la cual

fue muy a las utilizadas en el nuestro.

3.2.23 Intensificacion de la degradacion ultrasénica del 2,4-D mediante la adicion del

reactivo de Fenton.

La Tabla 3.4 muestra los resultados de la degradacion y mineralizacion del 2,4-D después de 10
minutos de reaccion, a la frecuencia 862 kHz y la potencia de 30.6 W. Las concentraciones de Fe(ll)
y H20, se variaron entre 0.21 y 0.84 mM y 3.4 y 8.5 mM respectivamente, siguiendo un disefio

experimental 32 (filas 5-13).
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Tabla 3.4. Degradacion y mineralizacion del 2,4-D mediante la combinacion del ultrasonido y el reactivo de
Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L-", F = 862 kHz, P = 30.6 W, t = 20 min

Concentracion de

Ndﬂen;;;o C::;jgira;isln Fe(ll) H,0,/Fe(ll) Degra;acién, Minera:;)zacién,
’ (FeSO4x7H20), mM

1 0 0 0 23 0.6

2 8.5 0 - 5.3 14

3* 8.5 0 - 29 0

4* 8.5 0.84 10 100 246+0.5
5 3.4 16 100 60.7

6 5.9 0.21 28 100 62.5

7 8.5 40 100 58.6

8 34 7 100 56.8

9 5.9 0.48 12 100 58.3+0.9
10 8.5 17 100 53.9

11 3.4 4 100 53.7
12 5.9 0.84 7 100 55.9
13 8.5 10 100 50.9

* experimentos sin radiacion US

Para todas las condiciones estudiadas, la adicion del reactivo de Fenton resulté en la degradacion
total del plaguicida, y la mineralizacion fue mayor al 50%, siendo estos resultados superiores a los
obtenidos en el ultrasonido solo (fila 1), el ultrasonido con perdxido de hidrégeno (segunda fila), el
peréxido de hidréogeno solo (tercerafila) y el proceso Fenton solo (cuarta fila). En el rango estudiado,
la mejor mineralizacion (62.5%) se obtuvo para 5.9 mM de H2O2 y 0.21 mM de Fe(ll). Estos valores
coinciden con los valores 6ptimos obtenidos en el proceso radio/Fenton. Es importante sefalar que
la concentracion 6ptima de H>O- disminuyo de 11.9 mM para el proceso US/H,O; a 5.9 mM para el
proceso Fenton.

A pesar de que el proceso ultrasonoro solo, y su combinacién con perdxido de hidrégeno, arrojo
resultados inferiores a los reportados por otros autores en la degradacion de los plaguicidas
isoproturon, atrazina y alaclor [126, 129, 130, 136, 137], el proceso sono-Fenton logré mejores
resultados que los reportados por Bagal y colaboradores [130], Wang y colaboradores [45] y
Papoutsakis y colaboradores [25]. Todo esto a pesar de que en todos los casos las potencias
ultrasonoras utilizadas por estos autores fueron muy superiores a las utilizadas en esta
investigacion, lo que reafirma el importante rol jugado por el reactivo de Fenton y las ventajas de
combinar este tipo de procesos con este oxidante. Bagal y colaboradores (20 kHz y 100 W)
estudiaron la degradacion del alaclor mediante el proceso sono-Fenton logrando el 100% de
degradacién del plaguicida solamente para dos de las condiciones estudiadas [130]. Igualmente
Wang y colaboradores (20 kHz y 100 W) obtuvieron la conversién total del alaclor para dos de las
condiciones investigadas y reportando como mayor mineralizacion un 47% en una hora de reaccion

[133]. En el caso de Papoutsakis y colaboradores (400 kHz y 450 W), solamente obtuvieron 40%
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de degradacion en 5 horas de reaccién, al estudiar la eliminacién del diuron mediante el proceso
sono-Fenton [25].

Realizando un analisis de regresién (Tabla 16, Anexo I) con los resultados del disefio experimental,
se obtuvo el modelo matematico (ecuacion V) que describe la mineralizaciéon del 2,4-D (Xtoc) (20
min) a la frecuencia de 862 kHz y potencia de 30.6 W, en funcion de las concentraciones de H,O. y
Fe(ll).

Xroc = 53.4 + 5.2[H,0,] — 24.5[Fe(II)] — 0.5[H,0,]? + 12.6[Fe(ID]? (Vi)

donde [Fe(ll)] y [H202] son las concentraciones de hierro y peréxido de hidrogeno respectivamente.
El modelo describe adecuadamente los resultados experimentales, lo que se evidencia en el analisis
de varianza (Tabla 17, Anexo I). Para este modelo el coeficiente de correlacion fue 99.2%, que
corresponde a un buen ajuste del modelo, para los rangos de [H20-] = 3.4-8.5 mM, [Fe(ll)] = 0.21-
0.84 mM. Para un valor significacién de 0.1 (P-value < 0.1), el parametro [Fe(l1)]x[H20-] no resultd
significativo.

La Figura 3.13 muestra la superficie de respuesta y las curvas de isolineas correspondientes al

polinomio de segundo orden mostrado anteriormente.

Figura 3.13. Superficie de respuesta y curvas de isolineas para la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso
US-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L-", F = 862 kHz, P = 30.6 W, pHo = 2.6, t = 20 min

Se puede observar que los mayores valores de mineralizacion se obtienen para el rango entre 3.5
y 6 mM de peroxido de hidrégeno aproximadamente y 0.2 mM de hierro, con un maximo de 62.5%
paras las concentraciones de perdxido de hidrégeno y Fe(ll) de 5.9 y 0.2 mM resultando en una
proporcion [H2O2]/[Fe(Il)] de 29.5.
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3.2.2.4 Conclusiones parciales

La radiacion ultrasonica resulté ser un proceso poco eficiente en la eliminacién del plaguicida 2,4-
D. El proceso resulté ser dependiente de la frecuencia y potencia ultrasénicas, obteniéndose los
mayores valores de degradacion y mineralizacion (16.3% + 0.8 y 4.9% + 0.2 respectivamente) a la
frecuencia de 862 kHz y la potencia de 30.6 W en 120 minutos. El proceso se intensificé al
combinarlo con el peréxido de hidrégeno, obteniéndose la mayor conversién a la concentracion de
11.9 mM, con 24.7% + 0.9 de degradacion y 11.2% % 0.5 de mineralizacion en 60 minutos. El
proceso sono-Fenton fue el mas eficiente de todos los sono-procesos, logrando para todas las
condiciones estudiadas el 100% de degradacién del plaguicida y valores de mineralizacién
superiores al 50%. Las concentraciones optimas de H202 y Fe(ll) fueron 5.9 mM y 0.21 mM

respectivamente, alcanzando una mineralizacion de 62.5% en 20 minutos de reaccion.

3.2.3 Radiacion ultravioleta.

Los resultados mostrados en este epigrafe fueron publicados en la revista “Journal of Environmental
Chemical Engineering” en el ano 2018, en el articulo titulado “Degradation of 24-

dichlorophenoxyacetic acid by photolysis and photoFenton oxidation” (Anexo M).

3.2.3.1 Influencia de algunos parametros fisicos del proceso de fotdlisis.
a) Potencia de la lampara y espectro de emision

El espectro e intensidad de irradiacion son parametros fundamentales en la degradacién fotolitica
de los compuestos organicos. Con el objetivo de investigar estos efectos por separado, se vario la
longitud de onda, utilizando la lampara de media presion de mercurio con porta-lampara de cuarzo
y borosilicato. Segun el suministrador, la LMP Hg emite del 40 al 80% de su energia en la parte UV
del espectro y del 40 al 43% en el rango visible. El PL de borosilicato corta toda la radiaciéon por
debajo de 280 nm, cerca del 50% de la emisién a 310 nm, y posee total transmitancia cerca de los
355 nm.

Por otra parte, también se estudio el rendimiento de la LBP Hg. Esta lampara posee una emision
monocromatica a 254 nm. La Figura 3.14 muestra la degradacién y mineralizacién del 2,4-D durante

los experimentos de fotdlisis.
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Figura 3.14. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacién del 2,4-D durante
el proceso de fotdlisis. [2,4-D]o = 25 mg.L™!, pHo = 3.5, T = 30°C (Tabla J1, Anexo J)

Como se observa en la figura, tanto la degradacion como la mineralizacién poseen el mismo
comportamiento, siguiendo el orden: LMP Hg + PL cuarzo >> LBP Hg + PL cuarzo >> LMP Hg + PL
borosilicato. Este comportamiento puede ser explicado por el espectro de absorbancia de la molécula
(Figura J1, Anexo J), la cual tiene sus maximos a los 201.5, 229.5 y 283.5 nm y por las diferencias
de intensidad de irradiacion de las lamparas. En las mejores condiciones, el 2,4-D se degrado
totalmente en 10 minutos y la mineralizacion total se alcanzé después de una hora de reaccién. Los
resultados obtenidos con la LBP Hg (con el PL de cuarzo) fueron consistentes con los obtenidos por
otros autores para la misma molécula en condiciones similares [95, 147, 198-200].

La Tabla 3.5 muestra las constantes cinéticas de pseudo primer orden calculadas para la degradacién
del 2,4-D mediante la fotdlisis al variar las longitudes de ondas y la potencia de las lamparas. En otros
estudios de degradacion fotolitica del 2,4-D, utilizando lamparas similares a la LBP Hg utilizada en
esta investigacion, las constantes cinéticas de pseudo primer orden reportadas se encuentran en el
rango 8.3-8.5x10°s™ [147, 199], el cual es muy cercano al valor obtenido en nuestro caso para dicha

lampara.

Tabla 3.5. Constantes cinéticas de pseudo primer orden en la degradacién fotolitica del 2,4-D . [2,4-D]o = 25
mg.L", pHo = 3.5

Lampara Porta-Lampara k, 2.4-D (s™) R*
LBP Hg Cuarzo 5.0x 107 0.97
LMP Hg Cuarzo 1.1x102 0.99
LMP Hg Borosilicato 6.0x10°6 0.98
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3.2.3.2 Intensificacion del proceso de fotdlisis del 2,4-D mediante la adiciéon de peréxido de

hidrégeno.

La intensificacion del proceso de fotdlisis por la adicion del peréxido de hidrégeno ha sido reportada
por varios autores [46, 139]. Por otra parte, un exceso de H»O; podria resultar perjudicial debido a
que este podria competir con el contaminante por los radicales hidroxilo segun la reaccién 1.8. Con
el objetivo de estudiar el efecto de la concentracién inicial de peréxido de hidrogeno en el proceso
UV/H20, se llevé a cabo un grupo de experimentos con la LBP Hg y el PL de cuarzo. Se aplicaron
diferentes concentraciones de H>O», variandose entre 3.4 y 11.9 mM, correspondientes ade 2a 7
veces la cantidad estequiométrica necesaria para la mineralizacion total segun la reaccién 2.1.

Como se puede apreciar en la Figura 3.15, la adicién de H2O, aumento la mineralizacion del 2,4-D,

alcanzando mas del 98% en cinco horas, para la concentracion 6ptima de 8.5 mM.
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Figura 3.15. Influencia de la adicién del H202 en la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso de fotdlisis. [2,4-
D]o = 25 mg.L", LBP Hg, PL cuarzo, pHo = 3.5, T = 30°C (Tabla J2, Anexo J)

A pesar de que el efecto de la variacion de la concentracion inicial de H2O2 no fue muy significativo
en el rango estudiado, se pudo observar una disminucion de la mineralizacion para la mayor
concentracion, lo que podria explicarse por el papel de captor de radicales del H.O ya analizado
en los procesos anteriores. La oxidacién del 2,4-D por los radicales OH+ presenta una constante de
velocidad de reaccion a temperatura ambiente de 5.1x10° L.mol's™ [147], la cual es mucho mayor
que la reportada para la reaccion entre el H.O, y el OHe (reaccion 1.8): (1.7-4.5) x10” L.mol's™ [68].
Sin embargo, para la mayor concentracién de H202 (11.9 mMvs. 0.11 mM de 2,4-D), las velocidades
de las dos reacciones se hacen comparables, resultando en un efecto competitivo de ambas

especies por los radicales hidroxilo [68].
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Figura 3.16. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacién del 2,4-D durante
el proceso UV/H20:z. [2,4-D]o = 25 mg.L", [H202]o = 8.5 mM, pHo = 3.5, T = 30°C (Tabla J3, Anexo J)

El efecto del espectro de irradiacion y la potencia de la lampara también se estudié para la
combinacién UV/H20,. La Figura 3.16 compara los perfiles de degradacién y mineralizacion obtenidos
con la LBP Hg y el PL de cuarzo con los alcanzados con la LMP Hg y el PL de borosilicato.

Como se puede apreciar, a pesar de la gran potencia de la lampara MP, se observé una menor
eliminacion del 2,4-D para las longitudes de onda superiores a 280 nm, lo cual se debe a la baja

absorbancia del H202 en el rango visible [201].

3.2.3.3 Intensificacion de la degradacion fotolitica del 2,4-D mediante la adicion del reactivo

de Fenton.

El efecto sinérgico entre la irradiacion UV y el reactivo de Fenton ha sido reportado en varios
estudios [141, 168]. Teniendo en cuenta que uno de los mecanismos de activacion de este proceso,
la foto-reduccién del hierro férrico, puede iniciarse en el rango visible, se puede esperar un efecto
beneficioso en una zona mucho mayor del espectro de irradiacién que en el proceso UV/H,0,. Por
lo tanto, la influencia de la fuente de luz se evalué primero, utilizando la concentracion éptima de
oxidante encontrada previamente y una concentracion de sal ferrosa correspondiente a la relacién
molar [H20-]/[Fe(ll)] de 10.

a) Efecto del espectro de emision y la potencia de la lampara

Al igual que en los procesos anteriores, se evaluaron varias lamparas, incluyendo esta vez la LXe-
Arc, la cual imita la radiacion solar debido a su espectro de emision en el rango UVA-Vis (A = 360-
740 nm).
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Figura 3.17. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacién del 2,4-D durante
el proceso foto-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L, [H202]o = 8.5 mM, [Fe(Il)] = 0.84 mM, pHo = 2.6, T = 30°C (Tabla
J4, Anexo J)

Para las tres lamparas el 2,4-D se degradd en los primeros 10 minutos de reaccion. La
mineralizacion (Figura 3.17) sigui6 el orden: LBP Hg + PL cuarzo > LXe-Arc + PL cuarzo > LMP Hg
+ PL borosilicato. Sin embargo, la diferencia observada entre la LBP Hg + PL cuarzo y LMP Hg +
PL borosilicato fue mucho menor que en el caso del proceso UV/ H2O,. Por otra parte, la LXe-Arc
logré una activacion del reactivo de Fenton similar a la obtenida con la LBP Hg aumentando las
perspectivas del uso de la radiacion solar como sustituta de las lamparas UV, lo que hace mas
econdmicos estos procesos. También es valido sefalar que a pesar de la baja potencia de la LXe-
arc y su espectro de emision similar a la LMP Hg con PL de borosilicato, esta fue mas eficiente que

la ultima.

b) Efecto del tipo de catalizador utilizado, foto-Fenton homogéneo vs. foto-Fenton

heterogéneo

Al igual que en el proceso Fenton, para el proceso foto-Fenton se realizdé un grupo de experimentos
donde se evalué el tipo de catalizador utilizado. De igual forma se evaluaron como fuentes de hierro
el FeSO4x7H.O como catalizador homogéneo y la zeolita ZSM-5 dopada con hierro como
catalizador heterogéneo. Los resultados de este estudio se muestran en la Figura 3.18, la que
muestra ademas los resultados del proceso UV/H202 (C(H202) = 8.5 mM) a fin de comparar con la

reaccion de Fenton.
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Figura 3.18. Mineralizacion del 2,4-D mediante los procesos Fenton homogéneo* y heterogéneo** . Lampara
LBP Hg y porta-lampara de cuarzo. [2,4-D]o =25 mg.L", T = 30°C, [H202]o = 8.5 mM, [Fe(ll)]o* = 0.84 mM, [Fe-
zeolitalo™ = 1 g.L-! ([Fetota)] = 0.84 mM), *pHo = 2.6, **pHo = 3.5 (Tabla J5, Anexo J)

Como se observa en la figura, al igual que en el caso del proceso Fenton, los mejores resultados
se obtienen para el proceso homogéneo. El proceso heterogéneo alcanzd un 94% de mineralizaciéon
en 5 horas de reaccién, pero este no difiere esencialmente del resultado obtenido para el proceso
UV/H20,, por lo que se puede deducir que no existe una contribucion significativa del catalizador

heterogéneo.

c) Efecto de la concentracién inicial del contaminante y la composicion de la matriz

Con el objetivo de investigar la eficiencia del proceso foto-Fenton homogéneo en una aplicacién
real, se realizaron una serie de experimentos a escala de laboratorio utilizando una matriz de agua
residual y variando la concentracion inicial del 2,4-D. El agua utilizada (efluente A) se tomo a la
salida de una planta municipal de tratamiento de residuales ubicada en la localidad de Nailloux
(Francia). Las propiedades fisico-quimicas de esta agua aparecen en la Tabla 2.6 (epigrafe 2.3.5.1).
La Figura 3.19 compara los perfiles de mineralizacion durante la reaccion de foto-Fenton
homogéneo para dos concentraciones iniciales de 2,4-D: 5 y 25 mg.L"'. Los resultados
correspondientes al agua desionizada (con las mismas concentraciones) se muestran con el
objetivo de evaluar un posible efecto de la matriz. En primer lugar, se debe mencionar que para
todas las condiciones estudiadas se obtuvo el 100% de degradacién del contaminante en los
primeros 10 minutos de reaccién. Como se puede observar en la Figura 3.19, para la concentracion
de 25 mg.L™" se obtuvieron velocidades iniciales de mineralizacion similares en ambas matrices, sin
embargo, después de 5 horas de reaccion se obtuvo una mineralizacion total en el agua
desionizada, mientras que para el agua residual solamente se obtuvo un 88.1% * 2.3. Una posible
explicacién para este comportamiento podria ser la presencia de otros compuestos refractarios en
la matriz de agua residual. Por otro lado, la reduccion de la concentracion inicial del plaguicida por
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un factor 5 no modificé grandemente el comportamiento de la mineralizacién del mismo en agua
residual, sin embargo, en el agua desionizada se obtuvo inicialmente una mayor mineralizacién
(81.1% £ 1.6 contra 71.2% en 20 minutos) para la menor concentracion. Este comportamiento
obtenido en el agua desionizada coincide con los reportados por otros autores en diferentes

procesos radicalarios [198, 202].
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Figura 3.19. Influencia de la concentracién inicial del 2,4-D y la composicién de la matriz en la mineralizacién
del 2,4-D durante el proceso foto-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L"!, LBP Hg, PL cuarzo, [H202]o = 8.5 mM, [Fe(Il)] =
0.84 mM, pHo = 2.6, T = 30°C (Tabla J6, Anexo J)

d) Optimizaciéon de la concentracion de los reactivos de Fenton

La Tabla 3.6 muestra los resultados de la foto-oxidacion del 2,4-D en agua desionizada después de
10 minutos de reaccion, utilizando la lampara BP con el porta-lampara de cuarzo. Las
concentraciones de Fe(ll) y H.O2 se variaron siguiendo un disefio experimental 3 (filas 4-12).

