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INTRODUCCION

El tratamiento de agua residual es un tema que se ha pospuesto en paises como el
nuestro; sin embargo, la disponibilidad de agua en los préoximos afnos sera cada vez mas
reducida. Por ello este libro exhibe el uso de los procesos de oxidacion avanzada (POA),
como una alternativa eficiente para el tratamiento de aguas residuales. En 11 capitulos,
escritos por diversos especialistas, se detallan principios basicos de los procesos de
oxidacion avanzada, sus diversas tecnologias y sus aplicaciones dentro del tratamiento
de agua, particularidad que lo vuelve un compendio amplio y detallado de gran utilidad
para el lector, pues podra contar con una vision amplia de la aplicacion de los POA en
el tratamiento de agua.

En el capitulo 1 se describe al radical hidroxilo, base de los tratamientos de oxi-
dacion avanzada, desde su importancia en el tratamiento de agua, propiedades fisico-
quimicas y su funciébn como agente oxidante. Asi también, se realiza un comparativo
con otros agentes oxidantes, su reactividad con metales y compuestos organicos, las
reacciones que involucra y las técnicas de detencion y cuantificacion, por lo que resulta
una excelente introduccion para los siguientes capitulos, pues permite conocer a fondo
la formacion del radical hidroxilo, principio de los tratamientos de oxidacioén avanzada.

En el capitulo 2 se presentan las tecnologias electroquimicas de oxidacion avan-
zada, se ofrece una vision de la necesidad de los POA dentro de la sostenibilidad, una
introduccion de los principios basicos de los tratamientos electroquimicos y un panorama
del futuro de estas tecnologias donde se tocan temas como el transito de los POA: de
la investigacion académica a la implantacion a escala industrial, la reduccion de costos,
acoplamiento de fuentes renovables, entre otros.

A partir del capitulo 3 el lector podra encontrar apartados dedicados a los diferentes
procesos de oxidacion avanzada. Aqui los autores proporcionan una descripcion amplia
del ozono, empezando por sus caracteristicas fisicas y quimicas, una explicacion sobre
las técnicas para su generacion y determinacion, su aplicacion en procesos de oxidacion
avanzada y una recopilacion de trabajos donde se ha acoplado a otros tratamientos.

El uso del peréxido de hidrégeno como agente oxidante se relata dentro del ca-
pitulo 4, donde se aprecian sus caracteristicas fisicoquimicas, su activacion y descom-
posicion, métodos de obtencion y cuantificacion de perdxido de hidrogeno residual y
su aplicacion dentro de los procesos de oxidacion avanzada.

Los procesos fotocataliticos han despertado interés en el tema del tratamiento
de contaminantes contenidos en agua, por lo que dentro del capitulo 5 se da una intro-
duccion a estos procesos, sus principios basicos, una recopilacion de su aplicacion para
diversos contaminantes, preparacion y activacion de catalizadores y las consideraciones
que se deben tomar en cuenta para las condiciones de operacion en tales tecnologias.

En los capitulos 6 y 7, se aborda el tema de la fotocatalisis heterogénea Uv y Vis,
respectivamente, donde los autores dan a conocer cada una de estas tecnologias, el
mecanismo de reaccion involucrado, las propiedades de los fotocatalizadores y fuentes
de radiacion. En el capitulo 6 el lector podra encontrar una seccion de gran interés dentro
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de laingenieria ambiental, pues se describen los fendmenos de transporte que ocurren
dentro de fotoreactores multifasicos, los cuales también son una tendencia dentro del
desarrollo de reactores. Se cuenta con una aplicacion en el capitulo 7 donde se da a
conocer un trabajo de investigacion donde se estudio la fotodegradacion catalitica de
un colorante de uso industrial.

A los largo del capitulo 8, se explica el proceso de electrofotocatalisis, los funda-
mentos tedricos, sintesis, usos y aplicaciones de los fotoelectrodos, parametros opera-
cionales y aplicaciones a partir de contaminantes organicos, inorganicos y aguas reales.

En el capitulo 9, se presenta la electrooxidacion, fundamentos de la oxidacion
electroquimica avanzada (OEA), mecanismos involucrados, ventajas, desventajas y de-
safios dentro de la OEA, agentes oxidantes involucrados en la OEA, entre otros aspectos
relacionados con una de las tecnologias mas eficientes y viables para el tratamiento de
agua.

Por ultimo, los procesos Fenton y Fenton-like se encuentran detallados dentro
de los capitulos 10y 11; entre ellos, el lector podra encontrar el fundamento de ambas
tecnologias, las variables y condiciones que se deben cuidar en este tipo de procesos,
los tipos de sistemas Fenton que se desencadenan a partir de estos principios, ventajas,
desventajas y aplicaciones.
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CAPITULO 1

CARACTERISTICAS Y PROPIEDADES FISICOQUIMICAS
DE LOS RADICALES HIDROXILO

Mayra Rodriguez Pefia®, Carlos Eduardo Barrera Diaz®

1.1 Importancia en el tratamiento de agua del radical hidroxilo

El consumo de agua se ha incrementado debido a que todas las actividades del ser hu-
mano estan directa o indirectamente relacionadas con procesos que involucran agua. Es
asi que la fabricacion de alimentos, medicinas, textiles y componentes electronicos usan
agua. Sin embargo, no en todas las ocasiones al agua que resulta del proceso, conocida
como agua residual, se le proporciona un tratamiento adecuado. La necesidad de tener
nuevas opciones de tratamiento que permitan mejorar la calidad del agua residual ha
llevado a la basqueda de nuevos métodos mas eficientes para la eliminacion de compues-
tos quimicos contaminantes, que presentan una alta toxicidad o baja biodegradabilidad.

Una opcion que actualmente esta siendo desarrollada para poder llevar a cabo el
tratamiento de agua que contenga contaminantes es el desarrollo de los llamados proce-
sos de oxidacion avanzada (POA), que posiblemente constituyan en un futuro proximo
uno de los recursos tecnoldgicos mas utilizados en el tratamiento de aguas contaminadas
con productos organicos recalcitrantes. Fueron introducidos por Glaze y colaboradores
(1987) como procesos que involucran radicales hidroxilo en cantidad suficiente para la
purificacion del agua, usandose como agentes oxidantes (Glaze et al., 1987).

En general, el mecanismo de accion de los radicales hidroxilo se basa en que los
contaminantes organicos interacttan con el radical hidroxilo a través de vias de adicion
o extraccion de hidrogeno, dando como resultado un radical centrado en el carbono, el
cual posteriormente reacciona con el oxigeno molecular para formar un radical peroxilo
que experimenta reacciones posteriores, generando una gran cantidad de productos
de oxidacién como cetonas, aldehidos o alcoholes (Ameta, 2018).

La eficiencia de los *OH depende del método de oxidacion avanzada selecciona-
do, las caracteristicas fisicas y quimicas del contaminante objetivo y las condiciones de
operacion. Sin embargo, una de sus principales ventajas es que estos pueden generarse
a presion y temperatura ambiente, convirtiéndose en alternativa atractiva para su uso
en el tratamiento de agua residual, pues genera un costo de operacién bajo en compa-
racion a tratamientos de agua residual convencionales.

Ahora bien si hablamos sobre los beneficios que se tienen en los tratamientos de
oxidacion avanzada en agua residual al trabajar con el radical hidroxilo, es importante

Centro Conjunto de Investigaciéon en Quimica Sustentable, Universidad Autéonoma del Estado de México, Universidad
Nacional Auténoma de México (UAEM-UNAM), carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5, Unidad El Rosedal, C.P.
50200, México.
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mencionar que es un agente oxidante que se encuentra dentro de la naturaleza del agua,
pues éstos pueden ser generados por la oxidacion de la misma, mediante el proceso
conocido como electrooxidacion. Esta disposicion le confiere ventajas significativas
sobre otros agentes oxidantes como podrian ser O3, F, 0 H,0,.

Cuando nosotros trabajamos con ozono, la degradacion de los compuestos orga-
nicos presentes en el agua residual, puede llevarse por medio de dos mecanismos: a) de
manera directa donde los contaminantes son degradados por el ozono molecular (O;) y
b) de manera indirecta, logrando la degradacion por via de radicales hidroxilo, producto
delareaccidn entre el agua y el ozono. La principal desventaja de trabajar con este agente
oxidante, es el hecho de lograr la correcta transferencia de masa al entrar en contacto
con el agua y las diferentes interfaces que este debe romper dentro del medio. Lo que
no sucede, por ejemplo cuando se trabaja con H,0,, pues este al encontrarse en estado
liquido cuenta con una solubilidad infinita en el agua, lo que mejora la transferencia de
masa. Sin embargo, tanto al usar O; como H,0,, estos deben ser agregados al agua o bien
producidos insitu mediante configuraciones de electrodos especiales, o que no sucede
si trabajamos con *OH pues este ya se tiene a disposicion al oxidar el agua.

Deigual manera, al usar los radicales hidroxilo no se cuenta con una alteraciéon enla
calidad del agua, que posteriormente tenga que ser tratada para la disposicion final de la
misma. En comparacion con el flGor, los *OH no muestran toxicidad, pues se ha mostrado
mediante diversos estudios, que el tratamiento de fluoracion del agua ocasiona efectos
significativos en los seres vivos que se encuentran en contacto con la misma, asociandose
con casos de osteoporosis (Danielson et al., 1992), efectos neuroldgicos (Choi et al.,
2012), problemas endocrinos como hipotiroidismo (Peckham et al., 2015), entre otros.