Para todas las condiciones estudiadas, la adicién del reactivo de Fenton resulté en la degradacion
total del plaguicida, y la mineralizacion fue mayor al 50%, siendo estos resultados superiores a los
obtenidos en la fotdlisis (fila 1 en la Tabla 3.6), la fotdlisis con perédxido de hidrogeno (Fila 2) y en el
proceso Fenton solo (fila 3). En el rango estudiado inicialmente, la mejor mineralizacion (84.1%) se
obtuvo para 3.4 mM de H20. y 0.21 mM de Fe(ll), siendo estas concentraciones las mas bajas del
disefio experimental. Debido a esto, se realizaron otros dos experimentos disminuyendo la
concentracion de hierro para la mejor concentracion de H2O-. Los resultados de estos experimentos
se exponen en las filas 13 y 14 de la Tabla 3.6, y muestran que una concentracién de hierro por
debajo de los 0.14 mM ofrece mejores resultados. Teniendo en cuenta los resultados obtenidos
podemos decir entonces que la concentracion optima de Fe(ll) en el proceso foto-Fenton es 0.08
mM, pues con una cantidad menor de hierro, logra practicamente la misma mineralizacion que la
concentracion 0.14 mM. Por otra parte, se debe senalar que el uso del catalizador Fe(ll) disminuyd

la concentracién éptima de H.O- en un factor 2.5 respecto al proceso UV/HO..
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Tabla 3.6. Efecto de la concentracion inicial del reactivo de Fenton (Fe(ll)/H202) en la degradacion y
mineralizacion del 2,4-D mediante el proceso foto-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L-!, LBP Hg, PL cuarzo, pHo = 2.6

para los procesos Fenton, t = 10 min

Concentracioén de

Ndﬂen‘;;;o C::;jgtzra;ilan Fe(ll) H,0,/Fe(ll) Degra;acién, Minera(l)zzacién,
’ (FeSO4x7H20), mM
1 0 0 0 25+0.9 1.6+0.7
2 8.5 0 0 100 23.7+2.0
3* 8.5 0.84 10 100 209+1.0
4 34 16 100 84.1
5 5.9 0.21 28 100 83.5
6 8.5 40 100 83.6
7 3.4 7 100 80.8
8 5.9 0.48 12 100 82.3+0.2
9 8.5 17 100 7.7
10 34 4 100 71.1
11 5.9 0.84 7 100 60.8
12 8.5 10 100 52.1
13 34 0.14 24 100 90.9
14 34 0.08 40 100 90.3

*experimentos sin radiacién UV

Después de un analisis de regresion multiple de los resultados (Tabla J7, Anexo J), se obtuvo un
modelo matematico (Ecuacién IX) que describe la mineralizacion del 2,4-D después de 10 minutos

de foto-oxidacion, en funcién de las concentraciones de H>O, y Fe(ll).

Xroc = 90.5 — 3.9[H,0,] x [Fe(1I)] — 13.3[Fe(I)]? (IX)

El modelo describe adecuadamente los resultados experimentales, para los rangos de [H20-] = 3.4-
8.5 mM, [Fe(ll)] = 0.21-0.84 mM, lo que se evidencia en el andlisis de varianza mostrado en la Tabla
J8, Anexo J. Para este modelo el coeficiente de correlacion fue 93.7%. Para un valor significacion
de 0.1 (P-value < 0.1), solamente las combinaciones H,O,xFe(ll) y [Fe(Il)]? resultaron parametros
significativos en el modelo, donde la interaccion H.O>xFe(ll) mostré el efecto mas importante en la
mineralizacion del 2,4-D.

La Figura 3.20 muestra la superficie de respuesta y las curvas de isolineas correspondientes al
polinomio de segundo orden mostrado anteriormente. Se puede observar en la figura que la
mineralizacion del plaguicida es mayor al 80% en el rango de 3.4 a 8.5 mM de H,0,y 0.2 2 0.3 mM
de hierro, a partir del cual esta decrece con el aumento de las concentraciones de los reactivos. Las
concentraciones 6ptimas de los reactivos H>O/Fe(ll) de este proceso (3.4 mM de H202 y 0.08 mM
de Fe(ll)) resultaron menores que las obtenidas en los procesos radio-Fenton y sono-Fenton (5.9
mM de H2O2 y 0.21 mM de Fe(ll)). De igual forma, si observamos la figura podemos ver que no

existe un valor éptimo de perdxido de hidrogeno, la degradacién del plaguicida disminuye con el
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aumento de la concentracion del oxidante. Este efecto negativo del peréxido no fue observado en
los procesos radio-Fenton y sono-Fenton, donde se obtuvo un valor 6ptimo de la concentracién de
HzOz a59mM.

Mineralizacion, %

Fe(ll), mM

Figura 3.20. Superficie de respuesta y curvas de isolineas para la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso
foto-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L-", LBP Hg, PL cuarzo, pHo = 2.6, T = 30°C

3.2.3.4 Conclusiones parciales

La fotdlisis resultd ser un proceso muy eficiente en la degradacion del 2,4-D, logrando la conversién
total del plaguicida en 10 minutos de reaccién y la mineralizacidn casi total en una hora, al utilizar la
lampara LMP Hg. Este proceso resulté ser dependiente de la potencia de la lampara y su espectro
de emision. Al intensificar el proceso con H2O, utilizando la LBP Hg, tanto la degradacién como la
mineralizacién del plaguicida aumentaron al aumentar la dosis del oxidante hasta la concentracion
de 8.5 mM, a partir de la cual la mineralizacion sufre una pequefia disminucion. El reactivo de Fenton
también mejord el desempeno de la LBP Hg, aumentando la mineralizacién del 2,4-D de 2.4 £ 1.0
(UV solo) a 90.3 en 20 minutos. Las concentraciones éptimas del reactivo de Fenton resultaron 3.4
mM de H>O, y 0.08 mM de Fe(ll).

3.2.4 Combinacién de los procesos UV/O;

Como se ha podido apreciar a lo largo de este trabajo, tanto los foto-procesos como los procesos
basados en la ozonizacién han mostrado buenos resultados en la degradacion y mineralizacion del
plaguicida 2,4-D. Sin embargo, uno de los problemas principales que presentan los PAOs son los
largos tiempos de reaccion, lo que genera altos costos. Con el objetivo de disminuir los tiempos de
aplicacion de estos procesos, una de las posibles opciones es la combinacion de procesos y su
intensificacion con oxidantes y catalizadores [86], lo que ya ha sido demostrado anteriormente. En
este caso nos hemos propuesto evaluar las combinaciones fotdlisis y ozonizaciéon (UV/Os), fotdlisis
y ozonizacién intensificada con peroxido de hidrogeno (UV/Os/H;0,) y fotdlisis y ozonizacion
utilizando el catalizador Fe(ll) (UV/Os/Fe(ll)).
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Como se explico en el capitulo de materiales y métodos (epigrafe 2.3.6), los procesos de fotdlisis y
ozonizacion se repitieron en la nueva instalacién creada para estos experimentos, con el objetivo

de establecer comparaciones en igualdad de condiciones operacionales.

La Figura 3.21 muestra los resultados obtenidos en la mineralizacion del 2,4-D mediante la
combinacion UV/Os;. La combinacion de los procesos condujo a un aumento significativo de la
mineralizacion del 2,4-D obteniéndose un 83.3% de mineralizacion en 1 hora de reaccion. Este
resultado fue muy superior a los obtenidos para los procesos de fotdlisis y ozonizacion de forma
independiente, los que lograron solamente un 7%, y 33.2% respectivamente (para la misma
configuracién del reactor). Esto demuestra la existencia de una sinergia en la combinacién de los
procesos donde la descomposicion del ozono se vio favorecida en presencia de la radiacion
ultravioleta. En un estudio similar, Piera y colaboradores [203] investigaron la degradacion del 2,4-
D mediante la combinacion UV/Os. Sin embargo, su estudio, a diferencia del nuestro, no arrojé
diferencias significativas en la degradacién del plaguicida al utilizar los procesos solos o de manera
combinada. Este comportamiento se le atribuy6é a la naturaleza de la fuente de irradiacién UV
utilizada en su estudio: una lampara fluorescente de 6 W con un espectro de irradiacion entre los
300-420 nm. En su caso, la energia de los fotones generados por su fuente de luz no fue suficiente
para lograr la activacion directa del ozono. No obstante, otros estudios muestran la eficacia de esta
combinacion en la degradacion de otros contaminantes. Tal es el caso del estudio de la degradacion

de la N-nitrosopirrolidina [86].
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Figura 3.21. Efecto de la combinacion de los procesos UV y ozonizacion en la mineralizacion del 2,4-D (Reactor
2). [2,4-D]o = 25 mg.L", LBP Hg, PL cuarzo, [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3z = 30 L.h-", pHo = 3.5, Vagit = 100 min-
', T =30°C (Tabla K1, Anexo K)

Al estudiar la combinacion UV/O3/H,O,, esta también arrojé resultados muy superiores en

comparacion a los procesos por separados (Figura 3.22).

88



InNSTEC RESULTADOS Y DISCUSION i iouse

100
© 80
5
‘5 60 Fotdlisis
N
= Ozono
© 40
I H202: 8.5 mM
2 20 Fotdlisis + Ozono + H202

0
0 10 20 30 40 50 60

Tiempo, min

Figura 3.22. Influencia de la adicidon de peroxido de hidrégeno en la combinaciéon de los procesos UV y
ozonizacién en la mineralizacion del 2,4-D (Reactor 2). [2,4-D]o = 25 mg.L"", LBP Hg, PL cuarzo, [O3]o = 48
g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-1, [H202]o = 8.5 mM, pHo = 3.5, Vagit = 100 min-', T = 30°C (Tabla K2, Anexo K)

La mineralizacion obtenida a 1 hora de reacciéon pasé de ser nula, 7% y 33.2% (H202, UV y O3
respectivamente) a un 85.6% con la combinacion UV/Os/H20-. La presencia del oxidante H>O, en
este caso representa un aumento de radicales hidroxilo por dos vias diferentes, por una parte
tenemos su descomposicion en dichos radicales en presencia de la radiacién UV y por otra la
produccion de estos durante su reaccion con el ozono (reaccion 3.1).

Por ultimo, al adicionar el catalizador homogéneo de Fe(ll) (Figura 3.23), también se obtuvieron

resultados superiores de la combinacion respecto a los procesos por separados.
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Figura 3.23. Influencia de la adicion del catalizador Fe(ll) en la combinacion de los procesos UV y ozonizacion
en la mineralizacion del 2,4-D (Reactor 2). [2,4-D]o = 25 mg.L-!, LBP Hg, PL cuarzo, [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de
O3 =30 L.h-1, [Fe(Il)]o = 0.8 mM, pHo = 3.5, Vagit = 100 min-', T = 30°C (Tabla K3, Anexo K)

En este caso, la presencia del catalizador Fe(ll) favorece la descomposicién del ozono en radicales
hidroxilo pasando a Fe(lll), el cual a su vez se reduce nuevamente a Fe(ll) en presencia de la luz UV

cerrando el ciclo y produciendo mas radicales OHe (reacciones 3.3-3.5).
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Fe?* + 0; > Fe0?** + 0, (3.3)
Fe0?* + Hy0 — Fe3* + OH o + OH~ (3.4)
Fe3* + H,0 + hv > Fe?* + OH e + H* (3.5)

Piera y colaboradores [203] en su estudio, igualmente evaluaron la combinacién de los procesos
UV/O3/TiO2 y UV/Os/Fe(ll) para la degradacion del 2,4-D. Como resultado obtuvieron que el proceso
mas eficiente entre los estudiados fue el UV/Os/Fe(ll), demostrando de esta forma la superioridad del
catalizador de hierro sobre los catalizadores de TiO- y el importante papel jugado por el Fe(ll) en la
generacion de radicales hidroxilo al ser combinado con el ozono. En su investigacion, al utilizar 1 mM
de Fe(ll), con una lampara fluorescente de 6 W (A = 300-420 nm) y a un flujo de ozono de similar al
utilizado en nuestra investigacion, obtuvieron aproximadamente un 90% de mineralizacion en 1 hora
de reaccion. Este resultado es ligeramente superior al nuestro (86%), lo que podria deberse a las
diferencias entre los espectros de emision entre las lamparas utilizadas, pues una parte de la

reduccion del Fe(lll) a Fe(ll) ocurre en el espectro UVA-Vis.

Finalmente, si comparamos los tres procesos combinados entre si (Figura 3.24) podemos ver cédmo
tanto la intensificacién con peréxido de hidrégeno como la adicidn del catalizador Fe(ll) mejoraron la
eficiencia de la combinacién entre los procesos de fotdlisis y la ozonizacién. A pesar de que a 1 hora
de reaccién esta mejora es poco significativa, si centramos la atencién a los 20 minutos podemos ver
como la mineralizacion aumenté de 48.2% para el proceso UV/O; a 66.9% para el proceso
UV/Os/Fe(ll).

Figura 3.24. Combinacion de los procesos UV y ozonizacién en la mineralizacion del 2,4-D (Reactor 2). [2,4-
DJo = 25 mg.L", LBP Hg, PL cuarzo, [O3]o = 48 g/Nm3, Flujo de Oz = 30 L.h-", [Fe(ll)]o = 0.84 mM, pHo = 3.5,
Vagit = 100 min-', T = 30°C (Tabla K4, Anexo K)
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3.3 Comparacion de los procesos avanzados de oxidacion en estudio

Una vez finalizada la etapa de evaluacién de los procesos a escala de laboratorio y las pruebas de
concepto, se realizé un estudio de factibilidad técnica, cuya primera etapa consistio en la comparacion
de los resultados obtenidos para cada uno de dichos procesos. La comparacion se desarrollé sobre
la base de cuatro criterios comparativos. En primer lugar, se utilizo la constante cinética de reaccion
de pseudo-primer orden (ecuacion X) como criterio de eficiencia quimica de los procesos. Dicha
constante se calculd para la velocidad de degradaciéon del COT y no del contaminante, teniendo en
cuenta que para la mayoria de los procesos se obtuvo la degradacién total del mismo en los primeros

10 minutos de reaccion.

coT _kt

COT,

(X)

donde COT y COTj son las concentraciones iniciales y finales de carbono organico total, k es la
constante cinética y t el tiempo.
Para evaluar la eficiencia energética, se utilizd el criterio eficiencia energética por orden (EE/O),
propuesto por Bolton y Carter [139]. Este se calcul6 para la degradacion (EE/Op, ecuacion Ill) y la
mineralizacion (EE/Ow, ecuacion 1V). La determinacién de este ultimo tuvo como objetivo tener en
cuenta la eficiencia en la mineralizacion puesto que constituye un parametro mas real que evalia no
solo la degradacidn del contaminante sino también la de todos los compuestos organicos, que incluye
los productos de degradacion, presentes en el proceso. Para calcular estos parametros se tuvo en
cuenta el consumo eléctrico total de los procesos, es decir, ademas del consumo de las fuentes de
energia principales (lamparas, irradiador, ozonizador, generador de US), se trabaj6 con los consumos
del resto de equipos consumidores (agitadores, bombas peristaltica y equipos similares), sin los
cuales no hubiese sido posible realizar dichos experimentos.
Por ultimo, y para ofrecer una idea de intensificacion de procesos, se utilizé el factor de sinergia como
ultimo criterio de comparacién. Este queda definido en la ecuacion X definida por Papoutsakis y
colaboradores [25]. En su estudio, los autores utilizaron para el calculo las velocidades de
degradacién del contaminante, mientras que en nuestra investigacion utilizaremos las velocidades de
degradacién del COT debido a la eliminacién total del 2,4-D en 10 minutos de reaccion.

FS = _[combinacisn (X)

Yikproceso solo ;

donde FS seria el factor de sinergia y r seria la constante de velocidad aparente de degradacion del
COT del proceso solo o combinado. De esta forma los valores de FS iguales o menores que 1

sugeririan la ausencia de sinergia y los valores FS > 1 una sinergia positiva.
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En la Tabla 3.7 se muestra un resumen de los diferentes criterios de comparacion calculados para
los diferentes procesos estudiados.

Los resultados mostrados en la tabla se refieren a 1 hora de reaccion con el fin de tomar un tiempo
en el que existieran datos disponibles para todos los procesos. No obstante, para la radiaciéon gamma,
por las caracteristicas del proceso, los resultados se corresponden a 3.5 minutos de reaccion. En el
caso del proceso foto-Fenton los resultados son los obtenidos a 10 minutos, debido a que el disefio
experimental llevado a cabo para determinar las mejores condiciones de dicho proceso se realizo a
ese tiempo. De igual forma al comparar los procesos UV/Os, UV/O3/H20, y UV/Os/Fe(ll), se debe
tener en cuenta que estos procesos fueron realizados en una instalacion experimental diferente al
resto de los procesos que involucran la radiacion UV y la ozonizacién en esta tabla. En la instalacion
experimental donde se analizaron los procesos combinados, las condiciones de irradiacion y burbujeo

de gas son menos eficientes que en la instalacion donde se realizaron los procesos independientes.