Debido a todo lo mencionado anteriormente y la tendencia actual por el trata-
miento de agua residual mediante los radicales hidroxilo, dentro de este capitulo se
muestran caracteristicas y propiedades fisicoquimicas del *OH, procesos de obtencion,
reactividad y técnicas de detencion y cuantificacion.

1.2 Radical hidroxilo

Un radical (también llamado radical libre) se refiere a una molécula con al menos un
electron desapareado en su extremo caparazon de electrones. A causa de esta presencia
de un electrén desapareado, los radicales libres son altamente reactivos.

Los radicales hidroxilo fueron descubiertos por primera vez en 1934 por Haber
y Weiss, en lo que hoy se conoce como la reaccion de Fenton. Los radicales «OH estan
compuestos por un atomo de hidrégeno unido a un atomo de oxigeno que los hace
altamente reactivos, permitiendo robar facilmente atomos de hidrogeno de otras mo-
léculas para formar moléculas de agua. Bajo la mayoria de las condiciones atmosféricas
rigen la capacidad oxidativa de la atmosfera natural (Gligorovski et al., 2014).

El radical hidroxilo es catalogado como uno de los agentes oxidantes mas fuertes,
pues se encuentra solo por debajo del F,. En la tabla 1.1, se muestra su potencial de
oxidacion respecto a otros agentes oxidantes conocidos (Craig W. Jones & James, 1999).

16 Rodriguez Pefa, Barrera Diaz



Tabla 1.1 Potenciales de oxidacion de agentes oxidantes

Oxidante E°/V Oxidante E°/V
F, 3.06 KMnO, 1.70
*OH 2.80 HO, 1.70
0, 2.42 HOCI 1.49
O3 2.01 Cl, 1.27
H,SOs 1.81 Clo, 1.27
H,0, 1.76 O, 1.20

Fuente: (Craig W. Jones & James, 1999).

En los procesos de oxidacion avanzada el radical hidroxilo, puede generarse mediante
diferentes métodos, algunos de ellos se presentan en la figura 1.1.

Figura 1.1 Generacion de radicales hidroxilo por diferentes procesos de oxidacién avanzada

Via H,0,
H,0/UV
Fenton
Fenton-Like
Radiaciones Via Ozono
ionizantes 04UV
Rayos X 04H,0,
Haz de 04/H,0/UV
electrones \
Ultrasonido = A Fotocatalisis
MO /hv
Proceso
electroquimico Electrofoto-
Oxidacion catalisis
electroguimica SC + hy
(DDB)

1.2.1 Caracteristicas fisicoquimicas
Dentro de sus propiedades fisicoquimicas destacan las siguientes:
e Cuentan con una alta reactividad

o Elradical hidroxilo es un radical libre neutro (Dorfman & Adams, 1973)
« Tiene carga cero (Dorfman & Adams, 1973)

Capitulo 1. Caracteristicas y propiedades fisicoquimicas de los radicales hidroxilo 17



» Vida muy corta, aproximadamente un segundo (Gligorovski et al., 2014)
Debido a que el *OH es extremadamente reactivo, no sobrevive a mas de
unas pocas colisiones después de su formacion, por lo que reacciona muy
cerca al ion metalico que dio lugar a su formacion

e El radical hidroxilo se comporta como un acido débil, experimentando
una disociacion idnica en una solucién fuertemente basica (pK11.9 +0.2)
(Dorfman & Adams, 1973)

o Potencial oxidante de 2,8 V (Mandal, 2018)

e Absorcion optica

» Coeficiente de absortividad molar (€ ~600 mol'l cm1aA ~235nm y 370
mol*cm™®al~260nm ) (Zellner H. et al. 1995) (Rabani, T. et al., 1966)

« Coeficiente de difusion 2.3 x 105cm 251

» Calor de hidratacion 88 kcal / mol (Benjamin & Gold, 1954)

» Afinidad electronica en el agua aproximadamente 5.8 eV (Dorfman &
Adams, 1973)

En soluciones acuosas, el oxidante mas potente entre los oxiradicales es el radical hi-
droxilo libre (¢«OH) que tiene un potencial estandar de reduccion de E° (¢\OH / OH") =
1.9 V y un potencial derivado en soluciones acidas de E (H*, OH) / H,0) =2.8 V.

El potencial de reduccion de su base conjugada, O es E° (O, H,0) / 20H-) =1,77
V. El potencial de reduccion de O, en agua [versus (Electrodo Estandar de Hidrogeno)
EEH; O, en 1 atm] es E°(O,/ O,) =-0.33 V; el valor calculado en 1 M H* para E° (H+,
0, / HO,) 0.05 V. Los valores estimados para E° (O/ O°) van desde 1.4 a 1.6 V (Bielski
& Cabelli, 1995).

El espectro de absorcion del «OH es de uso limitado en estudios de cinética, pues
este absorbe en el rango bajo de ultravioleta (UV) con una pico a 230nm E = 665 + 25
Mt cm (Czapski & Bielski, 1993). En la figura 1.2, podemos observar el espectro de ab-
sorcion del radical hidroxilo frente a los espectros de HO, y O, que tienen un maximo de
absorciona 225nm (e = 1400 M cm™) y 245 nm (g = 2350 M cm?), respectivamente.

Figura 1.2 Espectro de absorcion del «OH contra otros oxidantes
800

700

600

400
= OH

eMtem?

300
—H2

200
0-

100
200 210 220 230 240 250 260 270 280 290 300 310 320 330 340 350

Longitud de onda (nm)

Fuente: (Czapski & Bielski, 1993).
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1.3 Reactividad del radical hidroxilo

Dentro de las reacciones quimicas importantes que ocurren en el agua estan las del
radical hidroxilo libre «OH, el cual es producto de descomposicion reactiva del agua que
exhibe fuertes propiedades oxidantes. Las reacciones de radicales hidroxilo resultan
importantes en sistemas quimicos y bioldgicos. En los sistemas quimicos, estas reac-
ciones pueden ser pasos fundamentales en la hidroxilacion y oxidacion de los sistemas
acuo-organicos, en la oxidacion de iones inorganicos y complejos idnicos, y en el inicio
de la polimerizacion.

Las reacciones quimicas del radical hidroxilo en el agua se pueden clasificar en
cuatro tipos diferentes (Dorfman & Adams, 1973). Estos son:

(a) Adicién
.OH+C6 H6 — (OH) C6 H6. (1.1)

En esta reaccion el radical hidroxilo se agrega a un compuesto no saturado, alifatico
0 aromatico, para formar un producto de radicales libres (reaccion 1.1). Un ejemplo
es la adicion a compuestos aromaticos, a partir de la cual se forman diversos radicales
ciclohexadienilo:

(b) Abstraccion de hidrégeno
« OH + CH;0H — » CH;OH + H,0 (1.2)

Se tiene lugar a la formacion de un radical libre y agua (reaccion 1.2).

(¢) Transferencia de electrones
e OH +[Fe (CN) J* — [Fe (CN)s]3+ OH" (1.3)

Como resultado se forman iones en un estado de valencia mas alto, un atomo o radical
libre si se oxida un ion mononegativo, y el ion hidroxido (reaccion 1.3).

(d) Interaccién Radical
*OH++¢0OH — H,0 (1.4)

El radical hidroxilo reacciona con otro radical hidroxilo (reaccién 1.4), o con un radical
diferente, se combina o desproporciona para formar un producto estable.

1.3.1 Reactividad con metales
La principal diferencia entre la reactividad de «OH y O; hacia metales es que el «OH es

un oxidante muy poderoso, mientras que O; puede ser oxidado o reducido por metales.
Esto significa que los radicales «OH pueden permiten el acceso a los estados de oxidacion
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inusuales de los metales. Por el contrario, el superoxido puede, en algunos casos, ser
cataliticamente dismutado por metales y complejos metalicos.

El radical *OH puede reaccionar con complejos metalicos a través de una serie
de diferentes modos (Berdnikov, 1973; Buxton & Sellers, 1977; Waltz, 1988); puede
agregarse al metal, puede abstraer un atomo de hidrégeno de una molécula de agua
enlazada o ion OH, puede someterse a transferencia de electrones en la esfera exterior
(aunque este mecanismo no esta probado), o puede agregar, abstraer un H atomo de
un ligando y luego transferir un electron al metal.

Complejos de hierro

La reaccion entre radicales sOH y Fe?* a Fe3* (reaccion 1.5), se lleva acabo a una velocidad
promedio de K,= 3.5 X 108 M* S en el rango de pH entre 1.0y 7.0.

Fe+2(Hzo)x(OH_>y + 'OH — Fe+3(Hzo)x_1(OH_)y+1 + Hzo (15)

El mecanismo mas probable es donde se involucra la abstraccion del atomo de H por el
radical OH. Por el contrario, cuando el idn ferroso esta completamente ligado por cianuro,
[Fe?* (CN)¢]*, la reaccion con «OH esta virtualmente controlada por difusion; k = 1.0
X 10'° M S (Buxton et al., 1988). Aqui, la abstraccion del atomo H por el radical OH
es imposible y el mecanismo implica un transetinte de muy corta vida o se procede por
un mecanismo de transferencia de electrones (Bielski & Cabelli, 1995).

Reaccion de Fenton

Mediante la reaccion de Fenton, se utilizan iones ferrosos para reaccionar con el pe-
roxido de hidrogeno, produciendo radicales hidroxilo, los cuales actian como agentes
oxidantes y ayudan a degradar los contaminantes organicos como se muestra en las
reacciones (1.6-1.10) (Ameta et al., 2018; Wang, 2008).

Fe* + H,0, — Fe¥ ++OH +HO" (1.6)
» OH +H,0, — + OH, + H,0 (1.7)
Fe + ¢ OH — Fe** + HO- (1.8)
«OH++OH — H,0, (1.9)
contaminante + « OH — productos de degradacion (1.10)

Este tipo de tratamiento cuenta con algunas desventajas al momento de su aplicacion,
pues se requieren pH especiales de 2.8-3.0 para que se lleva a cabo la reaccion, que ge-
neralmente resulta en la necesidad de acidificacion y posterior neutralizacién y ademas
cuando el perdxido de hidrogeno y el hierro se agregan externamente, aumentan el cos-
to por sucompra, almacenamiento y el transporte, por otra parte el impacto ambiental

20 Rodriguez Pefa, Barrera Diaz



de la produccion descentralizada de H,0,, asi como el uso de altas cantidades de sales
de hierro que generan lodos y posteriormente se requiere un tratamiento (Moreira et
al., 2017). Debido a esto han surgido otras alternativas con el mismo fundamento de la
reaccion fenton, como son Electro Fenton, Fenton-like, Foto-Fenton, Bioelectro-Fenton
(tecnologias que se trataran mas a fondo en el capitulo 10y 11).

Encontrando que el oxidante en la quimica de Fenton no solo puede ser H,O.. El
HCIO también es capaz de reaccionar con Fe?* en un tipo de Fenton reaccion, producien-
do grandes cantidades de « OH en el volumen (Candeias, Patel, Stratford, & Wardman,
1993). Ademas, otros iones de metales cataliticos activos como el cromo, ceriol cobre,
cobalto, manganeso y el rutenio pueden descomponer directamente H,0, en « OH a
través de vias convencionales de Fenton (Bokare & Choi, 2014).

Electro-Fenton

El proceso de EF (Electro-Fenton) es el tratamiento de oxidacion avanzada mas conocido
y popular basado en la quimica de reaccion de Fenton (Moreira et al., 2017). Comprende:

a. Laelectrogeneracion insitu del H,0, en un catodo carbonoso alimentado con
oxigeno puro o aire (reacciéon 1.11)
La adicion de Fe?* catalizador a la solucion

c. Lareduccién catodica de Fe®* a Fe?", con la consiguiente produccion continua
de Reactivo de Fenton (reaccion 1.12y 1.13)

0,+2H"*+2e- — H,0, (1.11)
Fe¥ + e~ — Fe? (1.12)
Fe? + H,0, — Fe* ++ OH + OH- (1.13)

Otra alternativa ain mas rentable es |a electrogeneracion de hierro a través del uso de
un anodo de sacrificio de hierro (reaccién 1.14).

Fe® — Fe? + 2e- (1.14)

Reaccioén Fenton-like

Debido a las desventajas del uso de hierro en la reaccion de Fenton, las nuevas tendencias
en lainvestigacion se basan en encontrar nuevos catalizadores de Fenton practicamente
aceptables y econdmicamente viables para generar -OH.

Surgiendo asi, los llamados procesos Fenton-like, los cuales consisten en procesos
de tipo Fenton heterogéneos y homogéneos. En los procesos Fenton heterogéneos el
Fe?*en el reactivo de Fenton puede remplazarse con un catalizador sélido, mientras que
los procesos homogéneos se deben a una combinacion de otros complejos de iones
metalicos / ion metalico-ligando organico y H,0,(Wang et al., 2016).
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Estos nuevos catalizadores, deben exhibir multiples estados de oxidacion porque
las especies cataliticamente activas con un estado de oxidacion especifico pueden re-
generarse facilmente desde una forma inactiva a través de un simple redox.

Para lograr este objetivo, los estados redox activos e inactivos deben ser estables
en un amplio rango de pH, evitando asi la precipitacion de las especies cataliticas. Los
elementos con multiples estados de oxidacion descomponen eficazmente el H,0, in-
cluso a pH neutro en condiciones de reaccién tanto homogéneas como heterogéneas
(Bokare & Choi, 2014). Siendo esta una de sus principales ventajas, pues nos permite
trabajar en un rango de pH mucho mas amplio que el mencionado ya anteriormente
en los procesos Fenton clasicos (pH 2.8-3.0).

Dentro de los otros metales que pueden ser utilizados se encuentran el cobalto
y el cobre, en un estado de baja oxidacion (Ameta et al., 2018) (reaccion 1.15), como
introduccion mencionaremos al cobre, el cual tiene ventajas sobre el hierro, pues mien-
tras el complejo acuoso del hierro es soluble en pH debajo de 5, el correspondiente al
cobre puede trabajarse aun en condiciones de pH neutro, mostrandose una alternativa
de interés para el tratamiento de agua residual pues no se requeriria acidular o cambiar
la naturaleza del agua, para llevar a cabo el tratamiento (Nieto-Juarez et al., 2010). Este
proceso es mas detallado en el capitulo 11.

Cu" + H,0, — Cu?" + «OH + HO"- (1.15)
1.3.2 Reactividad con compuestos organicos
Fenol

La reaccion entre el radical «OH y fenol se encuentra ya bien establecida mediante la de
degradacion oxidativa en electrodos de diamante dopado con boro, donde el mecanismo
nos muestra como primera especie formada el sistema redox benzoquinona-hidroqui-
nona (figura 1.3). Posteriormente, la apertura oxidativa del anillo de seis miembros
produce los acidos carboxilicos de bajo peso molecular (acido maleico, acido oxalico y
acido formico, a través de etapas de escision oxidativa consecutivas. Estas etapas de
oxidacion sucesivas producirian idealmente una mineralizacion de productos organicos
a CO, y H,0 como productos finales; sin embargo, esto depende de la naturaleza del
compuesto organico que se va a eliminar, pues es posible que los acidos carboxilicos
de bajo peso molecular (compuestos biodegradables) sean los compuestos finales
del proceso, limitando el decaimiento de las curvas de remocion del compuesto como
pueden ser de Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) o Carb6n Organico Total (COT),
como es el caso de diversos trabajos (Espinoza-Montero et al., 2013).
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Figura 1.3 Mecanismo de degradacion del fenol
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Herbicidas

Dentro del tratamiento de efluentes, los herbicidas resultan ser compuestos importantes
por degradar y resistentes a la biodegradacion, por lo que los tratamientos de oxidacion
avanzada se han dirigido a este tipo de compuestos para llegar en algunos casos hasta
su mineralizacion. Un ejemplo de esto es el 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) el cual
es un herbicida fenoxi clorado, ampliamente utilizado para controlar muchos tipos de
malezas de hoja ancha. Este herbicida sistémico es considerado moderadamente toxico
por la Organizacion Mundial de la Salud, pues ha mostrado alteraciones en el sistema
nervioso de los humanos y animales.

Su tratamiento por fotolisis Unica, electrolisis con anodo BDD e irradiacion UV com-
binada, sugiere una ruta de degradacion por radicales hidroxilo «OH, donde la principal
via de degradacion es la eliminacion del grupo alquilo unido seguido por la adicion de
especies *OH permitiendo la formacion del 4-clororesorcinol. Sin embargo, en el medio
de cloruro, la sustitucion del cloro conduce a la formacion de compuestos clorofendlicos,
debido a la alta produccién de los atomos de cloro activos. En medio de sulfato, donde solo
se considera que el «OH es el oxidante principal, la via principal después de la formacion
de 4-clororesorcinol es la hidroxilacion consecutiva del anillo aromatico que conduce a
la formacion de hidroquinona, que luego se oxida a benzoquinona.
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En resumen la oxidacion adicional de este compuesto conduce a la formacion de
4-clororesorcinol, clorofenol, hidroquinona y benzoquinona. Los ataques sucesivos del
radical hidroxilo conducen a acidos carboxilicos que finalmente se convierten en CO,
(Souza et al., 2016).

1.4 Reacciones de radicales hidroxilo

Los mecanismos postulados de las reacciones de radicales «OH resultan ser complejos.
Sin embargo, en general, en la mayoria de las condiciones, *OH reacciona mediante una
adicion a un enlace insaturado carbono-carbono, sustitucion de anillo aromatico, abs-
traccion de atomo de hidrégeno u oxidacion monoelectronica (Gligorovski et al., 2014).