Tabla 3.7. Comparaciéon de diferentes PAOs aplicados al 2,4-D, t = 60 min (excepto para todos los
experimentos de radidlisis en la cual se alcanza la dosis de 250 Gy en solamente 3.5 minutos y el foto-Fenton

que se realizé en 10 minutos)

C(H20z) C(Fe(ll)) EE/Op EE/Ow
Proceso pH  (mM)  (mM) keor, s (kWh.L") (kWh.L") FS
~ Fenton Homogéneo 2.6 8.5 0.84 2.0x107% 0.0046 0.46 .
Fenton Heterogéneo 3.5 8.5 0.13* 4.0x10% 0.29 1.1 -
Ozonizacion™ 12 - - 3.0x10 0.011 0.29 -
O3/H202** 3.5 59 - 6.0x10 0.011 0.15 2
Os/Fe(ll)** 2.6 - 0.84 8.0x104 0.011 0.31 2.7
Radiolisis 35 - - 7.0x105 0.021 0.85 -
y/H202 3.5 59 - 4.0x10* 0.0074 0.12 57
y/Fenton 2.6 59 0.21 4.0x10-3 0.0003 0.064 571
Ultrasonido 26 - - 1.0x10-5 30.1 105.52 -
US/H202 26 11.9 - 2.0x105 13.3 31.81 2
US/Fenton 26 59 0.21 7.0x104 0.1 2.48 70
UV(LMP Hg) 3.5 - - 1.3x10°° 0.037 0.30 -
UV(LBP Hg) 3.5 - - 2.0x10® 0.13 1.93 -
UV(LBP Hg)/H20: 3.5 8.5 - 1.7x103 0.0015 0.053 85
UV(LBP Hg)/Fenton 2.6 3.4 0.08 4.0x10° 0.0003 0.005 195
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UV/Os*** 3.5 - - 5.0x104 0.0109 0.22 4.2
UV/Os/H202*** 3.5 8.5 - 5.0x104 0.0109 0.20 4.2
UV/Os/Fe(ll)=** 2.6 - 0.84 6.0x104 0.0109 0.18 5.0

*hierro accesible, **Reactor 1, ***Reactor 2

Al observar las constantes cinéticas, podemos apreciar como en todos los casos la combinacion de
los procesos con oxidantes, catalizadores o entre si, aumento las velocidades de mineralizacién del
contaminante, obteniéndose los mejores resultados al adicionar el reactivo de Fenton. Segun este
parametro los procesos mas eficientes resultaron el foto-Fenton y y/Fenton, ambos con una k =
4.0x10° s, y el menos eficiente el proceso de sondlisis con k = 1x10° s,

De manera similar, si observamos los valores de los indicadores EE/Op y EE/Owm, podemos ver como
estos disminuyen considerablemente al anadir el peréxido de hidrégeno y/o el catalizador de hierro.
Por ejemplo, para el proceso de ultrasonido el consumo energético asociado a la degradacion,
disminuye 282 veces su valor al utilizar el reactivo de Fenton. Esto demuestra la efectividad de la
combinacion de los PAOs con estos agentes oxidantes frente a su utilizacion de manera individual y
como esta combinacion ayuda a disminuir los altos consumos energéticos, siendo este uno de los
mayores inconvenientes de la introduccion de los PAOs a la industria. Los procesos mas eficientes
desde el punto de vista energético, segun el EE/Op resultaron ser el foto-Fenton y el radio-Fenton,
ambos con un consumo energético de 0.0003 kWh.L™". Si tenemos en cuenta la mineralizacion del
contaminante podemos ver como el proceso mas eficiente fue el proceso foto-Fenton con un consumo
de 0.005 kWh.L"". El proceso menos eficiente para ambos criterios resulté ser el ultrasonido con un
consumo energético (EE/Op) cien mil veces superior a los obtenidos para el radio-Fenton y el foto-
Fenton. Estos altos valores podrian deberse a la poca eficiencia en la generaciéon de la onda
ultrasonica y la cavitacidon acustica [128], la cual ha sido una de las limitantes de que el ultrasonido
no haya encontrado aun en la actualidad una amplia aplicacién en el tratamiento de residuales a no
ser en la esterilizacién de los lodos activados utilizados en los tratamientos biolégicos [204, 205].
Finalmente, la combinacién de los procesos con oxidantes, catalizadores o entre si, mostré factores
de sinergia superiores a 1, lo que significa que existié una sinergia positiva para todos los casos
investigados. Las combinaciones mas eficientes resultaron los procesos combinados con la
reaccion Fenton, obteniendo valores de factores de sinergia de 57.1, 70 y 195 para el y/Fenton, el
US/Fenton y el UV/Fenton respectivamente. El hecho de que estos factores de sinergia se hayan
obtenido en tiempos relativamente cortos, es muy alentador desde el punto de vista de aplicacién
de estos procesos, pues la disminucion de los tiempos de reaccion disminuye el consumo
energético, disminuyendo a su vez los costos del proceso.

En su estudio, Papoutsakis y colaboradores [25] estudiaron la combinacion US/foto-Fenton
utilizando la luz solar para la degradacion del diuron. Para las mejores condiciones de trabajo los

autores obtuvieron un factor de sinergia de 2.39, el cual es similar al obtenido en nuestro estudio
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para las combinaciones O3/H20,, Os/Fe(ll) y US/H20-, e inferior al resto de las combinaciones
evaluadas en esta investigacion.

Como se pudo apreciar el mejor entre todos los procesos evaluados resultd el foto-Fenton,
obteniendo los mayores valores para todos los criterios de comparacion establecidos. De igual forma,
el proceso radio-Fenton arrojé resultados muy positivos, sobre todo si tenemos en cuenta el corto
tiempo de aplicacién del mismo (3.5 minutos). Por ello y en aras de tomar una decision final acerca
del proceso con el que continuar el estudio se decidi6 realizar un analisis mas detallado de estos dos
procesos desde el punto de vista de su posible aplicacién a escala industrial. En primer lugar,
debemos tener en cuenta que un inconveniente del proceso de radidlisis respecto a la fotdlisis son
los altos costos iniciales de inversion. Ademas, desde el punto de vista de la seguridad, la radiacién
gamma es un proceso mas riesgoso, por lo que debe contar con un conjunto de normas y
regulaciones que no serian necesarias para el proceso foto-Fenton. No obstante, una de las
tendencias actuales en el tratamiento de aguas con radiacién ionizante es la utilizaciéon de
aceleradores de electrones, los cuales presentan ventajas sobre los irradiadores gamma desde el
punto de vista de la operacioén y la seguridad (ver Tabla 1.4). Esto ha hecho que paises desarrollados
como China, Australia, Austria, Estados Unidos, Japdn, Noruega, entre otros, en la actualidad utilicen
los aceleradores de electrones para el tratamiento de aguas residuales industriales [206]. Otra posible
aplicacion de la radiacion gamma para el tratamiento de aguas, en lugares donde existan plantas de
irradiacién, podria ser la concentracion de los contaminantes en adsorbentes como carbones
activados, donde una vez confinados los contaminantes, estos pueden ser llevados a la planta en
periodos donde la instalacion no esté comprometida con otros clientes. Este procedimiento se
realizaria, sobre todo, para contaminantes altamente toxicos y persistentes y para los cuales la
radiacion gamma haya mostrado buenos resultados. Estudios previos de nuestro grupo reportan
resultados positivos en la concentracion de contaminantes como el paracetamol, en nano particulas
de carbono y su ulterior tratamiento en un irradiador gamma [207]. Por otra parte, la ventaja principal
del proceso foto-Fenton, es la posibilidad de utilizar la radiacién solar como fuente de radiacion UV.
Este hecho reduciria aun mas el consumo energético, ademas de utilizar como fuente de tratamiento
una fuente de energia alternativa. Teniendo en cuenta todo lo anteriormente expuesto, se decidié
elegir como proceso con mayores perspectivas el proceso foto-Fenton, para el cual se evalu6 su
eficiencia para tratar matrices de aguas reales y su escalado a nivel de banco utilizando un reactor

plano de canal abierto.
3.4 Estudios de factibilidad

3.41 Escalado, composicion de la matriz y utilizacion de la luz solar

Teniendo en cuenta los resultados positivos obtenidos mostrados en el epigrafe anterior para el

proceso foto-Fenton y la buena activacién del reactivo de Fenton con la lampara de xenén, la cual
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posee cualidades parecidas a la radiacion solar, se realizé un grupo de experimentos a escala de
banco (epigrafe 2.3.5.1 b), con luz solar y dos matrices diferentes (agua técnica y agua residual)
para evaluar la factibilidad de este proceso en condiciones mas cercanas a la realidad. El agua
residual (efluente B) se tomd a la entrada de la planta de tratamiento de aguas residuales Maria del
Carmen en La Habana, Cuba. Las propiedades fisico-quimicas de dicha matriz aparecen en las
Tabla 2.6 (epigrafe 2.3.5.1 b).

Con el objetivo de determinar la existencia de un posible efecto matriz, se realizaron tres
experimentos diferentes a esta escala. En primer lugar, se preparoé la disolucion utilizando el agua
técnica y se adicionaron las concentraciones 6ptimas (CO) del reactivo de Fenton obtenidas en el
disefio experimental realizado a escala de laboratorio (3.4 mM de H.O, y 0.08 mM de Fe(ll)).
Posteriormente, se evalué la degradacion de la disolucidén preparada con la matriz real utilizando
estas mismas concentraciones del reactivo de Fenton, y por ultimo, dichas concentraciones se
ajustaron a la demanda quimica de oxigeno del agua residual (COA), quedando entonces, 25.6 mM
de H2O, y 0.6 mM de Fe(ll).

Los perfiles de degradacion y mineralizacidén en el tiempo obtenidos para las dos matrices con las
dos concentraciones del reactivo de Fenton aplicadas aparecen en la Figura 3.25. Para todas las
condiciones estudiadas se obtuvo mas del 95% de degradacion del 2,4-D en 1 hora de reaccién. La
eficiencia de la mineralizacién sigui6 el orden: agua técnica CO > agua residual COA > agua residual
CO, donde 5 horas de reaccion resultaron enun 80.1 £ 0.8, 76.0 £ 2.3y 70.7% % 1.8 de mineralizacion
respectivamente. Al ajustar las concentraciones del reactivo de Fenton a la DQO del agua residual,
la mineralizacién aumentd, acercandose a los valores para el agua técnica. Estos resultados
obtenidos son mejores que los reportados en estudios previos de degradacion foto-catalitica

heterogénea utilizando luz solar [208] y oxidacion foto-Fenton solar del 2,4-D [198].
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Figura 3.25. Influencia del escalado y la matriz en la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso foto-Fenton
con luz solar. [2,4-D]o = 25 mg.L™!, pHo = 2.6, T = 30°C (Tabla L1, Anexo L)

Si comparamos estos resultados con los obtenidos a escala de laboratorio vemos como desde el
punto de vista de la degradacién el escalado arrojo resultados muy similares, con la degradacion total
del plaguicida en los primeros 10 minutos de reaccion al utilizar las condiciones éptimas del reactivo
de Fenton ajustadas a la DQO del agua residual. Sin embargo, en el caso de la mineralizacion, los
resultados resultaron inferiores. Esta disminucién de la mineralizacion a escala de banco tiene
diferentes explicaciones, las cuales en todos los casos se pueden atribuir al escalado del proceso.
Primeramente, ese debe considerar el factor de escala (29), al pasar de 0.7 L de solucion a tratar a
escala de laboratorio, a 20 L a escala de banco. Por otro lado, el disefio del reactor juega un papel
fundamental en la efectividad del proceso. El reactor de laboratorio, es un reactor cilindrico, el cual
posee una lampara ubicada en su centro, logrando que la radiacion llegue de manera multidireccional
a la disolucion durante todo el tiempo de reaccion. Dicho reactor se encuentra confinado en un
armario que posee paredes reflectantes, por lo que se consigue que practicamente toda la radiacién
sea absorbida por la disolucion. Ademas, la agitacion durante la reaccion permite lograr dentro de
dicho reactor un flujo turbulento, el cual favorece la reaccion del contaminante con los radicales
encargados de su degradacion. En el caso del reactor utilizado a escala de banco, es un reactor
plano de canal abierto, al cual la radiacidn solar llega de manera unidireccional. Ademas de esto el
reactor trabaja a flujo laminar con el objetivo de lograr una absorcién homogénea de la radiacién por
parte de la disolucion. Finalmente, el caracter semi-continuo del reactor permite que solo la cuarta
parte de la disolucion esté siendo irradiada en la unidad de tiempo.

El dltimo factor responsable en la disminucion de la mineralizacion a escala de banco es la fuente de
irradiacion. A escala de laboratorio se utiliz6 una lampara de baja presion de mercurio (10 W)
monocromatica, la cual emite a 254 nm. Con esta lampara se garantiza la fotdlisis directa del 2,4-D,
ademas de la descomposicion del H202 en radicales OHe (responsables de la degradacién del 2,4-
D) y la regeneracién del Fe(lll) en Fe(ll), logrando que la concentracion de hierro no constituya una
limitante de la reaccion Fenton. En el caso de la radiacién solar (fuente de irradiacion en los
experimentos a escala de banco), la radiacién UV que alcanza la superficie terrestre se compone en
su mayor parte de rayos UVA, con una pequeia parte de rayos UVB, lo que comprende longitudes
de ondas por encima de los 280 nm. A dichas longitudes de ondas se pierde el fenédmeno de fotdlisis
directa del 2,4-D y la mayor parte la descomposicion del H»,O,, provocando la disminucion de la
mineralizacién. De igual forma, si comparamos los resultados a escala de banco con los obtenidos
para la lampara de arco de Xenon, cuyo espectro de irradiacion se asemeja al de la radiacién solar,
podemos ver como existe una diferencia menor en cuanto a la mineralizacién, que la obtenida con la
lampara LBP Hg (escala de banco 11.1%, ldmpara de Xe-arc 43.7%, LBP Hg 90.3% (10 minutos)).
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No obstante, las diferencias obtenidas se deben fundamentalmente a la potencia mucho menor de la
radiacion solar (Figura L1, Anexo L) respecto a la lampara de Xe-arc.

En concordancia con la figura anterior, la Tabla 3.8 muestra las propiedades fisico-quimicas del
efluente B dopado de 2,4-D (25 mg.L™"), antes y después de la oxidacion foto-Fenton. Estos resultados
se comparan con los valores establecidos por la norma cubana de vertimiento de aguas residuales a

las aguas terrestres y al alcantarillado (NC-27-2012) [209].

Como se aprecia en la tabla, después del tratamiento todos los parametros de contaminacion se
encuentran por debajo de los valores establecidos en la NC-27-2012. Ademas, la eficiencia de
remocién de la DBO-5, la DQO, el COT, los sdlidos sedimentables y el hierro estuvo en todos los
casos por encima del 50%. A partir de estos resultados se puede apreciar como el proceso foto-
Fenton utilizando la luz solar representa una alternativa muy eficiente para el tratamiento de aguas
contaminadas con plaguicidas como el 2,4-D. Este posee ventajas como la utilizacion de una fuente
de energia renovable y valores de consumo energéticos relativamente bajos. Al comparar los
indicadores EE/Op = 0.0001 kWh.L™' y EE/Owm = 0.0069 kWh.L"" con los obtenidos anteriormente para
los otros procesos podemos ver como este se situa como el proceso mas eficiente segun el indicador
EE/Op y el segundo segun el EE/Ow, lo que evidencia la superioridad de este proceso sobre los otros
estudiados en esta investigacion para la degradacién y mineralizacion del 2,4-D. De igual forma, el
proceso logra por si solo, sin combinarlo con procesos primarios o biologicos, al ser aplicado a un

residual real que este cumpla con todos los parametros de calidad establecidos por la NC-27-2012.

Tabla 3.8. Propiedades fisico-quimicas de la disolucién de 2,4-D en agua residual (25 mg.L" de 2,4-D en el
efluente B), antes y después de 5 horas de oxidacion foto-Fenton. (los valores de hierro mostrados para la

disolucion tratada se corresponden a los obtenidos después del proceso de precipitacion del hierro)

Norma Cubana

Parimetro D|§o_lu_cmn Disolucion (NC-27-2012) Ef|C|er_|<':|a toie
inicial tratada remocion (%)
[209]
Temperatura (°C) 27 1.3 27 14 <40 -
pH 6.5105 705 6-9 -
*25.3+1.1 62.6*
- -1
DBO-5 (mg. L) 67.6 + 1.1 %94 1 4 1.1 <40 64.3*
B <90* >58*
DQO (mg. L) 218+ 2.1 <90** <90 S5g**
Sélidos sedimentables (mL.L")  2.5+0.1 o <2 oo
. P *0.13£ 0.04 i 86.7%
Hierro (mg.L™") 0.9+0.04 **0 18+ 0.04 70 1**
Materia flotante presente ausente ausente -
Conductividad (uS.cm) 1310 £ 2.1 Nl <2000 ]
P 23107 i 70.67
COT (mg.L" of C) 83.1+£0.9 194+ 1.0 76.7%*

© CO: H202 5.4 mM, Fe(ll) 0.06 mM
** COA: H202 25.6 mM, Fe(ll) 0.6 mM
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3.4.2 Estudio de eliminacion del hierro residual en el proceso foto-Fenton

Uno de los inconvenientes del uso del proceso foto-Fenton es la presencia de hierro y la acidez del
sistema al finalizar el tratamiento. Sin embargo, la efectividad demostrada en este trabajo del
proceso foto-Fenton en la degradacion del plaguicida 2,4-D hace evidente la necesidad de su
aplicacion, por lo que es necesario garantizar la eliminacion del exceso de hierro. Para ello se
estudio la precipitacion del metal con hidréxido de calcio en una disolucién al 10 % (lechada de cal)
para ambos experimentos (Figura 3.26). A los 30 minutos de reaccion el hierro presente en el
sistema precipité un 96.3 y 95,5% para el experimento sin ajuste de las concentraciones del reactivo
de Fenton y el ajustado, respectivamente, lo que garantiza unas concentraciones finales de hierro
de 0.13 y 0.18 mg L' respectivamente, inferiores al valor inicial de hierro en el agua residual (0.9
mg L, Tabla 3.8), con la ventaja adicional de eliminar el 86.7 y 72.1% del hierro presente en el

agua residual en cada experimento. El pH final, después de precipitado el hierro fue 7.
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Figura 3.26. Comportamiento de la concentracion de hierro disuelto en el tiempo durante la precipitacién con

Ca(OH):z a partir del agua residual tratada por foto-Fenton (Tabla L2, Anexo L)

Como se puede apreciar, al utilizar la lechada de cal al 10% se logra resolver uno de los
inconvenientes principales de la reaccion Fenton, la presencia del hierro residual y la acidez de los
residuales, haciendo de este proceso ademas de eficiente técnica y econdmicamente amigable con

el medio ambiente.
3.4.3 Extension de los resultados a otros plaguicidas organoclorados

Con el objetivo de investigar si los procesos estudiados son aplicables a otros plaguicidas
organoclorados, se realizdé un ultimo estudio donde los procesos basados en la radiacién UV y la
ozonizacion, por sus buenos resultados con el plaguicida 2,4-D se aplicaron a dos plaguicidas
organoclorados mas persistentes y de mayor complejidad: la CLD y el B-HCH. Los resultados
mostrados en este epigrafe fueron publicados en la revista “Journal of Environmental Science and
Health, Part B’ en el ano 2017, en el articulo titulado “Degradation of chlordecone and

betahexachlorocyclohexane by photolysis, (photo-)fenton oxidation and ozonation” (Anexo N).
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3.431 CLD

En primer lugar, se estudio la fotdlisis, la reaccion Fenton, foto-Fenton y la ozonizacién para la CLD,
Los resultados obtenidos se muestran en la Figura 3.27.