Cuando los radicales hidroxilo son producidos mediante la adicion de agentes
oxidantes para el tratamiento de agua residual, como es el caso de peroxido de hidro-
geno, el cual es un quimico “verde” que deja oxigeno gas y agua como subproductos,
ampliamente utilizado, por ejemplo, para blanquear la pulpa, el papel y los textiles (Brillas
et al., 2009) se debe tener principal cuidado con la dosis suministrada de H,O, pues si
esta es mayor a la 6ptima, es decir se tiene un exceso de H,O, se originan reacciones
competitivas con efectos inhibidores presentando una disminucion en la velocidad de
degradacion, generando el radical perhidroxilo (¢OH,). Se observa de las reacciones
1.16 a 1.19 el consumo del radical hidroxilo, lo que conduce a una disminucion del po-
der oxidativo del proceso. El peréxido de hidrogeno en exceso, actua capturando los
radicales hidroxilo formando el perhidroxilo (¢OH,) radical menos reactivo (Baxendale
& Wilson, 1957; Rodriguez et al., 2008).

*OH + H,0, — *«OH, + H,0 (1.16)
*OH, + H,0, — «OH + H,0+ O, (1.17)
2¢0OH, —» H,0, + 0O, (1.18)
*OH, + «OH — H,0, + O, (1.19)

La conversion de «OH en HO,/ O, por peroxido de hidrogeno tiene la ventaja de que
este sistema se puede usar para generar O, en condiciones practicamente anaerébicas
(Bielski & Cabelli, 1995). Sin embargo, en presencia de cantidades desconocidas de iones
de metales de transicion, este método puede conducir a resultados erréneos debido a
las reacciones de tipo Fenton.

1.5 Técnicas de deteccion y cuantificacion
Las reacciones en fase gaseosa, liquida y heterogénea de los radicales «OH con compues-

tos organicos son a menudo procesos quimicos complejos que se producen a través de
varios intermedios parcialmente oxidados. Por lo que, su cuantificacion debe hacerse en
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“tiempo real”, es decir, en la escala de tiempo en que realmente existen, debido a esto
las técnicas con las que se decidan detectar o cuantificar deben responder a los cambios
rapidos en la concentracion de radicales y la duracién. Algunos de los diagnosticos mas
empleados hasta el momento son: la radiolisis por pulsos combinada con métodos de
competencia cinética, fluorescencia inducida por laser y resonancia electronica de espin
(ESR) asociada con la técnica de trampa de espin (Gligorovski et al., 2014).

1.5.1 Cuantificacion de «OH en la atmosfera

Las concentraciones en la atmosfera de los radicales hidroxilo dependen de las con-
diciones ambientales, como la nubosidad y la humedad, la intensidad de la radiacion
solar entrante y la presencia de contaminantes urbanos o naturales. En principio, las
concentraciones locales de *OH se pueden medir directamente por ejemplo, a través
de fluorescencia inducida por laser. Sin embargo, con la tasa de produccion de «OH tan
variable y su duracion tan corta es dificil medir la capacidad de autolimpieza de la atmos-
fera global, o incluso regional. El instrumento HORUS (unidad de medida de radicales
Hidroxilo basada en espectroscopia de fluorescencia) utiliza fluorescencia inducida por
laser (LIF) de la molécula OH, basada en la técnica de ensayo fluorescente por expansion
gaseosa (FAGE) (Martinez et al., 2010).

Existen técnicas para la medicion a largo plazo de «OH, este seguimiento es
de manera indirecta pues generalmente se basa en el monitoreo sustancias quimicas
atmosféricas cuyas fuentes estan bien establecidas y para las cuales se cree que la oxi-
dacion iniciada por *OH es el mecanismo de eliminacion, por ejemplo el monitoreo a
largo plazo de trazas de metilcloroformo, detectando concentraciones diarias de «OH
entre 100 mil y 20 millones de radicales hidroxilo por cm?® (Riedel & Lassey, 2008).

1.5.2 Cuantificacion de *OH en agua

Una técnica de cuantificacion de radicales hidroxilo en procesos de oxidacion avanza-
dos y sistemas bioldgicos, es mediante el uso del dimetilsulfoxido (DMSO), debido a su
alta solubilidad, baja volatilidad y gran velocidad constante de reaccion con radicales
hidroxilo. La via de degradacion de DMSO tras la reaccion con radicales hidroxilo da
como resultado la formacion de radicales metilo y acido metanosulfinico como productos
intermedios primarios. El radical metilo formado por la reaccion de DMSO y el radical
hidroxilo reacciona con el oxigeno para formar formaldehido. La estequiometria de
reaccion y la evidencia experimental indican que 2 mol de radical hidroxilo rinde 1 mol
de formaldehido. Experimentalmente se hace uso de la pendiente de la concentracion
de formaldehido con el tiempo (Sahni & Locke, 2006).

Por otra parte, existe también métodos indirecto, como por ejemplo el basado
en la eliminacion por cumarina, el *OH reacciona con la cumarina para dar lugar a va-
rias hidroxicumarinas, entre las cuales la 7-hidroxicumarina es el Unico producto que
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produce fluorescencia. Su produccion es especifica y proporcional a la concentracion
de «OH y puede cuantificarse mediante fluorescencia a 450 nm, realizando una curva
de calibracién (Gilles et al., 2018).

También se puede conocer la concentracion del radical hidroxilo mediante la cuan-
tificacion de productos hidroxilados por Cromatografia Liquida de Alta Eficacia (HPLC),
realizando curvas de calibracion de los analitos. Por ejemplo, mediante el uso acido
salicilico como secuestrante de hidroxilo y cuantificando sus productos hidroxilados
acido 2,3-dihidroxibenzoico y acido 2,5-dihidroxibenzoico. Esta bien establecido que,
2,3-DHBA se produce en mayor cantidad que 2,5-DHBA cuando los radicales hidroxilo
(*OH) se producen quimicamente, mientras que 2,5-DHBA se favorece sobre 2,3-DHBA
cuando el («OH) radicales se producen electroquimicamente (Saha & Gupta, 2018).

Elovitz y Von Gunten (1999) por su parte propusieron un método indirecto, ba-
sado en el uso de un compuesto de sonda (por ejemplo, acido p-clorobenzoico PCBA),
que reacciona facilmente con «OH, pero permanece casi indiferente a O; (las constan-
tes de velocidad de la reaccion de PCBA con *OHy O; son 5 x 10°y 0.15 dm?® mol* s,
respectivamente). Cuando el compuesto de la sonda y el eliminador estan presentes
en el agua, el consumo de *OH sera debido a ambos. Posteriormente se define una
constante R,=[*OH]/[0;] como la relacion de exposiciones sOH y O, R,; para estimar
la concentracion de radicales hidroxilo a lo largo de la reaccion (Khuntia et al., 2015).

Algunos de los métodos directos implican la radiolisis para generar radicales hi-
droxilo. En este método, en primer lugar, las constantes de velocidad de crecimiento de
pseudo primer orden para la reaccion de «OH con un microcontaminante se determinan
ajustando la cinética de crecimiento exponencial a la absorbancia dependiente del tiem-
po para diferentes concentraciones. Las constantes de velocidad del radical hidroxilo
se determinan luego a partir de la relacion lineal obtenida trazando las constantes de
velocidad del pseudo primer orden frente a la concentracion de microcontaminante
(Mandal, 2018).
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CAPITULO 2
TECNOLOGIAS ELECTROQUIMICAS DE OXIDACION AVANZADA

Salvador Cotillas?, Engracia Lacasa?, Cristina Saez®, Pablo Cafizares®,
Manuel A. Rodrigo®

2.1 Necesidad de los procesos de oxidacion avanzada (POA) para tener un mundo
mas sostenible

En la actualidad, el crecimiento de la poblacién unido al desarrollo de la actividad indus-
trial ha ocasionado un aumento considerable en el volumen de aguas residuales gene-
radas (UNESCO, 2017). Estos efluentes, tanto urbanos como industriales, presentan
una composicion fisicoquimica muy variada que condiciona el proceso a realizar para
su tratamiento. Las restricciones legales en materia medioambiental y, en concreto, en
lo que se refiere a vertidos contaminantes y tratamiento de aguas residuales son cada
vez mas severas, lo que esta obligando a la mayoria de las industrias a la instalacion de
unidades de tratamiento de sus aguas residuales antes de verter a la estacion depura-
dora de aguas residuales urbanas. En los Ultimos afos, la atencion se ha centrado en la
eliminacion de compuestos quimicos, de naturaleza principalmente organica, que son
resistentes a la degradacion fotolitica, bioldgica y quimica, debido a la elevada comple-
jidad que presentan sus estructuras quimicas.

Estos contaminantes, aln en concentraciones muy bajas, pueden presentar un
grave problema para los ecosistemas, asi como, para el ser humano. Son los llamados
contaminantes emergentes (Jones & De Voogt, 1999) y su efecto en el medio ambiente
no so6lo depende de la concentracion en la que estén presentes, sino también de otros
factores como la persistencia, la capacidad de bioacumulacion, el tiempo de exposicion
y los mecanismos de transformacion y eliminacion. Bajo esta denominacion se engloban
los productos farmacéuticos y de cuidado personal, pesticidas, drogas u hormonas, entre
otros. La presencia de estos contaminantes en el medio es derivada tanto de actividades
industriales (industria quimica, centrales eléctricas, plantas de incineracion, etc.) como
de fuentes domésticas, de transporte, vertederos, actividades agricolas y ganaderas, o
residuos médicos, entre otras.

Al dia de hoy, los procesos de tratamiento convencionales existentes en las esta-
ciones depuradoras de aguas residuales urbanas no son capaces de eliminar este tipo
de contaminantes por lo que pasan aguas abajo, contribuyendo a agravar el problema
medioambiental, causando profundos cambios ecol6gicos como: la sucesion ecoldgica,

2 Departamento de Ingenieria Quimica. Escuela Técnica Superior de Ingenieros Industriales de Albacete. Universidad
de Castilla-La Mancha. Avenida de Espafia S/N. 02071. Albacete.

® Departamento de Ingenieria Quimica. Facultad de Ciencias y Tecnologias Quimicas. Universidad de Castilla-La
Mancha. Avenida Camilo José Cela, 12. 13071. Ciudad Real.
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el desarrollo de enfermedades en los seres vivos, o la proliferacion de las llamadas su-
perbacterias (o bacterias multirresistentes) (Gopal Rao, 1998, Bou et al., 2000). Por
ello, es necesario desarrollar nuevos procesos de tratamiento que permitan eliminar
eficazmente este tipo de contaminantes. En este contexto, los procesos de oxidacion
avanzada (POA) se estan postulando como una alternativa eficaz para la eliminacion
de este tipo de contaminantes (Oturan & Aaron, 2014).

2.2 El radical hidroxilo: origen de los POA y como la electroquimica entré a formar
parte del mundo de oxidacion avanzada

Los POA son procesos fisicoquimicos que operan a presion y temperatura cercanas a
las condiciones ambientales, y que son capaces de producir cambios profundos en la
estructura quimica de agentes contaminantes de forma poco selectiva pero muy activa,
ya que involucran la generacion de especies muy oxidantes. Concretamente, favorecen
la formacion de elevadas concentraciones de radicales hidroxilo (-OH), especie que pre-
senta un elevado potencial de oxidacién (2,8 V) capaz de mineralizar completamente
los contaminantes organicos a dioxido de carbono. Por tanto, el desarrollo de este tipo
de procesos, asi como, su optimizacion para aumentar la eficiencia de la degradacion
de contaminantes organicos se ha convertido en un tema de gran interés. Ademas, los
POA pueden desarrollarse solos o acoplados a otros procesos fisico-quimicos y biol6gi-
cos para aumentar la biodegradabilidad y disminuir la toxicidad del agua, y asi mejorar
la eficiencia del tratamiento.

Se trata de una familia de tecnologias en las que se incluyen todos los procesos
cataliticos y no cataliticos que utilizan la elevada capacidad oxidante del radical hidroxilo,
y que se diferencian entre si en la forma en la que se genera dicho radical. Los POA se
pueden clasificar en procesos fotoquimicos y no fotoquimicos (Pignatello et al., 2006).
La principal diferencia entre ambos es la necesidad de usar una fuente de luz (natural
o artificial) que permita una generacion eficaz de radicales hidroxilo en los procesos
fotoquimicos.

En este contexto, a finales de la década de los 90, la aplicacion de electrodos
de diamante dopado con boro (DDB) en la electrolisis de aguas residuales demostro
elevadas eficacias en comparacion con las obtenidas con otro tipo de electrodos has-
ta entonces ampliamente utilizados (Perret et al., 1999, Gandini et al., 1999b). Los
resultados mostraron por primera vez que el radical hidroxilo, generado a partir de la
oxidacion del agua (reaccion 2.1) sobre la superficie del electrodo, jugaba un papel
clave en la degradacion de compuestos organicos mediante electrolisis (Gandini et al.,
1999a, Marselli et al., 2003). A partir de estas investigaciones, la oxidacion anddica
con este tipo de material electrédico comenzdé a considerarse como un POA. Por otro
lado, la combinacion del proceso Fenton con la tecnologia electroquimica (Sirés et al.,
2014, Brillas et al., 2009) se observ6 que daba también lugar a procesos muy eficientes,
también basados en la produccion y uso de radicales hidroxilo. Todo esto ha derivado en
una nueva categoria de POA: Procesos Electroquimicos de Oxidacion Avanzada (POEA).
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H,O0 - «OH +H*+ e (2.1)

Por tanto, los POEA pueden clasificarse en procesos de superficie o procesos volumétri-
cos, en funcién del lugar donde se producen la formacion masiva de radicales hidroxilo
y, en consecuencia, los principales mecanismos de oxidacion de los contaminantes.

2.3 Procesos electroquimicos superficiales de oxidacion avanzada

El electrodo DDB presenta propiedades electrocataliticas excepcionales tales como una
elevada conductividad térmica, gran estabilidad, asi como, una amplia ventana electro-
quimica (Fisher et al., 1998). Esto hace, por un lado, que se facilite la liberacion de calor
generada en los procesos electroquimicos (efecto Joule), protegiendo al electrodo de
posibles cambios estructurales y, por otro, garantiza que el diamante sea un material
apropiado para la electrosintesis de compuestos organicos e inorganicos fuertemente
oxidantes en comparacion con otros materiales, que también son eficientes como los
electrodos basados en 6xidos de plomo o estano, pero que se ven alterados por el ataque
quimico de estos compuestos oxidantes, llegando incluso a liberar componentes del propio
electrodo que presentan gran toxicidad. No obstante, la amplia ventana electroquimica es
la caracteristica mas destacable de estos electrodos, ya que permite obtener rendimientos
eléctricos elevados que permiten desarrollar procesos que con otro tipo de electrodos se
ven enmascarados por la oxidaciéon de agua (Sopaj et al., 2015, Cahizares et al., 2006b).

Desde el punto de vista termodinamico la reacciéon de menor potencial eléctri-
co se impone frente a la de mayor. Sin embargo, el potencial real al que se produce
una reaccion es distinto al valor teérico termodinamico. De este modo, se denomina
sobrepotencial a la diferencia entre ambos, y su valor depende, fundamentalmente,
del material anddico sobre el que se desarrolle el proceso. Por lo que es importante
seleccionar aquel material que favorezca la eliminacion de materia organica persistente
frente a la generacion de oxigeno por oxidacion del agua, que seria la reaccion principal
del proceso. En este sentido, los electrodos de diamante conductor son considerados
por muchos autores como dptimos para este tipo de reacciones (Alfaro et al., 2006).
La figura 2.1 muestra las ventanas electroquimicas de 3 tipos diferentes de electrodos,
observe que las condiciones reales son diferentes de los valores termodinamicos y que
hay una gran diferencia entre el electrodo de Pt y aquellos que contienen diamante.

La electrolisis con anodos de diamante conductor de la electricidad es un proceso
heterogéneo en el que la transferencia de carga se lleva a cabo sobre la superficie del
electrodo, es decir, tanto la oxidacion de los contaminantes como la produccion de
oxidantes tiene lugar en la superficie del electrodo. Sin embargo, este es uno de los
inconvenientes que presenta la tecnologia, ya que conlleva a limitaciones asociadas a
la transferencia de materia. Por ello, paralelamente a los estudios de aplicabilidad de la
tecnologia, se han llevado a cabo estudios de optimizacion del reactor electroquimico
con el fin de mejorar las condiciones fluidodinamicas y, por tanto, el coeficiente de
transferencia de materia (Mousset et al., 2019).
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Figura 2.1. Ventana electroquimica de los electrodos de platino (Pt), diamante
dopado con boro (DDB) y diamante dopado con boro y nitrbgeno (NDDB).
Condiciones experimentales: 1 M H,SO,
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La degradacion de contaminantes mediante electrolisis puede tener lugar por dos
mecanismos diferentes: oxidacion directa o oxidacidon mediada (Panizza & Cerisola,
2009, Rajkumar & Kim, 2006, Cafizares et al., 2004b). La prevalencia de uno u otro
dependera de las condiciones de operacion durante el tratamiento, principalmente, de la
densidad de corriente aplicada. Asi, el empleo de bajas densidades de corriente conduce
a mecanismos de oxidacion directa mayoritariamente, mientras que, los mecanismos
de oxidacién mediada se ven favorecidos al trabajar a elevadas densidades de corriente.
Este comportamiento es debido a la elevada concentracion de radicales hidroxilo que
se genera al aumentar la densidad de corriente (Marselli et al., 2003, Cafizares et al.,
2004a), favoreciendo la oxidacion de los compuestos organicos por el ataque de estos
radicales. En este contexto, cabe destacar que los radicales hidroxilo generados no
interactdan con la superficie del diamante, sino directamente con los contaminantes
presentes en el efluente a tratar en las proximidades del electrodo, ya que la vida Gtil de
estos radicales es muy baja. Es por ello por lo que este tipo de materiales (electrodos
de diamante conductor de la electricidad) se clasifican como electrodos no activos.

Por el contrario, otros materiales como los anodos de 6xidos de titanio e iridio (en
general conocidos como electrodos de dxidos metalicos mezclados o mixed metal oxide
electrodes, MMO) favorecen la adsorcion de los radicales hidroxilos sobre su superficie,
lo que provoca una disminucion de la eficacia de la degradacién de compuestos organi-
cos. A este tipo de materiales se les denomina electrodos activos (Alfaro et al., 2006).