Primeramente, se debe mencionar que a pesar de que es conocida la alta reactividad y la no
selectividad de los radicales hidroxilo producidos por los PAOs, solo se logré un 5.7% + 1.8 de
degradacioén con la reaccién Fenton. Como la disolucion de trabajo posee un 0.2% de acetona, la
cual fue utilizada para facilitar la disolucion de los plaguicidas en agua (cf. § 2.3.1), se realiz6 un
experimento complementario con una concentracion de H>O. diez veces superior a la anterior
(manteniendo la relacion H-Oz/Fe(ll) constante), sin embargo, la degradacion de la CLD permanecié
practicamente invariable. Esta baja reactividad de la molécula puede deberse al alto impedimento
estérico de la molécula. Por otra parte, el ozono logré degradar la molécula en un 69.7% en 2 horas
de reaccion. En este caso, al igual que para el 2,4-D, tanto el mecanismo radicalario como el

molecular estuvieron presentes, estando favorecido el primero por los altos valores de pH.
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Figura 3.27. Degradacion de la CLD mediante fotdlisis, Fenton, foto-Fenton y ozonizacion. [CLD]o = 1 mg.L",
T = 30°C, LMP Hg, PL cuarzo para los procesos basados en UV, [H202]o = 0.6 mM, [Fe(Il)Jo = 0.3 mM, [Os]o =
48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-1, pHo = 2.6 para Fenton y foto-Fenton (Tabla L3, Anexo L)

En el caso de la fotdlisis, esta degradd rapidamente la CLD, con mas de un 95% en 3 horas de
reaccion. La adicién del reactivo de Fenton no logré aumentar la velocidad de degradacion,
obteniéndose practicamente los mismos resultados que en los experimentos de fotdlisis, lo que
significa que el mecanismo radicalario, que se debe intensificar en presencia de la radiacion UV-Vis

(con la fotdlisis del H>O; y la regeneracion del hierro), no jugé un rol significativo.
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Con el objetivo de investigar mas a fondo los procesos de fotdlisis y foto-Fenton, se variod la longitud
de onda e intensidad de la radiacién UV, mediante la utilizaciéon de la LBP Hg y los porta-lamparas

anteriormente utilizados (Figura 3.28).
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0
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Figura 3.28. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacién de la CLD
durante los procesos de fotélisis y foto-Fenton. [CLD]o = 1 mg.L-!, T = 30°C, [H202]o = 0.6 mM, [Fe(l)]Jo = 0.3
mM, pHo = 2.6 (Tabla L4, Anexo L)

Para ambos procesos la degradacion de la CLD siguio el orden: LMP Hg + PL cuarzo > LBP Hg + PL
cuarzo > LMP Hg + PL borosilicato. Como la fotdlisis directa se mostr6 como el mecanismo
predominante, estos resultados se pueden explicar por el espectro de absorbancia de la molécula
(Figura L1, Anexo L), la cual presenta sus maximos a 210 y 320 nm, y las diferencias en las
intensidades de emisidn en los rangos de longitudes de onda utilizados. Al cortar el maximo principal
de absorcion de la molécula (210 nm) la foto-degradacién de la molécula disminuye grandemente.
Por otra parte, el hecho de que se obtuvieran mejores resultados a A = 254 nm que a A > 280 nm
(existiendo un maximo de absorbancia a 310 nm para la CLD) se puede deber a la presencia de
acetona, debido a que se ha reportado que esta puede actuar como foto-sensibilizador [210].
Ademas, cuando se utilizé el PL de borosilicato la fotdlisis directa se entorpecié y el efecto de la
combinacion foto-Fenton se pudo apreciar, demostrando que el mecanismo radicalario de esta
combinacién estaba presente pero en mucho menor grado.

Existen muy pocos estudios centrados en la degradacién de la clordecona con PAOs, uno de ellos
fue el realizado por Kitchens [211], el cual investigd la oxidacion del plaguicida con radiacion UV,
UV/O3 y UV/H2 en disoluciones acuosas basicas y metanol, utilizando una lampara UV con 30W de
potencia y una A = 254 nm. En la disolucién acuosa con NaOH, el proceso UV/H; fue el mas eficiente
con un 84% de degradacion de la molécula en 2 horas de reaccion, en comparacion con el 39% vy
21% obtenidos para la fotdlisis y el proceso UV/Os. Este ultimo resultado fue muy inferior al observado
en el proceso de ozonizacion en esta investigacion, el cual fue realizado sin irradiacion y en

condiciones acidas. De todos los procesos estudiados por Kitchens, solamente el UV/H2 obtuvo
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resultados similares a los obtenidos con el proceso de fotdlisis en esta investigacion, sin embargo
debemos tener en cuenta que el trabajo con H, resulta mas costoso y peligroso que la fotdlisis y la
reaccion foto-Fenton.

3.4.32 B-HCH

La Figura 3.29 muestra una comparacion entre los diferentes PAOs estudiados para la degradacién
del B-HCH. Como se puede apreciar el comportamiento es algo similar al de la CLD, practicamente
ninguna degradacion del plaguicida con la reaccion Fenton y una contribucién muy pequena del
reactivo de Fenton acompafado de la radiacion UV. Sin embargo, la molécula de B-HCH resulté
menos sensible a la radiacion UV, resultando su constante de velocidad de primer orden (2.10* s
") mucho menor que la de la CLD (8.10*“ s™"). Igualmente, el B-HCH resulté menos sensible al ozono,
con un 50% de degradacion después de 2 horas de reaccion (contra un 70% para la CLD).

De igual forma se han reportado pocos estudios relacionados con el B-HCH y los PAOs. El trabajo
de Usman y colaboradores [212] en suelos contaminados mostré una degradaciéon mucho menor
del B-HCH con respecto al y-HCH (25% contra 90%). Por otra parte, Ormand y colaboradores [88]
estudiaron la degradacion de un grupo de plaguicidas incluyendo el B-HCH (0.5 ug.L") mediante la
ozonizacion, O3/H20,2, O3/TiO2 y O3/H20./TiO2. Solamente el proceso Oi/H,0./TiO, fue capaz de
degradar el plaguicida con una degradacién de 10%, con una concentracion de ozono de 3 mg.L™,
lo que representa una razon Oas/contaminante cercana a la utilizada en este estudio (6g/mg contra
8.6 g/mg en este estudio).

El efecto de la variacion de la longitud de onda y la intensidad de la radiacién UV también se estudié
para el B-HCH (Figura 3.30), obteniéndose como resultado mas interesante la alta degradacion de
la molécula en el proceso foto-Fenton bajo radiaciéon UVB-Vis.

A modo de resumen, los resultados mostrados son alentadores, pues por primera vez se lograron
valores de degradacion de CLD y B-HCH superiores al 90% mediante el uso de foto-procesos, los

cuales constituyen procesos efectivos y amigables con el medio ambiente.
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Figura 3.29. Degradacion de la B-HCH mediante fotdlisis, Fenton, foto-Fenton y ozonizaciéon. [B-HCH]o = 1
mg.L", T = 30°C, lampara MP Hg, porta-lampara cuarzo para los procesos basados en UV, [H202]o = 0.8 mM,

[Fe(l)]o = 0.4 mM, [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-', pHo = 2.6 para Fenton y foto-Fenton (Tabla L5,
Anexo L)
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Figura 3.30. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacion del B-HCH
durante los procesos de fotdlisis y foto-Fenton. [B-HCH]o = 1 mg.L-!, T = 30°C, [H202]o = 0.8 mM, [Fe(ll)]o = 0.4
mM, pHo = 2.6 (Tabla L6, Anexo L)

CONCLUSIONES

1- Las radiaciones ionizantes y no ionizantes, en especifico la radiacibon gamma, la radiacion
ultravioleta y la radiacién ultrasonora, y su combinacion con agentes oxidantes y/o catalizadores,
resultaron herramientas eficientes en la degradacion total y mineralizacion parcial del plaguicida
2,4-D. En todos los procesos se obtuvo al menos una combinacion que lograra la degradacién
total del plaguicida en 10 minutos y mineralizaciones superiores al 70% en 1 hora de reaccion,
con lo que queda demostrada la hipotesis de esta tesis.

2- Al utilizar el ozono como oxidante, se logro la conversién total del 2,4-D en solamente 10 minutos
y una mineralizacion superior al 80% en 5 horas de reaccion. La adicién del perdxido de
hidrégeno mejoro la eficiencia del proceso con un aumento de la mineralizacion. La utilizacion
de catalizadores de Fe(ll) obtuvo mayor efectividad al utilizar el catalizador homogéneo
FeSO.x7H,0, el cual aumento la velocidad inicial de mineralizacién del 2,4-D pasando de 47.1 a
63.5% de mineralizacién en los primeros 20 minutos de reaccion.

3- Al utilizar la radiacidn gamma se logré la degradacion total del plaguicida a partir de la dosis de
1 kGy, y una mineralizacion del 26% a 5 kGy. Por su parte, la sondlisis a la frecuencia de 862
kHz, logré una degradacion baja del 2,4-D, con 16.3% en dos horas a 30 kW. Finalmente, la

radiacion ultravioleta resulté ser eficiente en la degradacion del 2,4-D, logrando la conversién
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total del plaguicida en 10 minutos y la mineralizacion casi total en una hora, al utilizar la lampara
LMP Hg. Para todos los procesos estudiados, la adicion del H.O2 mejord significativamente la
conversion del plaguicida y su combinacién con el reactivo de Fenton logré en todos los casos la
degradacion total del plaguicida a los 10 minutos y mineralizaciones que varian en el rango 16.5-
90.3% en dependencia de cada proceso.

Excepto los procesos Fenton heterogéneo, radidlisis, y/H20-, ultrasonido y US/H20;, el resto
logro la degradacién total del plaguicida a los 20 minutos de reaccién, mostrando asi su alta
eficiencia en el tratamiento de aguas contaminadas con 2,4-D. Teniendo en cuenta la
mineralizacion, el mejor proceso fue el foto-Fenton, con 90.3% en 10 minutos. En cuanto a su
consumo energético los procesos mas eficientes fueron el foto-Fenton y el radio-Fenton, ambos
con 0.0003 kWh.L™", segun el criterio EE/Op, y el proceso foto-Fenton con 0.005 kWh.L™", segun
el criterio EE/Ow.

El proceso foto-Fenton a escala de banco utilizando la luz solar muestra que el empleo de esta
fuente de energia representa una alternativa eficiente para el tratamiento de aguas residuales
reales contaminadas con 2,4-D. Con el mismo se logra la degradacion total del plaguicida en 10
minutos de reaccién y una mineralizacién superior al 75% en 5 horas. Ademas, al aplicarlo a un
residual real, el efluente tratado cumplié con todos los parametros de calidad establecidos por la
NC-27-2012 para el vertimiento de aguas a rios, sin combinarlo con procesos primarios o
biolégicos.

Al aplicar los procesos con mejores resultados a dos plaguicidas organoclorados mas téxicos y
persistentes en el medio ambiente, la CLD y el B-HCH, se obtuvieron muy buenos resultados,
cercanos a la degradacién total, lo que habia sido reportado solamente para la hidrogenacién de

la CLD, el cual es un proceso mas costoso.

RECOMENDACIONES

1-

2-

Estudiar los posibles productos de degradacion obtenidos durante la degradacién de los
plaguicidas, y a partir de ello los mecanismos de reaccion de los procesos anteriormente
estudiados.

Realizar un estudio de factibilidad técnico-econémica detallado del proceso foto-Fenton para la
degradacion de los tres plaguicidas de manera simultanea, en condiciones de matrices de aguas

residuales reales.
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ANEXOS

Anexo A: Propiedades fisico-quimicas de los plaguicidas en estudio

Tabla A1. Propiedades fisico-quimicas del 2,4-D, el B-HCH y la CLD. Ka: constante de disociacion acida, Kow:

coeficiente de particion octanol/agua.

Propiedades 24-D CLD B-HCH Referencia
Férmula molecular CsHeCl203 C10Cl100O CesHeCls -
cl
Cl
0o al CICl Cl ;
Estructura quimica /@:O\)J\OH oL 18 :I -
Cl Cl L o
o]
Peso molecular (g.mol") 221.04 490.63 290.83 [213, 214]
pKa 2.73 - - [214]
Solubilidad en agua
670 2 7 [213]
(mg.L™"), (20°C)
Log Kow -0.09 4.50 4.14 [213]

Tamano de la molécula 0.85x0.54x0.22 nm - - -
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Anexo B: Caracteristicas de las lamparas UV utilizadas en los foto-procesos

Tabla B1. Caracteristicas de las lamparas UV utilizadas en los foto-procesos.

Propiedades LMP Hg LBP Hg (LXe-Arc)
Suministrador Peschl Ultraviolet Heraeus Peschl Ultraviolet
Modelo TQ 150 GPH150T5L TXE150
Longitud de onda (A-nm) 200 - 577 254 360 - 740
Potencia eléctrica (W) 400 10 150
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Anexo C: Punto de muestreo de las aguas residuales

Figura C1. Vista aérea de la planta de tratamiento bioldgico de aguas residuales Nailloux (efluente 1), Toulouse,

Francia.

Figura C2. Punto de toma de muestra del efluente 2, planta de tratamiento biol6gico Maria del Carmen, Habana,
Cuba.
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Figura C3. Localizacion geografica de la planta de tratamiento bioldgico Maria del Carmen (efluente 2), Habana,
Cuba.
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Anexo D: Determinacion del hierro residual

A B C D

Figura D1. Evolucion de la eliminacién del hierro residual con lechada de cal en los experimentos a escala de
banco. A: disolucién sin tratamiento, B: disolucion después de 5 minutos de tratamiento, C: disolucion

después de 30 minutos de tratamiento, D: disolucion final filtrada.
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Anexo E: Curvas de calibracion

Figura E1. Curva de calibracién para la determinacion de la concentracion del 2,4-D por HPLC-UV.

4 y =0 B1e4004x + 199 110000 0

Figura E2. Curva de calibracién para la determinacién de la concentracion de la CLD por HPLC-MS.

Concentracion de B-HCH, mg,L-1

Figura E3. Curva de calibracién para la determinacién de la concentracion del B-HCH por HPLC-MS.
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Anexo F: Resultados de la reaccion Fenton

Tabla F1. Evolucién de la concentracion del 2.4-D durante el estudio de oxidacion con H20:. [2,4-D]o = 25
mg.L", T = 30°C, pHo = 3.5, t = 300 min

Concentracion CICy Degradacion, %
de H202, mM

0.8 1.0 0

3.4 0.99 1.1
5.9 0.98 2.0
8.5 0.97 2.9
11.9 0.99 1.2
25.4 0.98 2.1

Tabla F2. Evolucion de la concentracion del 2,4-D durante el estudio de adsorcién en la zeolita ZSM-5 dopada
con hierro. [2,4-D]o = 25 mg.L", T = 30°C, [zeolitalo = 1 g.L!, pHo = 3.5

Tiempo CICy Degradacion, %
0 1.00 0
5 1.00 0
10 1.00 0
60 1.01 0
180 1.02 0
300 1.01 0

Tabla F3. Degradacion y mineralizacion del 2,4-D mediante los procesos Fenton homogéneo* (FeSO4x7H20)
y heterogéneo (zeolita ZSM5). [2,4-Dlo = 25 mg.L-"; T = 30°C; [H202]0 = 8.5 mM; [Fe(ll)]o* = 0.84 mM;
[zeolita]o*™* = 1 g.L"; *pHo = 2.6; **pHo = 3.5

. Fenton Homogéneo Fenton Heterogéneo
Tiempo, - . s — - e
min Degradacion, Mineralizacion, Degradacion, Mineralizacion,
% % % %
0 0 0 0 0
10 100 209+ 1.0 14.3+1.3 0.7+£0.7
20 100 24605 251+28 45120
60 100 29615 436 +0.6 13.7+2.4
180 100 33515 79.3+£0.8 20014
300 100 344+14 95.3+15 264 +15
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Anexo G: Resultados del proceso de ozonizacion

Tabla G1. Influencia del flujo de ozono y la velocidad de agitacién en la mineralizacion del 2,4-D mediante el
proceso de ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L™", [O3]o = 48 g.Nm-3, pHo = 3.5, T = 30°C

Mineralizacion, %

Tiempo,

min Flujo de Os: 15 L.h", Flujo de O3: 30 L.h",  Flujo de O3: 30 L.h™",
Vagit: 500 min™'! Vagit: 500 min™’! Vagit: 100 min-!
0 0 0 0
10 425+6.0 401+£1.2 38.3 £2.1
20 516+56 441128 471216
60 64.0+£5.6 62.7 £ 2.1 65.6+1.7
180 76.7+5.8 75.1+11 74.0+17
300 842148 79.9+20 80917

Tabla G2. Influencia de la concentracion de ozono en fase gaseosa en la mineralizacion del 2,4-D mediante

el proceso de ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L", Flujo de O3 =30 L.h'", pHo = 3.5, T = 30°C, Vagit = 100 min-*

Tiempo, Mineralizacion, %
min [03] =13 g.Nm? [Os] = 48 g.Nm* [Os] = 80 g.Nm=
0 0 0 0
10 243+1.2 38.3 +2.1 40.0 £2.3
20 35.0+ 2.1 471+1.6 472 +3.2
60 50.1+2.6 65.6 £ 1.7 65.6 £ 2.6
180 67.5+1.9 74017 758+ 3.5
300 73.3+1.8 80917 812127

Tabla G3. Influencia de la adicidn del tert-butanol a la reaccion durante la degradacion del 2,4-D mediante el
proceso de ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L™", [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h"!, pHo= 3.5, T = 30°C,
Vagit =100 min-!