La transferencia de contaminantes desde la solucion hasta las proximidades del
anodo tiene lugar en tres etapas bien diferenciadas (figura 2.2) (Barrera-Diaz et al.,
2014, Cafizares et al., 2002, Cafizares et al., 2003):

1. Transporte del contaminante desde la disolucion a la superficie del electrodo.
2. Reaccidn electrddica (oxidacion directa o mediada).
3. Transporte del producto oxidado a la disolucion.
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Figura 2.2. Procesos involucrados en la oxidacién anddica de contaminantes
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Por tanto, si el contaminante no llega lo suficientemente rapido a la superficie del
electrodo, la reaccion estara controlada por la transferencia de materia. Esto implica el
transporte de los contaminantes por difusion, conveccioén y migracion, siendo la con-
veccion el mecanismo mas importante en la mayoria de las tecnologias electroquimicas
de tratamiento de aguas residuales (Cafizares et al., 2006a).

Un punto interesante desde el punto de vista de la transferencia de materia
durante la electrolisis de aguas residuales es la formacion de oxidantes en el efluente.
Las aguas residuales habitualmente contienen cloruros en su composicion que, como
bien ha sido ampliamente estudiado en bibliografia con distintos materiales anédicos,
pueden dar lugar a la generacion de cloro e hipoclorito (reacciones 2.2-2.4). Ademas,
las aguas residuales pueden presentar otros aniones como sulfatos, fosfato, que tam-
bién pueden oxidarse, generando oxidantes fuertes como el peroxodisulfato (reaccion
2.4) o peroxodifosfato (reaccion 2.5), entre otros (Sanchez-Carretero et al., 2011,
Weiss et al., 2008).

ChecCh+2e (2.2)
Cl, + H,0 2 HCIO + H* + CI (2.3)
HCIO 2 H* + ClO- (2.4)
250,225,057 +2 € (2.5)
2P0 2P,05  +2 € (2.6)

La generacién de radicales hidroxilo durante la electrolisis también puede favorecer
la produccion de oxidantes fuertes en el efluente. En este caso, el proceso tiene lugar
por una oxidacion mediada de los iones a través de los radicales hidroxilo (reacciones
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2.7-2.9) (Rubi-Juarez et al., 2016; Cafizares et al., 2009). Estas especies oxidantes
contribuyen significativamente a la degradacion de contaminantes organicos mediante
oxidacién mediada y, por tanto, mejora las limitaciones que presenta la tecnologia en
cuanto a la transferencia de materia del contaminante a la superficie del electrodo. En
esta linea, en los Ultimos afnos se estan desarrollado procesos combinados que favorecen
la activacion de los oxidantes electrogenerados en la busqueda de aumentar y mejorar
la eficacia del proceso (Martinez-Huitle et al., 2015).

ClF+«eOHZCIO +H*+ e (2.7)
250,27+ +OH 25,047+ OH + e (2.8)
2P0 +eOHZ2P,0.*+OH + e (2.9)

Finalmente, es importante destacar que la generacion de oxidantes fuertes como el
peroxodisulfato esta favorecida al trabajar con anodos de diamante conductor, mien-
tras que, el empleo de otros materiales anddicos como los anodos dimensionalmente
estables, ampliamente utilizados en la industria cloro-alcalina, presentan limitaciones
a la hora de generar este tipo de especies (Cafizares et al., 2009). Este hecho pone
de manifiesto que los anodos de diamante conductor son electrodos robustos que se
postulan como materiales prometedores para el tratamiento de aguas residuales conta-
minadas con compuestos recalcitrantes, ya que permite generar un coctel de especies
fuertemente oxidantes en el medio de reaccion, trabajando a condiciones moderadas
de operacion y sin dafar sus propiedades. En la figura 2.3 se muestra un esquema de los
principales mecanismos de oxidacién involucrados en la degradacion de contaminantes
mediante electrolisis con anodos de diamante (Barrera-Diaz et al., 2014).

Figura 2.3. Mecanismos de oxidacion de compuestos organicos
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2.4 Procesos electroquimicos volumétricos de oxidacion avanzada

Los procesos electroquimicos volumétricos de oxidacion avanzada se caracterizan por
generar radicales hidroxilo en el seno de la disolucion, es decir, a partir de reacciones
quimicas que no ocurren en las proximidades de la superficie electrddica.

La reaccion mas conocida es la que tiene lugar entre el peréxido de hidrégeno
(H,0,) y el hierro (II) conocida como reaccidon Fenton (reaccion 2.10). Esta reaccion
tiene lugar en condiciones 6ptimas dentro del intervalo de pH 2,8 - 3,0 donde, asimis-
mo, se produce la regeneracion del catalizador homogéneo (reacciones 2.11-2.13), por
lo que su concentracion puede ser inferior a 1 mM (Brillas et al., 2009). El catalizador
(Fe?") es afadido a la disolucion en forma de sales inorganicas, aunque también se
pueden utilizar otros catalizadores homogéneos como Cu?', Mn**, Co®* o Ag* que son
menos frecuentes por su menor eficiencia o su mayor toxicidad (Garcia-Segura et al.,
2016, Balci et al., 2009).

Fe?" + H,0, + H* — Fe* + H,O + *OH (2.10)
Fe* + HO,* — Fe + O, + H* (2.11)
Fe¥ + R* — Fe?" + R* (2.12)
Fe¥ + 0,7 — Fe?* + O, (2.13)

En el proceso electro-Fenton la generacion de H,O, tiene lugar durante la reduccion de
oxigeno en la superficie del catodo (reaccion 2.14):

0,(g) + 2H* + 2e- — H,0, (2.14)

Un aspecto clave en este proceso es el material catédico empleado. Hay ciertos mate-
riales que favorecen selectivamente la ruta de dos electrones, probablemente, por la
inexistencia de sitios cataliticos que favorezcan la adsorcion disociativa de la molécula
de oxigeno. En general, se asume que los materiales carbonosos retinen las caracteris-
ticas mas favorables (selectividad, disponibilidad comercial, impacto ambiental) para
configurar la fase activa de los catodos para producir peroxido de hidrogeno. Diferen-
tes materiales carbonosos se han utilizado con éxito para este fin, como por ejemplo
grafito, tela de carbono, esponja de carbono, carbono vitreo reticulado o fieltro de
carbono. Es importante destacar que se ha observado un efecto sinérgico en electrodos
fabricados mediante la mezcla de carbono y politetrafluoroetileno (PTFE) (Brillas &
Martinez-Huitle, 2015).

A parte del material electrddico, el proceso electro-Fenton depende de las
condiciones de operacion y del disefio del reactor (Barrera-Diaz et al., 2014, Brillas
& Martinez-Huitle, 2015, Sirés et al., 2014). La densidad de corriente gobierna la
cinética de las reacciones electroquimicas y es, generalmente, un parametro clave

Capitulo 2. Tecnologias electroquimicas de oxidacién avanzada 35



para definir el tamano del reactor y, como consecuencia, el coste de inversion. Por
ello, se considera que este es el principal parametro de operacion del proceso elec-
tro-Fenton y que afecta significativamente a la generacion de H,0,, ya que rige no
solo la sintesis de H,0, sino también la regeneracion de Fe?* y, en consecuencia, la
generacion de radicales hidroxilo.

En general, se toma como valor de referencia la densidad de corriente limite, es
decir, el valor de densidad de corriente a partir del cual el transporte de O, a la super-
ficie catddica no es suficiente para sostener la produccion de H,O,. Por encima de este
valor, el exceso de carga se emplearia en reacciones parasitas como la evolucién de
hidrogeno o, aln peor, en la reduccion de H,0, hasta agua (reaccion 2.15). Esta ultima
reaccion es muy importante porque implica la destruccion del producto de interés. Por
ello, trabajar por encima de la densidad de corriente limite implica iguales, o incluso
menores, velocidades de produccién y mayor consumo energético.

H,0, + 2H" + 2e" — H,0 (2.15)

Por otro lado, elevadas densidades de corriente favorecen la generacion de radicales
hidroxilo aunque, asimismo, promocionan reacciones secundarias que conducen a la
oxidacién de los reactivos Fenton (reacciones 2.16-2.17), disminuyendo la eficiencia
del proceso (Brillas et al., 2009).

H,0, + «OH — H,0 + HO,e (2.16)
Fe?" + «OH — Fe* + OH- (2.17)

La influencia del material anddico en reactores no compartimentados también puede
influir en la estabilidad del H,0, en disolucion debido a los procesos de oxidacion en la
superficie del anodo. Los materiales anddicos mas utilizados en estudios sobre el pro-
ceso electro-Fenton son el Pt y el DDB. Por su parte, el anodo DDB introduce un efecto
sinérgico positivo junto con la reaccion Fenton en la mineralizacion de compuestos
organicos, pero simultaneamente, puede destruir el H,O, electrogenerado mediante
su oxidacion en la superficie anddica con DDB(*OH) (reacciones 2.18-2.19).

H,0, > HO,e + H" + e~ (2.18)
HO,» — O,(g) +H* + e (2.19)

En lo que respecta al disefio del reactor, en la mayoria de los casos se emplean geome-
trias clasicas como reactores tipo tanque agitados o celdas de flujo con electrodos en
paralelo. No obstante, en los ultimos afios se han propuesto nuevas geometrias para,
por un lado, disminuir las pérdidas 6hmicas ocasionadas en el electrolito y, por otro,
aumentar la transferencia de materia hacia los electrodos, dos de los principales retos
en el disefio de reactores electroquimicos. En esta busqueda, en los Ultimos afios, se han
estudiado disefos que permitan mejorar la transferencia de oxigeno hacia la superficie
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catédica mediante la optimizacion de las condiciones fluido-dinamicas como es el caso
de los reactores alimentados en flow-through (Pérez et al., 2017b) o equipados con
electrodos rotatorios.

En busca de reducir el consumo energético del proceso, se ha propuesto el uso de
dispositivos que permiten operar el sistema a potenciales de celda razonables incluso
con electrolitos de muy baja concentracion: reactores microfluidicos con distancias entre
electrodos del orden de las micras (Pérez et al., 2017c¢, Pérez et al., 2017a). Asimismo,
a fin de mejorar el aporte de O, al sistema se ha propuesto el empleo de reactores a
presion (Pérez et al., 2018) y de la sustitucion de los compresores tradicionales por
aireadores tipo Venturi que suministran una concentracion de oxigeno superior a la del
equilibrio a una presion dada (Pérez et al., 2017b).

En el proceso electro-Fenton, ademas de una produccion rapida y eficiente de
H,0,, la catalisis eficaz del hierro es un paso clave en el proceso. Tradicionalmente, las
sales de Fe?" (normalmente FeSO, o FeCl,) han sido el catalizador elegido para promo-
ver la reaccion de Fenton. Sin embargo, el uso de sales de hierro tiene inconvenientes
considerables, principalmente el limitado rango de operacion (alrededor de pH 3 para
evitar la precipitacion del hierro) y la generacion de cantidades considerables de lodos
de hierro. No se trata s6lo de un inconveniente econémico (debido a los trabajos de
separacion, tratamiento y eliminacion), sino también medioambiental, ya que la recu-
peracion de los lodos metalicos generados en un Fenton homogéneo es el aspecto mas
importante en términos de impacto ambiental.

En las tecnologias electro-Fenton convencionales, la cantidad de hierro requerida
se reduce gracias a la regeneracion catodica de acuerdo con la reaccion 2.20, lo que
supone una ventaja de la tecnologia electroquimica con respecto al proceso Fenton
convencional.

Fe3* + e- — Fe?* (2.20)

Aun asi, el catalizador homogéneo puede sufrir problemas derivados de la oxidacion
de Fe?" a Fe** por oxigeno disuelto y posteriormente precipitar en el caitodo (donde el
pH local es basico) en forma de compuestos de hierro insolubles como el hidréxido de
hierro (Fe(OH);). Para superar estos inconvenientes del hierro, en algunos trabajos
se ha propuesto la implementacion de un catalizador heterogéneo (fuentes de hierro
insolubles o ligeramente solubles) para favorecer la generacion de radicales hidroxilo
en medio acuoso (Zhang et al., 2015). Las principales ventajas de los catalizadores
heterogéneos radican en que son catalizadores reutilizables, se separan facilmente del
medio acuoso y permiten la expansion de las condiciones de reaccion sobre un amplio
intervalo de pH (Ganiyu et al., 2018).

El proceso electro-Fenton ha sido ampliamente utilizado en el tratamiento de
aguas residuales conteniendo compuestos organicos, a pesar de que no se logra al-
canzar una mineralizacion completa debido a la formacioén de complejos de Fe** con
acidos carboxilicos que no son atacados por los radicales hidroxilos. En este contexto,
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el proceso electro-Fenton puede ser combinado con otras tecnologias para minimizar
sus principales limitaciones estableciendo efectos sinérgicos (Zhou et al., 2017). Una
alternativa viable son los procesos de peroxicoagulacion en los que el catalizador Fe?*
se introduce en la reaccion a través de un anodo de sacrificio o los procesos de catalisis
heterogénea. Este proceso fue propuesto por el grupo de investigacion de E. Brillas en
1997 (Brillas et al., 1997) y, se lleva a cabo en un reactor electroquimico no comparti-
mentado con un anodo de sacrificio de hierro para generar Fe?* soluble y un catodo de
material carbonoso para electrogenerar H,0,bajo condiciones de pH acido.

La configuracion de este sistema permite que el Fe?" generado reaccione rapi-
damente con el H,O, electrogenerado segun la reaccion Fenton y, en consecuencia, el
Fe3* en exceso se hidroliza precipitando en forma de Fe(OH),. Este proceso de peroxi-
coagulacion permite degradar los compuestos organicos contenidos en el agua residual
mediante oxidacion con los radicales hidroxilo generados y, al mismo tiempo, reducir su
concentracion en disolucion mediante la coagulacién con Fe(OH);. Asimismo, esta tec-
nologia también ha sido aplicada a la regeneracion de efluentes reales para desinfectar
aguas depuradas a la vez que se lleva a cabo la eliminacién de turbidez por coagulacion
(Cotillas et al., 2015).

2.5 Activacion de oxidantes electrogenerados por irradiacion de luz UV y la
aplicacion de ultrasonido

La optimizacion de los procesos electroquimicos de oxidacion avanzada y, en particu-
lar, 1a electrolisis con anodos DDB para la degradacion de contaminantes organicos ha
sido objeto de estudio recientemente mediante el acoplamiento de varias tecnologias
entre las que cabe destacar la fotoelectrolisis y la sonoelectrolisis. Este aspecto adquie-
re especial importancia cuando los contaminantes se encuentran presentes en bajas
concentraciones, ya que el proceso electroquimico puede ser ineficaz debido al control
por difusion del sistema, independientemente del caudal de alimentacion (Barrera-Diaz
etal.,2014). La primera de ellas (fotoelectrolisis) consiste en acoplar luz ultravioleta al
sistema de reaccion, bien directamente sobre la superficie anddica (lo que conlleva al
disefio del reactor) o bien, en el tanque de alimentacion del agua residual. Por su parte,
la sonoelectrolisis se basa en aplicar ondas de ultrasonido directamente en el tanque
de alimentacion del efluente a tratar.

En los Gltimos afos, se ha comprobado que la irradiacion de luz ultravioleta me-
jora significativamente la eficacia de muchos oxidantes que se generan en la superficie
del electrodo, ya sea por oxidacion directa (reacciones 2.2-2.6) u oxidacion mediada
(reacciones 2.7-2.9). Estos oxidantes se activan fotoquimicamente, favoreciendo la ge-
neracion de radicales como el cloro (reaccién 2.21), hidroxilo (reaccion 2.22) o sulfato
(reaccion 2.23) que aumentan la eficacia del proceso de degradacion (Cotillas et al.,
2016a). Por ejemplo, el radical sulfato reacciona con la materia organica entre 10°-10°
veces mas rapido que el peroxodisulfato. A este proceso se le denomina cominmente
como fotoelectrolisis. Asimismo, otras especies reactivas que se generan durante la
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electrolisis como el peréxido de hidrogeno y el ozono son susceptibles de ser fotoac-
tivadas, produciendo radicales hidroxilo libres (reacciones 2.24 y 2.25) y, por tanto,
aumentando la eficacia de los procesos de degradacion de contaminantes (Cotillas et
al., 2018, Vidales et al., 2014).

ClO +hv— O~ +Cle (2.21)
O+ + H,0 — OH + +OH (2.22)
S,0g% + hv — 2 SO+ (2.23)
H,0,+ O+ hv — 2 *OH (2.24)
H,0+0O;+hv—2+0OH+0, (2.25)

En la figura 2.4 se muestran las principales especies oxidantes generadas durante la
electrolisis de aguas residuales, asi como, el proceso de fotoactivacion de estas especies
para generar radicales libres.

Figura 2.4. Mecanismos de fotoactivacion de oxidantes electrogenerados

Cly+ Hy0 — HCIO + CI + H?

!
Clor + H'

e HS0, ++0H — (S0,) + Hy0 QU0+ b — (CIF 1+ (0
HPOZ™ +=OH — (PO + 1O S04™ + bv — 2 (S04 Pollutant
RECOMEINATION PaOG* + by — 2 (PO
HCOy ++0H — (COyr + Hy0 OF RADICALS )
03 + by — :
I L0 + v — 2 (COy prodict
1,0, + by — 2 -0H
@ (SO7F +(SO5) — S0 WPRIASR—

(S04 1+ *OH — H50,
(PO + (PO — PO

. i
“OH — HPO;
Oxidant i PHOTO-ACTIVATION
species €Oy +{COy — GO OF OXIDANTS
{CO, + =0H — HCO; P

0, +2+0H — 0, + H,0 irradiation
“OH +-OH — H,0,

Fuente: (Cotillas et al., 2016a).

Por otro lado, la aplicacion de ultrasonidos ha sido ampliamente utilizada como método
eficaz en diferentes aplicaciones como limpieza, esterilizacion, secado, desgasificacion,
mejora de reacciones quimica, entre otros.

Este proceso se basa en ondas de presion de sonido oscilante con una frecuencia
mayor al limite superior de la audicion humana (20 kHz). La actividad de los ultrasoni-
dos sobre productos quimicos se relaciona principalmente con la cavitacion ultrasonica
que consiste en la formacion, crecimiento y colapso implosivo de burbujas generadas
cuando el ultrasonido entra en contacto con el liquido. Este proceso puede conside-
rarse adiabatico porque el colapso de las burbujas se produce en un periodo de tiempo
muy corto. Por todo ello, se alcanzan temperaturas y presiones elevadas dentro de las
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burbujas debido a la compresion del gas, lo que provoca una concentracion elevada de
energia en un espacio muy reducido. Esto genera un punto caliente que resulta en un
incremento drastico de varios miles de Kelvin (Barrera-Diaz et al., 2014).