Tiempo, Degradacion, %
min Sin Tert-butanol [Tert-butanol] = 0.2 mM
0 0 0
10 100 23.0 £2.8
20 100 328+ 1.7
60 100 4127
180 100 97.0+£3.0
300 100 99.8+0.2
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Tabla G4. Influencia del pH inicial de la disolucion en la mineralizaciéon del 2,4-D mediante el proceso de
ozonizacion. [2,4-D]o = 25 mg.L™!, [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-', T = 30°C, Vagit = 100 min-’

Tiempo, Mineralizacién, %
min pH 3.6 pH 7 pH 9 pH 12
0 0 0 0 0
10 38.3 2.1 37.0 36.4 56.0 £1.9
20 471+1.6 43.2 45.5 60.1+1.0
60 65.6 +1.7 62.1 63.7 726+23
180 74017 71.2 73.4 815+ 1.5
300 80917 777 80.2 88.5+ 1.5

Tabla G5. Influencia de la adicion del H202 en la mineralizacién del 2,4-D durante el proceso de ozonizacion.

[2,4-D]o = 25 mg.L", [O3]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-', pHo = 3.5, T = 30°C, Vagit = 100 min-’

Mineralizacion, %

Tiempo, Ozono
min n [H20;]= 0.8 mM [H:0;]=3.4mM [H,0:]=59mM [H.02] =8.5mM
0 0 0 0 0 0
10 38.3 £2.1 41.7 411 392 £1.8 36.8
20 471116 55.8 63.5 67.9+3.9 64.6
60 65.6 +1.7 83.5 90.3 92.7+24 91.9
180 740+17 89.5 96.2 985+0.8 97.2
300 809+17 89.8 96.5 98.8+04 98.4

Tabla G6. Influencia de la adicion de hierro (II) en forma homogénea (FeSOsx7H20) y heterogénea (zeolita
ZSM-5 dopada con hierro) en la mineralizaciéon del 2,4-D durante el proceso de ozonizacion. [2,4-Dlo = 25
mg.L", [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h"; [Fe(Il)]o = 0.84 M, [ZSM-5]0 = 1 g.L-"; pHo = 3.5, T = 30°C,
Vagit = 100 min-!

Tiempo, Mineralizaciéon, %
min Sin catalizador FeSOy, [Fe(ll)] = 0.8 mM ZSM-5, [Fe(ll)] = 0.13 mM
0 0 0 0
10 38.3 £ 2.1 60.2 £2.0 46.1 £1.4
20 471+16 63512 50.3+1.6
60 656+ 1.7 702+1.0 64.0+2.1
180 74017 795217 753127
300 80917 83.1+1.0 83.0+£1.0
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Anexo H: Resultados de la radiacion gamma

Tabla H1. Influencia de la dosis en la degradacion, mineralizacion y eficiencia radiolitica del 2,4-D. [2,4-D]o =

25mg.L", TD =4.29 kGy.h'!, pHo = 3.5

Dosis, Gy Degradacion, % G-Value Mineralizacion, % G-Value.

0 0 0 0 0
100 16.6+1.6 0.2 1.3+0.6 0.07
250 40.6 £ 2.1 0.2 1.3+1.3 0.05
500 77.6+0.9 0.2 3.0£11 0.05
750 91.5+3.8 0.1 39+14 0.05
1000 98.7+0.6 0.1 72+16 0.05
2500 100 0.05 125+23 0.05
5000 100 0.02 26.0+1.9 0.05

Tabla H2. Influencia de la adicion del H202 en la degradacion y mineralizacion del 2,4-D durante la radidlisis
del 2,4-D. [2,4-D]o = 25 mg.L-', D =250 Gy, TD =4.29 kGy.h"', pHo = 3.5

H202, mM Degradacion, % Mineralizacion, %
Radidlisis sola, [-Hzoz] =0 40.6 £2.1 1.3+£1.3
mM
[H202] = 3.4 mM 63.2 4.9
[H202] = 5.9 mM 770+ 1.6 87+1.2
[HzOz] =8.5mM 73.5 5.8
[H202] =11.9 mM 58.4 44

Tabla H3. Modelo de regresion para el calculo de la mineralizacion radiolitica del 2.4-D

Parametro Estimacion Error estandar Valor de t Valor de P
constante -15.0 15 9.8 0.0002
H.0 104 0.6 18.6 0
[H202]? -0.8 0.05 18.0 0
Fe(ll) -6.3 0.6 10.8 0.0001

Tabla H4. Andlisis de varianza para el ajuste del modelo (g.l: grados de libertad).

Fuente Suma de cuadrados g.l Razén F Valor de P
Modelo 87.3 3 159.6 0.0000
Residuo 0.9 5

Total (Corr.) 88.2 8

R-cuadrado (ajustado para g.l) = 98.3 %
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Anexo |: Resultados de la radiacion ultrasénica

Tabla I1. Resultados del disefio experimental 32 para el andlisis de la influencia de la frecuencia y la potencia
en la degradacion sonoquimica del 2,4-D. F = 862 kHz, [2,4-D]o = 25 mg.L™", pHo = 3.5, t = 120 min

Tiempo, Degradacion Mineralizacion
min 21 W 10.4 W 30.6 W 21W 10.4 W 30.6 W
0 0 0 0 0 0 0
10 1.4 21 29+0.2 0.3 0.5 09+0.1
20 2.6 3.3 50+04 0.9 1.2 1.6+0.2
30 3.6 4.3 6.6+0.7 1.3 1.8 22+05
45 4.9 5.5 8.6+1.0 1.9 24 28+0.7
60 6.3 71 10.8+£0.5 24 2.8 3.5+£0.2
90 9.0 9.9 13.1£0.7 29 3.2 4103
120 1.2 12.6 16.3+0.8 3.4 3.8 49+0.2

Tabla 12. Modelo de regresion para el calculo de la degradacion ultrasénica del 2.4-D

Parametro Estimacion Error estandar Valor de t Valor de P
constante -22.2 6.4 3.5 0.03
F 0.1 0.02 4.8 0.01
P 0.6 0.1 4.3 0.01
[F1? -0.00004 0.00001 4.9 0.01
[P]? -0.01 0.004 2.3 0.08

Tabla 13. Analisis de varianza para el ajuste del modelo (g.l: grados de libertad).

Fuente Suma de cuadrados g.l Razéon F Valor de P
Modelo 96.5 7] 27.9 0.004
Residuo 3.5 4

Total (Corr.) 99.9 8

R-cuadrado (ajustado para g.1) = 93.1 %

Tabla 14. Dependencia de la degradacion del 2,4-D con el pH inicial de la disolucién. [2,4-D]Jo =25 mg.L", F =
862 kHz, P = 30.6 W, t = 120 min

pH Degradacion, % Mineralizacion, %
2.6 18.9 6.9
3.6 16.3+0.8 49+0.2

7 7.3 2.2

9 6.8 1.9
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Tabla 15. Influencia de la adicién del H202 en la degradacién del 2,4-D durante el proceso de ultrasonido. [2,4-
DJo =25 mg.L-", F =862 kHz, P =30.6 W, pHo = 3.5, t = 60 min

. Degradacion Mineralizacion
Tle:nr?r?o, Potencia, W

3.4 5.9 8.5 11.9 25.4 3.4 5.9 8.5 11.9 25.4
0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
10 1.3 1.6 2.1 28+0.6 1.9 0.6 0.7 0.9 1.2+0.6 0.8
20 3.2 3.9 4.5 5.8+0.7 3.5 1.3 1.7 2.0 2305 1.7
30 5.1 6.5 7.6 9.2+0.8 7.2 2.1 2.4 2.8 3.56+1.2 26
45 7.2 7.9 9.2 11.6+£13 8.7 2.7 3.3 4.1 5007 3.8
60 9.5 10.6 12.5 14.5+£0.8 11.2 3.2 4.1 5.7 7.1+0.9 5.4
90 1.3 142 16.1 19.9+1.1 15.7 3.8 53 6.9 9.6+0.8 6.8
120 14.1 17.9 20.2 247+0.9 19.2 4.3 6.2 8.1 11.2+£0.5 8.0

Tabla 16. Modelo de regresion para el calculo de la mineralizacién ultrasénica del 2.4-D

Parametro Estimacion Error estandar Valor de t Valor de P
constante 534 1.3 42.3 0
H202 5.2 04 12.3 0.0002
Fe(ll) -24.5 25 9.7 0.0006
[H202]? -0.5 0.03 14.7 0.0002
[Fe(ID]? 12.6 2.3 5.4 0.006

Tabla 17. Analisis de varianza para el ajuste del modelo (g.l: grados de libertad).

Fuente Suma de cuadrados g.l Razén F Valor de P
Modelo 106.4 4 258.9 0
Residuo 0.4 4

Total (Corr.) 106.8 8

R-cuadrado (ajustado para g.1) = 99.2 %
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Anexo J: Resultados de la radiacion ultravioleta

Tabla J1. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacion del 2,4-D durante
el proceso de fotolisis. [2,4-D]o = 25 mg.L", pHo = 3.5, T = 30°C

Tiempo, LBP Hg + PL Cuarzo LMP Hg + PL Cuarzo LMP Hg + PL Borosilicato

min Deg, % Min, % Deg, % Min, % Deg, % Min, %
0 0 0 0 0 0 0
10 25+0.9 1.6+0.7 91.8 19.5 0.3 0.2
20 6.0+22 24110 99.9 394 1.0 1.2
60 16.6+1.1 6.9+1.0 100 98.8 2.3 2.0
180 25115 7.8+1.9 100 100 3.7 2.0
300 329+13 105204 100 100 6.7 2.7

Figura J1. Espectro de absorbancia del 2.4-D
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Tabla J2. Influencia de la adicién del H202 en la mineralizacion del 2,4-D durante el proceso de fotdlisis. [2,4-

DJo = 25 mg.L', LBP Hg, PL cuarzo, pHo = 3.5, T = 30°C

Mineralizacion, %

T'?nr?r?o’ Fotélisis sola [H207] = [H202] = [H20:] = [H20:] =
Deg, % Min, % 3.4 mM 5.9 mM 8.5 mM 11.9 mM
0 0 0 0 0 0 0
10 25+0.9 1.6+0.7 13.2 21.8 23.7 £2.0 18.8
20 6.0+22 24+1.0 27.6 34.5 40.0+£2.2 35.0
60 16.6 £ 1.1 6.9+1.0 47.9 53.2 63.1+1.9 52.7
180 251+1.5 78+1.9 76.5 84.6 94.0+0.7 79.2
300 329+1.3 10.5+£0.4 90.0 94.3 98.0+14 88.8

Tabla J3. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacion del 2,4-D durante
el proceso UV/H20:. [2,4-D]o = 25 mg.L", [H202]o = 8.5 mM, pHo = 3.5, T = 30°C

Tiempo, LBP Hg + PL Cuarzo LMP Hg + PL borosilicato
min Degradacion, % Mineralizaciéon, %  Degradacion, %  Mineralizacion, %
0 0 0 0 0
10 100 23.7+20 49.1 3.8
20 100 398122 83.1 6.3
60 100 63.1+1.9 100 26.8
180 100 93.9+0.7 100 55.8
300 100 97.9+1.4 100 77.9

Tabla J4. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacion del 2,4-D durante
el proceso foto-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L™", [H202]o = 8.5 mM, [Fe(I)] = 0.84 mM, pHo = 2.6, T = 30°C

Tiempo, Mineralizacién, %
min LBP Hg + PL Cuarzo LMP Hg + PL Borosilicato [Xe-Arc + PL Cuarzo
0 0 0 0
10 515 +1.4 28.8 43.7
20 702+14 48.4 58.2
60 85.8+1.3 66.0 78.2
180 96.1+2.0 79.5 85.6
300 99.8+0.5 80.7 87.0
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Tabla J5. Mineralizacién del 2,4-D mediante los procesos Fenton homogéneo* (FeSO4x7H20) y heterogéneo
(zeolita ZSM5). Lampara BP Hg y porta-lampara de cuarzo. [2,4-D]o = 25 mg.L-', T = 30°C; [H202]o = 8.5
mM, [Fe(ll)]o* = 0.84 mM, [zeolita]o** = 1 g.L-!. *pHo = 2.6, **pHo = 3.5

Tiempo, Mineralizacion, %
min Foto-Fenton homogéneo Foto-Fenton heterogéneo  UV/H;02, 8.5 mM H:0,
0 0 0 0
10 515 +1.4 24.6 234 £20
20 702+14 33.5 39.8 £2.2
60 85.8+1.3 62.9 63.1 £1.9
180 96.1+2.0 87.6 94.0 £0.7
300 99.8+0.5 94.3 98.0 £1.4

Tabla J6. Influencia de la concentracion inicial del 2,4-D y la composicién de la matriz en la mineralizacion del
2,4-D durante el proceso foto-Fenton. [2,4-D]o = 25 mg.L-!, LBP Hg, PL cuarzo, [H202]o = 8.5 mM, [Fe(ll)] =
0.84 mM, pHo = 2.6, T = 30°C

Mineralizacion, %

Ti‘:nn;r?o’ Agua desionizada Agua real

5 mg.L" 25 mg.L" 5 mg.L" 25 mg.L"
0 0 0 0 0
10 727+ 1.1 515 £14 51.3 51.7 £1.2
20 81.1+1.6 70.2+1.4 71.2 63.6+1.9
60 84.7+4.1 85.8+1.3 77.1 82.2+0.2
180 90.6 £ 3.9 96.1+2.0 82.0 85.7+3.8
300 93.2+3.6 99.8+0.5 83.1 88.1+23

Tabla J7. Modelo de regresion para el célculo de la mineralizacién fotolitica del 2.4-D

Parametro Estimacion Error estandar Valor de t Valor de P

constante 90.5 1.8 50.4 0

H202xFe(ll) -3.9 0.8 -4.8 0.003
[Fe(IDT? -13.3 55 -2.4 0.05

Tabla J8. Analisis de varianza para el ajuste del modelo (g.l: grados de libertad)

Fuente Suma de cuadrados g.l Razéon F Valor de P
Modelo 1014.8 2 60.2 0.0001
Residuo 50.6 6

Total (Corr.) 1065.3 8

R-cuadrado (ajustado para g.1) = 93.7 %
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Anexo K: Resultados de la combinacién de procesos UV/Os

Tabla K1. Efecto de la combinacién de los procesos UV y ozonizacion en la mineralizacion del 2,4-D. [2,4-DJo
=25 mg.L", LBP Hg, PL cuarzo, [Os]o = 48 g/Nm?, Flujo de O3 = 30 L.h-", pHo = 3.5, T = 30°C

Mineralizacion, %

Tiempo,
min Fotolisis Ozonizacion Fotélisis + Ozono
0 0 0 0
10 1.5+£0.8 10.6+1.6 279 £24
20 2.0+£1.0 18.3+2.0 48.2 +1.7
60 70+x11 33.2+20 83.3 £2.3

Tabla K2. Influencia de la adicion de perdxido de hidrogeno en la combinacién de los procesos UV y
ozonizacién en la mineralizacién del 2,4-D. [2,4-D]o = 25 mg.L™", LBP Hg, PL cuarzo, [Os]o = 48 g/Nm3, Flujo
de O3 = 30 L.h-1, [H202]o = 8.5 mM, pHo = 3.5, T = 30°C

Mineralizacion, %

Tiempo,
min Fotolisis Ozonizacion H20- Fotolisis + Ozono + H;0;
0 0 0 0 0
10 1.5+0.8 106+1.6 0 345+1.0
20 20+£1.0 18.3+£2.0 0 56.8 £ 2.6
60 7.0+1.1 33.2+£2.0 0 855+1.4

Tabla K3. Influencia de la adicion del catalizador Fe(ll) en la combinacion de los procesos UV y ozonizacién
en la mineralizacion del 2,4-D. [2,4-D]o = 25 mg.L"!, LBP Hg, PL cuarzo, [O3]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30
L.h-1, [Fe(ll)]o = 0.8 mM, pHo = 3.5, T = 30°C

Mineralizacion, %

Tiempo, _ _ _
min Fotdlisis Ozonizacion + Fe(ll) Fotolisis + Ozono + Fe(ll)
0 0 0 0
10 1.5+0.8 23.0+x24 50.3+14
20 20+1.0 309+ 1.6 66.9+ 2.6
60 7.0%1.1 51.3+1.8 88.6+1.4

Tabla K4. Combinacion de los procesos UV y ozonizacion en la mineralizacion del 2,4-D. [2,4-D]o = 25 mg.L-
1, LBP Hg, PL cuarzo, [O3]o = 48 g/Nm3, Flujo de O3 = 30 L.h-", [Fe(Il)]o = 0.8 mM, pHo = 3.5, T = 30°C

Mineralizacion, %

Tiempo,
mir? Fotdlisis + Ozono Fotdlisis + Ozono + H,0,  Fotolisis + Ozono + Fe(ll)
0 0 0 0
10 279 24 345+1.0 50.3+14
20 48.2 1.7 56.8+ 2.0 66.9 2.6
60 83.3 £2.3 855+14 88614
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Anexo L: Resultados de los estudios de factibilidad

Tabla L1. Influencia del escalado y la matriz en la mineralizacién del 2,4-D durante el proceso foto-Fenton
con luz solar. [2,4-D]o = 25 mg.L"!, pHo = 2.6, T = 30°C

Tiempo, Agua Técnica Agua Real CO Agua Real COA

min Deg, % Min, % Deg, % Min, % Deg, % Min, %
0 0 0 0 0 0 0
10 964+26 147+17 825+1.8 89+17 100 111215
20 98.3+2.1 275209 937114 18221 100 22917
60 100 531+16 95.0+16 37.0%21 100 459+1.9
180 100 77.3+£12 976+20 641+26 100 720+ 21
300 100 80.1+08 978+19 70.7+x1.8 100 76.0+2.3
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Figura L1. Intensidad de la radiacion UV para los experimentos de foto-Fenton a escala de banco.

Tabla L2. Comportamiento de la concentracion de hierro en el tiempo durante la precipitacion con Ca(OH)z a
partir del agua residual tratada por foto-Fenton

Tiempo, Concentracion de Fe(ll)

min Ciniciai(Fell) = 0.6 mM Ciniciai(Fell) = 0.08 mM
0 0 0

10 17313 Z6%1.0

20 119206 28%1.1

60 62%1.0 T804

180 28%05 09204

300 08%01 02%01
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Tabla L3. Degradacion de la CLD mediante fotdlisis, Fenton, foto-Fenton y ozonizacion. [CLD]o =1 mg.L-', T
= 30°C, LMP Hg, PL cuarzo para los procesos basados en UV, [H202]o = 0.6 mM, [Fe(ll)Jo = 0.3 mM, pHo =

2.6 para Fenton y foto-Fenton

Tiempo, Degradacion, %
min Fotolisis Reaccién Fenton  Foto-Fenton Ozonizacién
0 0 0 0 0
10 30.7 £ 8.8 15+14 222 +44 6.9
20 60.7 £ 14.6 - 57.0+5.9 13.3
60 93.2+7.0 1.7+44 88.5+8.3 40.8
180 98.4+1.0 3.1 £0.7 97.0+7.4 69.7 (120 minutos)
300 99.0+1.0 57+1.3 97.6+£6.9 -

Tabla L4. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiaciéon en la oxidacion de la CLD durante
los procesos de fotdlisis y foto-Fenton. [CLD]o = 1 mg.L!, T = 30°C, [H202]o = 0.6 mM, [Fe(ll)]o = 0.3 mM, pHo
=26

Degradacion, %

Tiempo, Fotdlisis Foto-Fenton
min - “TBPHg+  LMP Hg + LMP Hg + LBP Hg + LMPHg+ LMPHg+ PL
PL Cuarzo PL Cuarzo PL Borosilicato PL Cuarzo PL Cuarzo Borosilicato
0 0 0 0 0 0 0
10 6.4 30.7+8.8 5.4 10.5 222 t44 13.4
20 11.1 60.7 £ 14.6 9.6 15.9 57.0+£5.9 21.8
60 17.6 93.2+7.0 12.9 234 88.5+8.3 35.0
180 28.4 98.4+1.0 14.6 33.5 97.0+x74 411
300 34.1 99.0+1.0 20.6 40.3 97.6+6.9 45.7

Figura L2. Espectro UV de la CLD
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Tabla L5. Degradacion de la B-HCH mediante fotdlisis, Fenton, foto-Fenton y ozonizacién. [B-HCH]o =1 mg.L-
', T = 30°C, lampara MP Hg, porta-lampara cuarzo para los procesos basados en UV, [H202]o = 0.8 mM,

[Fe(ID]o = 0.4 mM, pHo = 2.6 para Fenton y foto-Fenton.

Degradacion, %

Tiempo,
min Fotolisis Reaccion Fenton  Foto-Fenton Ozonizacién
0 0 0 0 0
10 11.2+£5.8 29120 16.1 £7.5 11.1
20 17.8+9.9 - 345147 23.0
60 40.8 £ 13.0 3.2+0.8 53.5+1.1 39.5
180 69.7 £ 6.8 78157 78.4+3.0 51.4 (120 minutos)
300 945+4.6 12447 97.9 + 3.1 -

Tabla L6. Influencia de la potencia de la lampara y el espectro de irradiacion en la oxidacion del B-HCH durante
los procesos de fotdlisis y foto-Fenton. [3-HCHJo = 1 mg.L-", T = 30°C, [H202]o = 0.8 mM, [Fe(Il)]o = 0.4 mM, pHo

=26
Degradacion, %
Tiempo, Fotdlisis Foto-Fenton
min - “TBPHg+  LMP Hg + LMP Hg + LBP Hg + LMPHg+ LMPHg+ PL
PL Cuarzo PL Cuarzo PL Borosilicato PL Cuarzo PL Cuarzo Borosilicato
0 0 0 0 0 0 0
10 1.0 11.2+5.8 0.6 0.9 16.1 7.5 9.6
20 3.5 17.8+9.9 1.2 3.7 345147 18.8
60 10.6 40.8 +13.0 4.7 16.6 535+ 1.1 324
180 31.2 69.7 £ 6.8 20.8 37.5 784 +£3.0 62.1
300 44 .2 945+ 4.6 33.9 49.3 97.9+ 3.1 86.8
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Anexo M: Articulo “Degradation of 2,4-dichlorophenoxyacetic acid by photolysis and photoFenton
oxidation”
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ABSTRACT

This work aimed at comparing different UV and H,0, based advanced oxidation processes (AOPs) — photolysis,
UV/H,0,, and photo-Fenton reaction- for the degradation of 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D), a common
ingredient of phytosanitary products. The influence of oxidant dose (H,O,), catalyst type and concentration,
pollutant concentration, water matrix and irradiation spectrum was also analyzed. Under reference conditions
(25 mg/L of 2,4-D in osmosed water), photo-Fenton oxidation using Fe>* salt, initial pH value of 2.6 and a low-
pressure mercury vapor lamp (10 W, A = 254nm) yielded more than 85% of pollutant mineralization in one
hour, as compared to 60% and less than 10% for UV/H,0, and photolysis, respectively. Such a performance
could be achieved in 10 min only when applying optimal concentration range for Fenton’s reagent (2 to 5 times
the stoichiometric amount of H,O» and oxidant-to-catalyst molar ratio from 25 to 40). Conversely, addition of a
ZSM-5 zeolite bearing iron active sites albeit catalyzing Fenton oxidation at natural pH — did not bring additional
benefit to UV/H,0, process. Use of wastewater treatment plant effluent as aqueous matrix or irradiation in the
UVA-visible range somewhat lowered the fficiency of the homogeneous photo-Fenton process. Nonetheless,
bench scale experiments under sunlight gave promising results for 2,4 D remediation in wastewater, leading to
over 80% conversion of the pollutant within ten minutes.

1. Introduction

Phenoxyalkanoic herbicides are considered as serious contaminants
of superficial and ground waters due to their high solubility in water
and slow degradation by biological processes [1]. 2,4-Di-
chlorophenoxyacetic acid (2,4-D) is one of the most widely used her-
bicides in the world [2,3], and over 1500 commercial phytosanitary
products contain 2,4-D as the main active substance [4]. This molecule
has frequently been detected in surface and ground waters in Europe
and North America [5], and it has been classified as refractory pollutant
by the Environmental Protection Agency (EPA) [6]. 2,4-D may ad-
versely affect the aquatic life in water bodies and can cause chromo-
somal aberrations in human lymphocytes [7]; the World Health Orga-
nization (WHO) referred it as moderately toxic (Class II) and hence set
its maximum allowable concentration in drinking water to 100 ppb [8].

Therefore, development of efficient degradation processes for this
compound and its derivatives is of great importance. Advanced
Oxidation Processes (AOPs) have proved to degrade many different

* Corresponding author.
E-mail address: ulises.jauregui@infomed.sld.cu (U. Jauregui-Haza).

https://doi.org/10.1016/j.jece.2017.12.049

families of organic compounds, including pesticides. They are based on
the generation of highly reactive species, principally the non-selective
hydroxyl radicals (OH-). The hydroxyl radical has the ability to oxidize
most of the organic molecules, ultimately converting them into water,
carbon dioxide, and inorganic acids or salts.

Several publications have studied the degradation of 2,4-D in water
by different AOPs, mainly: heterogeneous photocatalysis over TiO,,
Ca—-Ce-W-TiO,, Au/TiO,—CeO, [9-12], electrochemical-based treat-
ment [13-15], ozonation [16-20] — alone, or combined with UV [16],
heterogeneous catalysts [17-19] or hydrogen peroxide [20]. Most of
these works, reported total degradation of the pollutant and above 40%
mineralization yield in 15min of reaction time. The most successful
process combined ozonation with UV and Fe(Il) catalyst, resulting in
full conversion of 2,4-D in 15 min and of total organic carbon in 90 min
[18].

On the other hand, remediation of this pollutant using UV irradia-
tion can be of interest, as it is known to be a simple, clean and rather
efficient treatment. Moreover, UV light can ctivate the decomposition
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Fig. 1. Set-ups used for: (A) parametric study on photolysis and photo-Fenton oxidation (1- glass reactor, 2, 3- thermostated jacket, 4- UV/Vis lamp, 5- sampling tube, 6- bubbling of air, 7-
thermometer, 8-magnetic stirrer bar and motor); (B) solar photo-Fenton treatment (1- open channel reactor, 2- stirred tank, 3- peristaltic pump).

of Hy0, into OH- or contribute to the regeneration of ferrous ion cat-
alyst in the Fenton reaction [21].

Homogeneous Fenton mechanism can be briefly described by the
following reactions:

Fe?* + 1,0, — Fe3* + OH + OH- @

(2)

Regeneration of ferrous iron (Eq. (2)) is recognized as the limiting
step of this catalytic process, which usually hinders mineralization of
the pollutants. However, its rate can be significantly increased using
photons, providing additional radicals s per to Egs. (3) (photo-reduction
of Fe**) and (4) (photolysis of H,0,) [21].

Fe3* + H,0, — Fe?* + HO," + HY

Fe3* + H, O+ hv— Fe?* + OH' + H* 3

4

In addition, this so-called photo-Fenton process can benefit from a
wider range of the irradiation spectrum than photolysis or UV/H,0,, as
wavelengths up to 580 nm were found active for the photoreduction of
dissolved ferric iron [22]. Therefore, the use of solar light has gained
attention in photo-Fenton reaction due to the possibility of reducing the
energy demand [23].

Even though it is well known that irradiation spectrum and intensity
are key parameters of the photolytic degradation of organic com-
pounds, the role of these parameters on 2,4-D degradation has not been
systematically studied before. Neither has the optimization of hydrogen
peroxide and ferrous salt concentrations been previously carried out.
This work will pay attention to both aspects with the purpose of
achieving the degradation of the pesticide and its mineralization in less
time.

The aim of this work was thus to propose an efficient and eco-
nomical alternative for 2,4-D degradation based on UV-vis irradiation,
either as a single treatment or combined with chemicals (H>O, or
Fenton’s reagent) and to optimize the operating conditions of the se-
lected process. For that purpose, the influence of key parameters, such
as irradiation spectrum (UV, UV/Vis or Vis range) and intensity, oxi-
dant dose, catalyst type (Fe®>* or supported iron oxide) were carefully
examined, as well as the effect of pollutant concentration and water
matrix using influent or effluent from wastewater treatment plant
(WWTP).

H202 + hv— 20H"

2. Materials and methods
2.1. Chemicals

2,4-D (purity = 99.0%), H,SO4 (95-97%), hydrogen peroxide (Ph

875

Eur, 30% w/w solution), and Fe,SO47H,0 (99.5%) were supplied by
Sigma-Aldrich. In addition, a commercial iron containing zeolite of
ZSM-5 structure (Fe-MFI-27, 3.5 wt% Fe provided by Siid-Chemie AG),
was evaluated as catalyst for the Fenton oxidation.

KI (99.5%), Na,SOs3 (99.0%), KH,PO, (99.0%), Na,HPO,2H,0
(99.0%) from Sigma-Aldrich, HPLC grade acetonitrile (Scharlau-
Chemie) and orthophosphoric acid (89%, Fluka) were used for the
analysis of the liquid samples.

2.2. Experimental set-ups and procedures

Most of the experiments performed in the lab-scale photochemical
reactor used synthetic solutions containing 25 mgL ™" (0.11 mmol L™ 1)
of pesticide in osmosed water. Initial pH of this solution was 3.5. Effects
of aqueous matrix (using the effluent of a municipal WWTP) and pol-
lutant concentration were also evaluated for the best process (cf. §
3.3.3). For bench-scale assays, pesticide solutions were prepared with
tap water or inlet stream of WWTP.

A quenching solution containing KI (0.1 molL™!), NaySOs;
(0.1 mol L™ 1) and a phosphate buffer (mixture of KH,PO,, 0.05 mol L™?
and Na,HPO,2H,0, 0.05molL~', pH 7.2) was prepared for the
treatment of the withdrawn samples before analysis. KI and Na,SO;
reduced H,0,, while the phosphate buffer precipitated dissolved iron.
For bench scale experiments, residual iron was eliminated by addition
of Ca(OH), solution (10 wt% aqueous solution).

2.2.1. Photochemical reactor

The experimental set-up used for parametric study on photolysis
and photo-Fenton oxidation (Fig. 1A) consisted of a 1L stirred Pyrex
reactor, equipped with a jacket to maintain the temperature of the so-
lution at 30 °C. It included a jacketed immersion well, made either of
quartz or borosilicate glass, in which the artificial light source was
placed. Three different types of lamp were used: a medium-pressure
mercury vapor lamp (MP Hg, A = 200-600nm, 450 W Hanovia
PC451.050 lamp, arc length 4.8 cm), a low-pressure mercury vapor
lamp (LP Hg, A = 254nm, 10 W Heraeus GPH212T5L/4 lamp) and a
xenon arc lamp (Xe-arc, A = 360-700nm, 150 W Peschl Ultraviolet
TXE 150). For safety reasons, this photochemical reactor was installed
inside a closed cabinet and equipped with an automatic shutdown
system if the temperature of the solution exceeded 60 °C or the box door
was opened. The solution (700 mL) was agitated by a magnetic stirrer
rotating at 350 rpm and by gentle bubbling of air. For homogeneous
(photo-)Fenton oxidation, the initial pH of the solution was adjusted to
2.6 with 10% H,SO,, after which the catalyst and H,O, were added.
Experiments using the Fe-zeolite included a preliminary adsorption step
of 300 min before addition of the oxidant.
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2.2.2. Bench scale solar reactor

The set-up used for solar photo-Fenton treatment (Fig. 1B) was
composed of a tank of 15L, a peristaltic pump (Easy-Load Masterflex)
and an open channel reactor (250mm width X 640 mm
length x 110 mm height; useful volume: 15 L) made of stainless steel. It
was operated in a closed-loop mode using a recirculation flow rate of
1Lmin" "

The stoichiometric amount of H,O, required for the mineralization
of the pesticide was calculated based on the following equation:

CgH¢CLO;5 + 15H,0, = 8CO, + 17H, O+ 2HCI 5)

It corresponded to 1.7 mmol/L of H,O, for an initial pollutant
concentration of 25mgL™~ L

2.3. Analytical methods

2.3.1. Sample preparation

During the 5h of oxidation, 10 mL aliquots were withdrawn at se-
lected time intervals (after 10, 20, 60, 180 and 300 min of oxidation
process). (Photo)-Fenton oxidation samples were treated prior to ana-
lysis. For total organic carbon measurement, 7 mL of the reacting so-
lution were mixed with 3 mL of the quenching solution to prevent any
further oxidation. The sample was passed through 0.45 mm regenerated
cellulose membrane syringe filter and diluted with ultrapure water to
15 mL. It was checked that retention of 2,4-D over the selected mem-
brane was negligible. For chromatography analysis, 1.5 mL of sample
was mixed with 0.5 mL of phosphate buffer (to prevent any interference
from the reducing agents) and filtered, before being readily injected.

2.3.2. Physicochemical analysis

2,4-D concentration was measured by a High Performance Liquid
phase Chromatograph with UV detection (UV2000 diode array de-
tector, Thermo Finnigan). The separation was achieved on a C18 re-
verse phase column (ProntoSIL C18 AQ) using an isocratic mobile phase
(40/60 mixture of acetonitrile and ultrapure water acidified at pH 1.6
with H3PO,) fed at 1 mL min~'. The wavelength was set to 230 nm for
2,4-D detection. Quantification was made from a calibration curve
periodically updated with fresh standard solutions (with 2,4-D con-
centration ranging from 1 to 25 mgL ™). The relative uncertainty was
less than 1.7% and the quantification limit was 1 mgL~".

The total organic carbon (TOC) concentration was calculated from
the difference between total carbon (TC) and inorganic carbon (IC)
concentrations measured with a Shimadzu TOC-VCSN analyzer.
Quantification limit for TC was 0.05mgL~'. Reported values corre-
sponded to the mean of three successive measurements showing a
variation coefficient (CV) of less than 2%.

3. Results and discussion
3.1. Photolysis

Irradiation spectrum and intensity are key parameters of the pho-
tolytic degradation of organic molecules. To investigate their effect
separately, the applied wavelength range was first varied by using the
MP Hg lamp with either a quartz or glass immersion well. According to
the supplier, the MP Hg lamp emits 40-48% of its energy in the ul-
traviolet part of the spectrum and 40-43% in the visible range. The
glass holder should cut most of the radiation below 280 nm, about 50%
of the emission at 310 nm, and shows full transmittance above 355 nm.
In addition, the performance of a low intensity LP Hg lamp was ex-
amined, which mainly exhibits a monochromatic emission at 254 nm.
Fig. 2 shows the evolution of 2,4-D and TOC concentrations during the
corresponding photolysis experiments.

For both conversion and mineralization, the removal yield of 2,4-D
ranged in the following order: MP Hg lamp + quartz lamp
holder > > LP Hg lamp + quartz lamp holder > > MP Hg
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lamp + borosilicate lamp holder. This behavior could be explained by
the absorbance spectrum of the molecule, which exhibited maxima at
201, 230 and 283 nm and by the differences in lamp irradiation in-
tensity in this wavelength range. In the best conditions, 2,4-D was to-
tally degraded by direct photolysis in 10 min and total mineralization
was achieved in 1 h. The results obtained with the LP Hg lamp (using
quartz immersion well) were consistent with those reported by other
authors [16,24-27] in similar conditions.

3.2. UV/H,0, photo-oxidation

Addition of H,0, is expected to promote pollutant degradation since
it is decomposed by UV light into highly reactive hydroxyl radicals
[28,29]. On the other hand, a too high excess of H,O, might not be
beneficial as it also competes with the target compounds for OH" ra-
dicals, according to:

OH' + H,0, - HO," + H,0 6)

()

Another set of experiments was thus carried out with LP Hg lamp in
order to study the effect of initial H,O, concentration in the combined
process. Dosages between 2 and 7 times the stoichiometric amount for
complete mineralization (cf. Eq. (5)) were applied.

Under dark conditions, addition of H,O, in stoichiometric excess
only converted up to 1% of 2,4-D after Sh of reaction. However its
effect was remarkable when combined with the lowest intensity lamp,
allowing complete conversion of the pesticide in the first 10 min and
much higher mineralization yields than the sole photolysis (Fig. 3).

On the other hand, the influence of H,O, dosage was rather mod-
erate in the investigated range. Increasing oxidant concentration was
beneficial up to 8.5 mM, after which a slight decrease in TOC removal
was observed, that could be ascribed to H>O, scavenging effect. The
oxidation of 2,4-D by OH' exhibits a rate constant of
5.1-10° L. mol ~' s ™! at ambient temperature [26], which is much higher
than that reported for the reaction in between H,0, and OH" (Eq. (6)):
(1.7-4.5)10” Lmol ! s~ [30]. However, at the highest excess of H,0,
(11.9mM vs. 0.11 mM of 2,4-D), the rates of the two reactions became
comparable, resulting in competition effect.

The influence of irradiation spectrum in the photo-H,0, process was
also investigated. Fig. 4 compares conversion and mineralization yields
obtained with LP Hg lamp and quartz lamp holder to those of MP Hg
lamp and glass lamp holder.

Despite higher power of the MP Hg lamp, a slower elimination of
2,4-D was observed for wavelengths above 280 nm, which is due to the
low absorbance of H,0, in the UVB-Vis range [31].

HO,* + OH" —- H; O+ O,

3.3. Photo-Fenton oxidation

Synergy effect between UV irradiation and Fenton’s reagent has also
been reported in numerous studies [23,32-35]. As one of the activation
mechanisms,the photoreduction of ferric iron (Eq. (3)) may be initiated
in the visible range [28], beneficial effect can be expected over a much
larger zone of the irradiation spectrum than in the UV/H,0, process.

Therefore the influence of light source was assessed first, using the
optimal oxidant concentration previously found and a concentration of
ferrous salt corresponding to a [H>O,]/[Fe] molar ratio of 10.

3.3.1. Effect of lamp type

As previously, different artificial light sources were tested, including
a xenon arc lamp that mimicked solar irradiation due to its emission
spectrum in the UVA-Vis range (A = 360-740 nm). For all three lamps,
2,4-D was eliminated in the first 10 min. TOC removal, Fig. 5, ranged in
the following order: LP Hg lamp + quartz lamp holder > Xe-arc
lamp + quartz lamp holder > MP Hg lamp + borosilicate lamp
holder. However, much lower differences were observed between the
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Fig. 2. Effect of irradiation spectrum and lamp power on the degradation of 2,4-D by photolysis. [2,4-D]o = 25 mgl.L™ %, pH, = 3.5, T = 30 °C.

two extremes with respect to photo-H,O» process. Interestingly, Xe-arc
lamp resulted in a similar activation of the Fenton reaction as LP Hg
lamp, outlining perspectives in the use of solar light as substitute of UV
lamps for a more economical process. It is also worth noting that de-
spite its lower power and rather similar emission spectrum range, Xe-
arc lamp was found to be more efficient than the filtered MP Hg lamp.

3.3.2. Effect of iron: source: heterogeneous vs. homogeneous photo-Fenton
oxidation

The biggest drawback of the homogeneous photo-Fenton process
comes from the necessity of a post-treatment, as iron concentrations
usually applied (about tens of ppm) are much higher than the maximum
allowable discharge concentration (2mgL~ 1 in the EU [36]). Moreover
Fenton oxidation operates within a narrow pH range, usually between 2
and 4, mostly to prevent iron precipitation during the reaction. Neu-
tralization of the effluent thus follows the oxidation process both to
remove iron and reach the release standards, producing hardly dis-
posable sludge, besides chemical consumption and catalyst lost. To
overcome these issues, heterogeneous iron-based catalysts have been
used in the so-called Fenton-like process, allowing wider operated pH
ranges and facilitating the reuse of catalyst [37,38]. Fe-containing
zeolites are interesting candidates for heterogeneous Fenton reaction
due to the combination of their adsorptive, acidic and catalytic prop-
erties.

A group of experiments was then carried out in order to evaluate the
catalytic activity of a ZSM-5 zeolite bearing iron active sites in (photo-)

Fenton oxidation. To limit light scattering/absorption by the particles,
slurry concentration was set to 1 gL~ ! which corresponded to 0.62 mM
of total iron.

Preliminary contacting step between the Fe-zeolite and 25 mgL ™!
2,4-D solution revealed a marginal adsorption of the pesticide onto the
catalyst (with less than 0.5% uptake from the aqueous phase for a
catalyst concentration of 1gL™'). This can be explained by several
factors. First, molecular size of 2,4-D (0.85 x 0.54 X 0.22nm, calcu-
lated by MOPAC 2016) is close to that of ZSM-5 cages (with pore
openings of 0.51 nm X 0.55nm and 0.54 nm X 0.56 nm for sinusoidal
and straight channels, respectively [39,40]), limiting the access of the
molecule to the micropores. Moreover, the pH of the solution after
contact was 3.5, which is higher than the point of zero charge (PZC) of
the catalyst (2.9) and the pKa of 2,4-D (2.7). Therefore both the zeolite
surface and the molecule exhibited negative charges, resulting into
mutual electrostatic repulsion that thus impeded adsorption of 2,4-D.

Fig. 6 compares the performance of heterogeneous Fenton and
photo-Fenton processes to that of the homogeneous counterparts (using
FeSO47H,0) at similar total iron concentration (0.84 mM) and H,O,
concentration of 8.5mM. A difference was in the initial pH of the so-
lution which was set to 2.6 for the homogeneous system, but not ad-
justed in the presence of the zeolite.

As under such conditions, UV/H,0, already allowed the complete
elimination of 2,4-D within 10 min, only mineralization results are
plotted for the case of photo-Fenton oxidation in Fig. 6. TOC removal by
UV/H202 is also recalled in this figure.

Fig. 3. Effect of H,0, dosage on the mineralization of 2,4-D by photo-H,0, process. [2,4-D]o = 25 mgl.L.™ !, pHp = 3.5, T = 30 °C, 10 W LP Hg lamp and quartz lamp holder.
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Fig. 4. Effect of irradiation spectrum and lamp power on the degradation of 2,4-D by UV/H,0, photo-oxidation.

[2,4-D]o = 25mglL~ !, T = 30°C, [H,0,]o = 8.5mM, pH, = 3.5.

Under dark conditions, the Fe-zeolite yielded 94% conversion of the
pesticide after 5h vs. complete conversion in 10 min with the ferrous
salt. Initial mineralization rate was also significantly lower with Fe-
zeolite, but, contrarily to the homogeneous system, TOC concentration
did not seem to plateau.

Under UV irradiation, the effect of this catalyst was in fact marginal
as the heterogeneous photo-Fenton process resulted in essentially the
same TOC evolution as with UV/H202. Therefore it was not considered
in the further work.

3.3.3. Matrix effect

In order to investigate the efficiency of homogeneous photo-Fenton
oxidation in real application, a set of lab-scale experiments was per-
formed using wastewater matrix and varying the initial concentration
of 2,4-D. The effluent from of a municipal wastewater treatment plant
located in Nailloux village (France) was used (effluent A), whose phy-
sicochemical properties are given in Table S1 (Supporting information).
In particular, its contribution to TOC was lower than that of 2,4-D at the
reference concentration (25 mg L™1) and it also contained a significant
amount of carbonate and bicarbonate ions as shown by its IC value
(29.4mgL~1). However, the latter were probably removed by the
preliminary acidification at pH 2.6.

Fig. 7 compares the normalized TOC concentration-time profiles

during the homogeneous photo-Fenton oxidation, for two initial con-
centrations of 2,4-D: 5 and 25 mg L~ '. The results corresponding to the
solution prepared with osmosed water matrix (at same pesticide con-
centration) are shown for comparison purpose. It should be first noted
that complete degradation of 2,4-D was still achieved within 10 min for
all the conditions. At the reference pesticide concentration, similar in-
itial mineralization rates were observed in the two aqueous matrixes;
however residual TOC (about 10%) remained after 5h for the waste-
water effluent while full abatement was obtained in osmosed water. A
possible explanation for this behavior could be the presence of more
refractory compounds in effluent A. Reduction of 2,4-D concentration
by a factor 5 indeed lowered final mineralization yield in wastewater
effluent, while it led to a faster TOC removal in osmosed water. Note
that this concentration effect in osmosed water was consistent to that
reported in different UV-based processes [9,24].

3.3.4. Optimization of Fenton’s reagent concentration

Table 1 indicates the results of photo-Fenton oxidation of 2,4-D after
10 min, using LP Hg lamp and quartz lamp holder. Concentrations of
Fe?™ and H,0, were varied, following a factorial 32 experimental de-
sign (rows 5-13).

For all the studied conditions, photo-Fenton reaction yielded a
complete conversion of 2,4-D and mineralization yield was higher than

Fig. 5. Effect of irradiation spectrum and lamp
power on the mineralization of 2,4-D by photo-

Fenton oxidation. [2,4-D]p = 25 mgl.L’l,
[H20,]o = 8.5mM, [Fe*"], = 0.84mM; T = 30°C;
pHp = 2.6.
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Fig. 6. Degradation of 2,4-D by homogeneous* (Fe,SO,7H,0) and heterogeneous** (Fe-ZSM-5) (photo)-Fenton processes. [2,4-D]o = 25 mgl.L™!, T = 30°C; [H;0,], = 8.5 mM,
[Fe?*]o = 0.84mM, [zeolite] = 1 gL', *pHo: 2.6, **pHy: 3.5, LP Hg lamp and quartz lamp holder for photo-assisted processes. TOC degradation by UV/H,0, (8.5 mM) is recalled for

comparison purpose.

50%, thus outperforming that of photolysis alone (first row in Table 1)
and dark Fenton process (fourth row). In the initial investigated range,
best TOC removal (84.1%) was obtained for 3.4 mM of H,0, and
0.21 mM of Fe?*, the latter value matching to the lowest bound of the
experimental design. Therefore, two more experiments were carried
out, by reducing the iron concentration with H>O, concentration set at
the optimal value. Corresponding results are given in rows 14-15 of
Table 1, and showed that a lower amount of Fe?* down to 0.08 mM was
still beneficial. Moreover, it should be noticed that the use of iron
catalyst reduced the optimal H,0, concentration by a factor 2.5 with
respect to UV/H,0, process.

From multiple polynomial regression of the data using Statgraphics
PLUS version 5.0 software, a mathematical model was derived that
predicts 2,4-D mineralization yield after 10 min of photo-Fenton oxi-
dation as a function of hydrogen peroxide and Fe** concentrations:

Xroc.10min = 66.5 + 4[H,0,] + 62.8[Fe?*|—6[H,0,]x[Fe?+] — 0.2[H,0,?
— 64.2[Fe+]?

The above equation adequately describes the experimental data as
shown by the analysis of variance in Table S2 (Supporting information).
For this model the correlation coefficient (R?) was 98.06%, therefore
showing a good fit of the model. Setting the level of significance to 0.1
(P-value < 0.1), only Fe**, H,0, x Fe?* and Fe>* x Fe?™ are actually

relevant parameters in the model, H,0, x Fe®* interaction showing
the most important effect on TOC removal efficiency. Then, the final
form of the statistic model is:

XTOC,IOmin = 81.0 + 51.2[Fe2+]—4.2[H202]><[F62+] - 63.7[Fez+]2

Fig. 8 exhibits the response surface and contour plots corresponding
to the second-order polynomial fit. It can be observed that miner-
alization yield of the pesticide was more than 85% in a range lasting
from 3.4 to 8.5 mM of H,0, and from 0.2 to 0.3 mmol/L of iron, beyond
which it decreased with an increase of either H,O, or Fe?™ con-
centration.

3.3.5. Bench scale experiments in solar photo-reactor

Finally, taking in account the promising results obtained with the
xenon-arc lamp, experiments were carried out using solar light. In these
experiments, two different aqueous matrixes were used: (A) tap water
and (B) inlet stream from wastewater treatment plan of Almendares
river (Habana, Cuba) (effluent B, without any prior treatment contrarily
to effluent A). Table 2 indicates the physicochemical properties of the
2,4-D solution (25 mg L™ 1) prepared in effluent B, before treatment and
after photo-Fenton oxidation (5h of reaction time). The optimal con-
centration of Fenton’s reagent deduced from the experimental design
were first used (labelled as “low [FR]”), without accounting for the
chemical composition of the matrix. Then, theis concentration was

Fig. 7. Effect of 2,4-D initial concentration and ma-
trix composition on the degradation of 2,4-D by
photo-Fenton process. T = 30°C; 10 W LP Hg lamp
and quartz lamp holder; [H30,]p = 8.5mM,
[Fe?*]o = 0.84mM; pH, = 2.6.
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Table 1

Journal of Environmental Chemical Engineering 6 (2018) 874-882

Effect of Fenton’s reagent (Fe(I)/H,0,) concentration on the degradation of 2,4-D by photo-Fenton process. [2,4-D]o = 25mgL~", T = 30 °C; 10 W LP Hg lamp and quartz lamp holder

for photo-assisted processes and pHp = 2.6 for Fenton-based oxidation; t = 10 min.

Row Number Concentration of HyO,, mM Concentration of Fe?" (FeSO,7H,0), mM H,0,/Fe?* Conversion, % Mineralization, %
1 0 0 0 2 1.5

2 8.5 0 0 100 24

3 8.5 0 0 1.1 0

4 8.5 0.84 10 100 21

5 3.4 0.21 16 100 84.1

6 5.9 28 100 83.5

7 8.5 40 100 83.6

8 3.4 0.48 7 100 80.8

9 5.9 12 100 82.3 + 0.2
10 8.5 17 100 71.7

11 3.4 0.84 4 100 71.1

12 5.9 7 100 60.8

13 8.5 10 100 52.1

14 3.4 0.14 24 100 90.9

15 3.4 0.08 40 100 90.2

* Dark experiments.

adjusted according to the chemical oxygen demand of the wastewater
matrix (“high [FR]”, corresponding to 25.6 mM of H,O, and 0.6 mM of
Fe?" to keep the same [H,0,]/[Fe] molar ratio).

Concentration-time profiles of 2,4-D and TOC are also depicted in
Fig. S1 for the two water matrixes and the two applied concentrations
of Fenton’s reagent (see Supporting information). For all the in-
vestigated conditions, more than 95% conversion of 2,4-D was reached
in one hour. Mineralization efficiency followed the order: tap water
(low [FR]) > wastewater (high [FR]) > wastewater (low [FR]),
where 5 h of reaction resulted in TOC removal of 80.1, 76.0 and 70.7%,
respectively. Thus adjusting the Fenton’s reagent concentrations to the
matrix composition increased TOC removal close to the value achieved
in tap water. These mineralization yields are better than those reported
in previous studies about 2,4-D degradation by heterogeneous photo-
catalytic process using simulated solar light [12] and solar photo-
Fenton oxidation [24]. In addition to TOC abatement, proposed treat-
ment of the solution (including neutralization by Ca(OH), and filtra-
tion) allowed to eliminate more than 50% of initial BOD, COD, sedi-
mented solids and iron content. Moreover, Table 2 shows that he
pollution indicators were then below the values fixed by Cuban norm
(NC-27-2012) [40] for wastewater discharge, and removal efficiency of
BOD, COD, TOC, sedimented solids and iron was above 50%.
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Fig. 8. Response surface and contour plots for mineralization of 2,4-D achieved by photo-Fenton oxidation after 10 min. [2,4-D]o = 25mgL ™!, T = 30 °C; 10 W LP Hg lamp and quartz
lamp holder and pH, = 2.6.
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4. Conclusions

Degradation of 2,4-D by AOPs using differentUV sources and che-
micals (H>O» and iron-based catalysts) was studied. With a medium-
pressure mercury vapor lamp the sole photolysis achieved total mi-
neralization of the pollutant in one hour. On the other hand, homo-
geneous photo-Fenton oxidation outperformed the other investigated
processes at 254 nm: after optimization of reagent concentration by
response surface methodology, this process led to complete conversion
of the molecule and mineralization yield over 85% within 10 min.
Optimal concentration of Fenton’s reagent corresponded to 2 times the
stoichiometric amount of H,O, (3.4 mM) and oxidant-to-catalyst molar
ratio of 40. Use of wastewater effluent as aqueous matrix lowered the
mineralization yield of the homogeneous process, most likely due to the
presence of other refractory compounds as indicated from results at
different initial 2,4-D concentration. Interestingly, xenon lamp mi-
micking solar irradiation exhibited similar activation effect on the
Fenton reaction as low pressure mercury vapor lamp. The potential of
solar photo-Fenton oxidation was further investigated in bench scale
experiments under sunlight, using wastewater effluent as aqueous
matrix. After proper setting of the operating conditions, the treatment
was found efficient for both elimination of the pesticide (still achieved

Fe2+. mM
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Table 2

Characterization of 2,4-D/wastewater mixture (25mgL~" of 2,4-D in effluent B), before
treatment and after 5h of photo-Fenton oxidation (the solution being acidified to
PHo = 2.6 prior to the reaction).

Parameter Initial solution  Treated Cuban norm Removal
solution’ (NC-27-2012) efficiency
[41] (%)
Temperature (°C) 27 27 <40 -
pH 6.5 7 + 05 6-9 -
BOD-5 (mgL™! 67.6 25.3" < 40 62.6°
of 0)
241" 643"
COD (mgL~™'of 218 <90 <90 > 58"
02)
<90 > 58"
Sedimented 2,5 + 0,1 0 <2 100
solids
(mLL™Y
o 100
Iron (mgL™ 1) 0.5 0.07" - 86.7
01" 721"
Floating matter present absent absent -
Conductivity 1310 65 < 2000 -
(uSem™)
60~
TOC (mgL~'of  83.1 23.1° - 70.6"
Q)
19.4" 76.7""

! These values were determined after precipitation of Fe?* and neutralization with Ca
(OH),.

* “low [FR]”: H,05 3.4 mM and Fe?* 0.08 mM.

** “high [FR]”: H,05 25.6 mM and Fe?* 0.6 mM.

in 10 min) and TOC removal (> 75% after 5h).
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ABSTRACT

ARTICLE HISTORY

Intensive use of chlorinated pesticides from the 1960s to the 1990s has resulted in a diffuse contamination
of soils and surface waters in the banana-producing areas of the French West Indies. The purpose of this
research was, for the first time, to examine the degradation of two of these persistent pollutants —
chlordecone (CLD) and beta-hexachlorocyclohexane (8-HCH) in 1 mg L™ synthetic aqueous solutions by
means of photolysis, (photo-) Fenton oxidation and ozonation processes. Fenton oxidation is not efficient
for CLD and yields less than 15% reduction of 8-HCH concentration in 5 h. Conversely, both molecules can
be quantitatively converted under UV-Vis irradiation reaching 100% of degradation in 5 h, while
combination with hydrogen peroxide and ferrous iron does not show any significant improvement except
in high wavelength range (>280 nm). Ozonation exhibits comparable but lower degradation rates than
UV processes. Preliminary identification of degradation products indicated that hydrochlordecone was
formed during photo-Fenton oxidation of CLD, while for 8-HCH the major product peak exhibited C3HsCl,
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as most abundant fragment.

Introduction

Banana and sugarcane have been the main agricultural prod-
ucts of the French Antilles (Guadeloupe and Martinique) since
the 1960s. To prevent crop damages from the banana weevil,
chlorinated pesticides, such as chlordecone (CLD, C,,Cl;(0,
CAS-number: 143-50-0), B-hexachlorocyclohexane (B-HCH,
C¢ClgHg, CAS-number: 319-85-7) and dieldrine were exten-
sively used until the beginning of the 1990s, resulting in the
contamination of both the soil and the surface waters.!"?! Tt
was not until 2009, when they were listed as persistent organic
pollutants under the Stockholm Convention,*! that the produc-
tion and agricultural use of the first two pesticides was prohib-
ited worldwide.!

Chlordecone has a low solubility in water (2.7 mg L™
25°C!*)) and its vapor tension is less than 3 x 1077 mmHg at
25°C.1Y 1t has a strong affinity for lipids, accumulates in the
food chain'™® and is known for its endocrine-disrupting char-
acter”) and carcinogenic potential.>'%! Used since 1972, it was
banned in 1993 in the French West Indies. Nonetheless, pollu-
tion surveys conducted in 2001 by the French Department of
Health still revealed the presence of chlordecone in soils, rivers,
springs and drinking water of Antilles, as well as in food crop
products such as root vegetables.') More recent studies in the

same area measured concentrations of chlordecone between 0.1
and 37.4 mg kg™ in soils.!*!

HCH was spread on the form of technical HCH consisting
of eight isomers whose water solubility varies between 5 (for
B-HCH) and 20 mg L' and vapor tension between 3.54 x
10~° (for B-HCH) and 0.003 Pa at 20°C.['" Mainly four of
them are found in technical grade products, -HCH (account-
ing for 5 to 12% of technical HCH) being considered as the
most recalcitrant."?) Available toxicity data for this isomer
are limited, especially concerning human health, because expo-
sure mainly occurs with HCH mixture or pesticidally active lin-
dane (y-HCH). Neurotoxic effects were reported from animal
studies and it is classified as possibly human carcinogenic.'"
Technical HCH was mainly used in the 1960s and 1970s in the
Antilles (before CLD was introduced), with amount as high as
350 kg ha™' year '.!"?! Such extensive application should
explain why B-HCH is still the pesticide the most frequently
detected in surface waters of Martinique after CLD.!"*

Thus, there is growing political and social pressure to find reme-
diation solutions for CLD and 8-HCH problem in the French West
Indies. Physical treatments applied for the removal of pesticides
from contaminated wastewater, such as coagulation, flocculation,

CONTACT Ulises J. Jauregui-Haza @ ulises.jauregui@infomed.sld.cu @ Instituto Superior de Tecnologias y Ciencias Aplicadas (InSTEC) — Universidad de La Habana,
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membrane separation or adsorption on activated carbon, only
operate a transfer of the pollutants which still have to be destroyed.
Biological solutions are under development,"*'* but they are lim-
ited by slow degradation kinetics or use of anoxic conditions. On
the other hand, advanced oxidation processes like (photo-)Fenton
oxidation or ozonation have been applied for the degradation of
several classes of pesticides and refractory compounds such as thia-
methoxam,'® lindane,!'”~2" parathion and dichlorvos,'®! endo-
sulfan,"™ linuron,”" bromoxynil and trifluralin,”? monuron,**!
2,4-dichlorofenoxyacetic acid.**! Except one patent for CLD,”!
only very recent works investigated chemical processes for the
remediation of CLD™® and B-HCH.”?*! The purpose of this
work is, for the first time, to examine the degradation of CLD and
B-HCH in synthetic aqueous solutions by means of photolysis,
(photo-)Fenton oxidation and ozonation.

Materials and methods
Chemicals

CLD and B-HCH were supplied by Sigma-Aldrich with a purity
>99.0%. 700 mL of pesticide solutions with an initial concen-
tration of 1 mg L' (corresponding to 2.0 szmol L™ for CLD
and 3.4 umol L' for B-HCH) were treated by photo-mediated
processes. For ozonation experiments only 250 mL were used.
All the samples were prepared by diluting a stock solution
(05¢g L' of pesticide in acetone) into demineralized water.
For Fenton and photo-Fenton experiments they were then
acidified to pH 2.6 using 10% H,SO, (95-97%, Sigma Aldrich).

Hydrogen peroxide (Ph Eur, 30% w/w solution, Sigma-
Aldrich) and Fe,SO,7H,0 (99.5%, Sigma-Aldrich) were
applied as Fenton’s reagents. Methanol (99%, Scharlau Chemie)
was used to quench homogeneous Fenton reaction by scaveng-
ing hydroxyl radicals."*”!

Experimental setups

Photolysis and (photo-)Fenton experiments were conducted in a
1 L stirred Pyrex reactor, equipped with a jacket to maintain the
temperature of the solution at 30°C. It included a medium-pres-
sure mercury vapor lamp (MP Hg, 450 W Hanovia PC451.050
lamp, arc length 4.8 cm) or a low-pressure mercury vapor lamp
(LP Hg, 10 W Heraeus GPH212T5L/4 lamp) placed in either a
jacketed quartz or borosilicate glass immersion well. The solution
was agitated by a magnetic stirrer rotated at 350 rpm and by gentle
bubbling of air. It was checked from blank experiments that no
stripping or adsorption of the CLD or 8-HCH occurred during the
reaction time (5 h). 7 mL aliquots were sampled at selected time
intervals, treated with methanol (using 1:1 w/w mixture of sample
and MeOH) and centrifuged when Fenton’s reagent was present.

The stoichiometric amount of H,O, required for the miner-
alization of the pesticides was calculated based on the following
equations, for (1) CLD and (2) 8-HCH:

C10Clp0 + 14H,0, = 10CO, + 9H,0 +10HCI (1)
CeClsHs + 12H,0, = 6CO, + 12H,0 + 6HCl  (2)

A H,O, dosage equivalent to 20 times the stoichiometric
amount and a molar ratio of H,0, to Fe** equal to 2 were used

for the Fenton experiments. It corresponded to the following
concentrations of the Fenton’s reagent: 0.6 mmol L' of H,0,
and 0.3 mmol L™ of Fe(II) for CLD; 0.8 mmol L™" of H,0,
and 0.4 mmol L™! of Fe(II) for B-HCH. The Fenton reaction
was initiated by the addition of H,O,.

Ozonation was performed in a 0.5 L cylindrical glass reac-
tor and the solution was agitated by bubbling of ozone. For
all the experiments the initial pH of the solution was 5.3.
Ozone was produced from pure oxygen by a WEDECO
4-HC Ozone Generator. The gas mixture containing 48 g
Nm > of ozone was continuously bubbled into the solution
through a porous distributor plate at a flow rate of 30 L h™".
Blank runs were also performed with nitrogen only, to check
for the absence of any pollutant stripping or adsorption on
reactor internals. Withdrawn samples were not treated before
analyses.

Analytical methods

A LC-MS/MS with external standardization was used to follow
the evolution of CLD and 8-HCH concentrations.

LC-MS/MS analysis

Analysis conditions: (Treated) reaction samples (50 and 80 uL
for CLD and B-HCH, respectively) were directly injected in an
Agilent 1100 liquid chromatograph coupled to a triple quadru-
pole-linear ion trap mass spectrometer (Qtrap 2000, ABSciex).
The separation column was a C18 Waters Xbridge (100 mm x
3.0 mm LD. and 3.5 um particle size) thermostated at 50°C.
Mobile phases were (A) ultrapure water, with 10 mmol L™" of
ammonium formate and (B) HPLC grade acetonitrile in the
case of CLD samples; (A) ultrapure water and (B) HPLC grade
acetonitrile in the case of f-HCH samples. They were delivered
in 40/60 v/v isocratic mode of A and B, at a total flow rate of
0.5 mL min~". The mass spectrometer was used in MS/MS,
negative APCI, multiple reaction monitoring (MRM) mode
and the following mass transitions (m/z) were followed:
506.85-427 (CLD) and 321.8-195 (B-HCH). Declustering
potential (DP) and collision energy (CE) were optimized to the
following values: DP = —80 and CE = —28 for CLD, DP
= —40 and CE = —18 for 8-HCH. The data were recorded and
treated with Analyst 1.6.2 software (AB Sciex).

Calibration method: An external standardization procedure
was applied for LC-MS/MS analysis, using for each experiment
a different calibration curve established in the 0.05-0.5 ppm
range. In the case of (photo-)Fenton oxidation, a specific proce-
dure was followed for its construction, so as to minimize varia-
tions in response coefficient ascribed to the presence of
dissolved iron and quenching agent: the 0.5 ppm standard was
prepared by mixing the pollutant solution containing ferrous
iron with methanol (1:1 w/w), as for the oxidation samples.
Then, a solution consisting in a 1:1 (w/w) mixture of acidic fer-
rous iron solution (same as previously, but without pollutant)
and methanol was used to obtain the other standards by succes-
sive dilution of the first one, thereby keeping ferrous iron and
MeOH concentrations unchanged. The standards were finally
centrifuged as treated samples. Quantification limit was
0.05 ppm for CLD and 8-HCH.
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Results and discussion
Comparison of the different AOPs for CLD degradation

Photolysis (using first a large UV-Vis spectrum), (photo-)Fen-
ton oxidation and ozonation were investigated for the removal
of CLD, and their results are shown in Fig. 1. Error bars indi-
cate the deviation from the mean of triplicate experiments.

First, it should be noticed that although hydroxyl radicals
generated by AOPs are reported to be highly reactive and non-
selective, Fenton oxidation did not yield any significant conver-
sion of the contaminant in the investigated condition. As the
solution also contained a significant amount of acetone which
was used to help the pesticide dissolution into water
(cf. § 2.1), a complementary experiment was carried out with a
tenfold H,O, dosage (while keeping the same H,0,/Fe ratio);
however the degradation of CLD remained negligible. Such low
reactivity might result from the high steric hindrance of the
molecule. On the other hand, ozone was able to achieve 70% of
pesticide removal within 2 h. In this case, both molecular and
radical mechanisms should be involved, the latter being favored
by high pH values.”" An inhibition of radical process could be
then suspected.

CLD could be readily degraded by direct photolysis, to
more than 95% in 3 h. Addition of the Fenton’s reagent
resulted in no appreciable improvement of the removal rate,
and thus hydroxyl radical mechanism that should be
enhanced under UV-Vis irradiation (through H,O, photoly-
sis and ferrous iron regeneration) did not seem to play any
noticeable role either.

To further investigate photo-assisted processes, the applied
wavelength range was varied by using the MP Hg lamp with a
glass immersion well and a LP Hg lamp (with quartz lamp
holder). According to the supplier, the MP Hg lamp emitted
40-48% of its energy is in the ultraviolet portion of the spec-
trum and 40-43% in the visible range. The glass holder should
cut most of the radiation below 280 nm, about 50% of the emis-
sion at 310 nm, and showed full transmittance above 355 nm.
On the other hand, the LP Hg lamp mainly exhibited a mono-
chromatic emission at 254 nm. Results are shown in Fig. 2 for
both photolysis and photo-Fenton oxidation.

For both the processes, the removal yield of CLD ranged in
the order: MP Hg lamp + quartz lamp holder > LP Hg lamp
+ quartz lamp holder > MP Hg lamp + borosilicate lamp
holder. As photolysis mechanism was shown as the dominant
process, this could be explained by the absorbance spectrum of
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Figure 1. Degradation of CLD by photolysis, Fenton, photo-Fenton and ozonation
processes. [CLD], = 2 pwmol L™, T = 30°C; 450 W MP Hg lamp and quartz lamp
holder for photo-assisted processes; [H,0,lo = 0.6 mmol L=, [Fe(Il)]l, = 0.3 mmol
L™ and pHo = 2.6 for Fenton-based oxidation.
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Figure 2. Effect of irradiation spectrum on the degradation of CLD by photo-
assisted processes. [CLD], = 2 umolL™", T = 30°C; photo-Fenton:[H,0,], =
0.6 mmol L=7, [Fe(ll)], = 0.3 mmol L™, pHo, = 2.6.

the molecule which exhibited maxima at 210 and 320 nm and
differences in lamp irradiation intensity in this wavelength
range. Cutting (first) absorption maximum of CLD at 210 nm
strongly reduced the molecule photodegradation. On the other
hand, the higher rate observed at 4 = 254 nm than at
A > 280 nm (while another absorption peak is observed at 320
nm) might be due to the presence of acetone, which was
reported to act as photo-sensitizer.*?! Moreover, when the glass
lamp holder dramatically hindered photolysis, effect of Fen-
ton’s reagent addition more clearly stood out, indicating that a
radical-mediated mechanism in fact contributed, but to a much
lower extent.

Kitchens'*! investigated the removal of CLD by UV, UV/
0s;, and UV/H, in basic aqueous solution and (alkalinized)
methanol using a 30W UV lamp irradiating at 254 nm. In
aqueous NaOH solution, UV/H, was found to be the most effi-
cient treatment with 84% conversion of the molecule within
120 min vs. 39% and 21% for UV and UV/Os;, respectively.
This latter result is much lower than that observed for ozona-
tion in the present study, without irradiation and at slightly
acidic pH. This is in line with a weak contribution of hydroxyl
radicals in the investigated pH. With the MP Hg lamp, similar
performance as the proposed UV/H, process could be achieved,
but this process might be more expensive and dangerous than
(photo-) Fenton oxidation.

Comparison of the different AOPs for -HCH degradation

Figure 3 provides a comparison of the same AOPs as in Fig. 1,
but for the case of f-HCH. It also exhibits essentially the same
features: almost insignificant oxidation rate by Fenton’s reagent
and thus a photo-Fenton process mainly driven by the direct
photolysis of the molecule.

Figure 3. Degradation of 8-HCH by photolysis, Fenton, UV/Fenton and ozonation
processes. [8-HCH]o = 3.4 umol L', T = 30°C; 450 W MP Hg lamp and quartz
lamp holder for photo-assisted processes; [H,0,], = 0.8 mmol L™, [Fe(ll)], =
0.4 mmol L™" and pH, = 2.6 for Fenton-based oxidation.
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Figure 4. Effect of irradiation spectrum on the degradation of 8-HCH by photo-
assisted processes. [8-HCH], = 3.4 umol L™, T = 30°C; photo-Fenton: [H,05]o =
0.8 mmol L=, [Fe(ll)], = 0.4 mmol L=7, pHy = 2.6.

Effect of lamp irradiation was also investigated (Fig. 4) and
the most striking result was a still high elimination of g-HCH
by photo-Fenton oxidation under UVB-Vis.

To our knowledge, only scarce information related to the
advanced oxidation of this pesticide has been reported. The
work of Usman et al. (2014) performed on contaminated soils
indicated a much lower degradation of S-HCH by Fenton’s
reagent with respect to y-HCH (25% vs. 90%). On the other
hand, Ormad et al.””’ studied the degradation of a group of
pesticides including B-HCH in very diluted conditions (0.5 g
L") by ozonation, O3/H,0,, O3/TiO, and O3/H,0,/TiO, pro-
cesses. The degradation of S-HCH was only possible when the
process O3/H,0/TiO, was used with an ozone flow of 3 mgL’l,
for an Os/pollutant ratio close to one. In these conditions a deg-
radation of the B-HCH of 10% was achieved.

Preliminary identification of degradation products indicated
that hydrochlordecone was formed during photo-Fenton oxi-
dation of CLD, while for §-HCH the major product peak
exhibited C;H;Cl, as most abundant fragment.

In order to compare the different processes studied for the
degradation of both pesticides, their kinetics constants were
calculated following a pseudo-first order model (Table 1).

As we can observe for the CLD the best process was the pho-
tolysis, followed by the photo-Fenton and the ozone, all with
the same order of magnitude, and the Fenton process was the
less effective with 2 orders of magnitude below. In the case of
B-HCH, the behavior was similar to CLD but the photolysis
and photo-Fenton processes have the same rate constants.

On the other hand, 8-HCH was found less sensitive to UV
irradiation, its first-order photolysis rate constant being
2.107* s7!, much smaller than that of CLD (8.107* s™').
B-HCH also showed a slightly lower reactivity towards ozone,
with about 50% conversion after 2 h (against 70% for CLD).

Finally, with the aim of comparing the efficiency of the pho-
tolytic processes a study of the electrical energy per order

Table 1. Kinetics constants of the different process studied for the pesticides
degradation.

Process Pesticide k(s™" R?

Photolysis CLD 8.10™* 0.99
Fenton 3.107¢ 0.94
Photo-Fenton 6.107* 0.99
Ozone 2107 0.99
Photolysis B-HCH 2107* 0.99
Fenton 7.107¢ 0.97
Photo-Fenton 2.107* 0.99
Ozone 1.107* 0.96

Table 2. Electrical energy per order for the photolytic processes.

G e PV EE/O
Process tth) (mgL™") (mgL™" *w) (L (whL™)
Photolysis (CLD) 5 1 0.01 045 07 1.60
Photolysis (8-HCH) 5 1 0.05 045 0.7 247
Photo-Fenton (CLD) 5 1 0.02 045 0.7 1.89
Photo-Fenton (8-HCH) 5 1 0.02 045 0.7 1.89

(EE/O) was carried out. The EE/O was calculated by the
Eq. (3), proposed by Bolton and Cater.!**!

EE  Pxt 3)
0 Vxlog%

As we can see in Table 2, the most efficient process for CLD
degradation was the photolysis, with the lowest EE/O of all the
studied process. However, for the degradation of B-HCH the
lowest EE/O was obtained for the photo-Fenton process. This
behavior could be explained by the lowest sensibility to the UV
radiation observed in this study by the f-HCH.

Conclusions

In the investigated conditions, both chlordecone and beta-hex-
achlorocyclohexane exhibited a much lower reactivity towards
Fenton’s reagent (<10% conversion in 2 h) than ozone (>50%
conversion). Photolysis achieved almost complete removal of
both pesticides within 5 h when using a high pressure mercury
lamp, and a conversion of about 40% with a low power lamp at
254 nm. Preliminary identification of degradation products
indicated that hydrochlordecone was formed during photo-
Fenton oxidation of CLD, while for 8-HCH the major product
peak exhibited C;H;Cl, as most abundant fragment.
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