La energia generada durante la aplicacion de ultrasonidos se dispersa al medio
ambiente, reduciéndose rapidamente la temperatura y, por tanto, el punto caliente
vuelve a su temperatura ambiente. Sin embargo, durante una fraccion de tiempo, las
elevadas temperaturas alcanzadas pueden producir cambios significativos en la com-
posicion quimica, generando nuevas especies, asi como, radicales libres. Por ello, en la
bibliografia, una de las aplicaciones mas novedosas de la generacion de ultrasonidos
es la degradacion de los contaminantes contenidos en las aguas residuales (Chair et
al., 2017, Martin de Vidales et al., 2013). Asimismo, esta tecnologia se combina con
otras como la electrolisis, favoreciendo la generacién de radicales libres por activacion
sonoquimica de los oxidantes electrogenerados tales como el radical sulfato, cloro o
fosfato (reacciones 2.26-2.28) que aumentan la eficacia de los procesos de degradacion
(Cotillas et al., 2018, De Vidales et al., 2015).

5,057 +))) —> 250, (2.26)
ClO+))) > Cle + O (2.27)
P,Og* +))) — 2 PO (2.28)

Ademas, la irradiacion de ultrasonidos puede conducir a la generacion de radicales
hidroxilo a partir de la sonolisis del agua (reaccion 2.29). No obstante, para que este
proceso tenga lugar de manera eficaz se debe trabajar con ultrasonidos de alta fre-
cuencia. Por el contrario, la principal ventaja del acoplamiento de ultrasonidos de baja
frecuencia con la electrolisis es el aumento de la turbulencia en el sistema, lo que mejora
significativamente la transferencia de materia de los contaminantes a la superficie del
electrodo (Chair et al., 2017).

H,0 +))) — sOH + H* (2.29)

Finalmente, cabe destacar que el empleo de ultrasonidos de baja frecuencia en la elec-
trolisis para llevar a cabo procesos de desinfeccion puede aumentar significativamente
las tasas de eliminacion de microorganismos. En este sentido, las ondas de ultrasonido
favorecen la desaglomerizacion de colonias de bacterias que se encuentran habitualmen-
te en las aguas residuales, lo que facilita el ataque de las especies oxidantes generadas
durante la electrolisis y, por tanto, conlleva a un aumento destacado de la eficacia del
proceso de desinfeccion (Cotillas et al., 2016b).

2.6 Futuro de las técnicas electroquimicas de oxidacion avanzada

Tras muchos afios de investigacion en la aplicacion de POA al tratamiento de aguas
residuales, se puede afirmar que el concepto de la tecnologia esta bien definido. Por
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tanto, el siguiente reto a afrontar es la implantacion de la tecnologia a escala indus-
trial, es decir, el paso de la investigacion académica y a escala de laboratorio o piloto
hacia aplicaciones industriales a gran escala. Sin embargo, el mayor obstaculo que se
encuentran este tipo de tecnologias es el costo especifico (costo por unidad de masa
de contaminante eliminado o volumen de efluente tratado) en comparacién con otras
tecnologias de tratamiento convencionales (Dewil et al., 2017).

Por este motivo, hay que tener en cuenta una serie de aspectos que permitan
minimizar el coste de estos procesos tales como que el POA debe disefnarse para un
tratamiento especifico (eliminacién de microcontaminantes, desinfeccion, tratamiento
de efluentes industriales previamente tratados) que evite el desperdicio de compuestos
especificos de elevado costo (agentes oxidantes, catalizadores), es decir, que pueda
implementarse como tratamiento terciario.

Ademas, se debe contemplar la opcion de poder acoplar fuentes de energia re-
novable a estos procesos, ya sea como fuente de alimentacion para las instalaciones de
tratamiento, o bien como agente activante de las especies fotosensibles en procesos
fotoquimicos. Por otro lado, el desarrollo de nuevos materiales tales como el grafeno
permiten aumentar significativamente las eficacias de POA basados en la activacion del
radical sulfato. Este hecho revela que las aplicaciones medioambientales de los POA se
encuadran en varias disciplinas no solo de la investigacion sino también de la tecnologia,
lo que requiere de una colaboracién entre ambas ramas para disminuir los costos de los
procesos (Dewil et al., 2017).

Finalmente, la valorizacion de residuos dentro de la conocida como economia
circular puede ser una via para la disminucién de costos de los POA. En este sentido, el
empleo, por ejemplo, del barro rojo procedente del procesamiento de la bauxita como
residuo contiene 6xido de hierro, titanio y aluminio. Este material podria servir a priori
como catalizador en muchos POA basados en la reaccion Fenton, asi como, en procesos fo-
tocataliticos que emplean dxido de titanio y, por tanto, disminuiria los costos del proceso.
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CAPITULO 3

OZONO. GENERACION, CUANTIFICACION Y APLICACIONES EN PROCESOS
DE OXIDACION AVANZADA

Ivette Montero Guadarrama?, Mayela Molina Mendieta?, Gabriela Roa Morales?

3.1 Caracteristicas fisicas y quimicas del ozono

La historia de la molécula de ozono se registra desde 1785 cuando el cientifico Van Mau-
ren percibe cierto olor caracteristico cuando se presentaban tormentas eléctricas, sin
embargo, fue hasta el afio de 1840, que el quimico aleman Christian Schonbein hace el
descubrimiento formal del ozono mediante sus experimentos en la electrolisis del agua.

De manera natural el ozono se encuentra en la parte superior de la atmosfera a
aproximadamente 25 km arriba de ella, en esta parte se lleva a cabo la reaccion qui-
mica del oxigeno molecular y diatémico con las rayos UV para poder generar el ozono
(reacciones 3.1-3.4) (Beltran, 2004).

O,+hv — 20 (3.1)
0+0, —» 0O, (3.2)
0+0; — 20, (3.3)
O;+hv — O0+0, (3.4)

El ozono es una sustancia quimica que debido a sus propiedades fisicoquimicas se con-
sidera un compuesto ecolégicamente amigable al medio ambiente. Una de las caracte-
risticas del ozono es la capacidad que tiene como fuerte agente oxidante. El ozono se
descompone facilmente en oxigeno (O,), ademas tiene una inestabilidad (t,/,) de 20 a
90 min (Da Silva, Santana & Boodts 2003) debido a su alto potencial E° (0;/0,) = 1.8
V . Asi mismo debido a sus propiedades quimicas es un compuesto altamente toxico
donde la exposicion a él no debe ser mayor 0.1 ppm por mas de 8 h (Beltran, 2004 ).
La exposicion prolongada con el ozono puede provocar diferentes sintomas, en
caso de que el gas sea inhalado puede ocasionar dolor de cabeza, tos e irritacion en las vias
respiratorias, se percibe el olor del gas a 0.02 ppm, sin embargo, con el paso del tiempo
se deja de percibir el olor, a exposiciones prolongadas puede provocar edema pulmonar,
sensacion de ahogo y vértigo. También la exposicion al gas ocasiona irritabilidad en ojos
y piel. El limite de concentracion permitido de acuerdo con la EPA (Agencia de Protec-
cion Ambiental, por sus siglas en inglés), establece que 0.008 mg/L es la concentracion
permitida para trabajar en un intervalo de 8 horas (Gottschalk, Libra & Saupe 2010).

2 Centro Conjunto de Investigacion en Quimica Sustentable, Universidad Autonoma del Estado de México, Universidad
Nacional Auténoma de México (UAEM-UNAM), carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5, Unidad El Rosedal, C.P.
50200, México.
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Debido a las propiedades quimicas del ozono, este compuesto también se ha
usado como agente desinfectante para aguas potables, donde se descubri6 que tiene
la capacidad de eliminar algunas bacterias patdgenas y virus, aplicando dosis de entre
0.4-0.5 mg/L de ozono (Lawrence & Cappelli 1977).

Diagrama de Pourbaix

El O; presenta varios mecanismos de oxidacion a diferente pH, estos son a partir de la
formacion de radicales hidroxilos, ya que este factor va a determinar la eficiencia de la
ozonacion. A través de pH acidos la descomposicion del ozono se lleva a cabo como se
muestra en la reaccion 3.5:

0,;+2H*+2e" — O, + H,0 (3.5)

El efecto del pH en medios basicos para la formacion de radicales *OH tiene mas be-
neficios y se genera como se muestra en las reacciones 3.6-3.8 (Osorio et al. 2009).

0;+H,0 > O3+ OH* + H* (3.6)
;- —>0"+0, (3.7)
0*"+H* — OH"* (3.8)

El radical hidroxilo reacciona con el ozono que se encuentra en el medio y produce
especies menos reactivas como el radical perhidroxil, al mismo tiempo esta especie
reacciona nuevamente con el ozono para obtener como productos oxigeno y el radical
hidroxilo, como se muestra en las reacciones 3.9 y 3.10 (Boczkaj & Fernandes 2017).

0,+HO®* — 0,+HO: (3.9)
0;+HO; — 20,+HO* (3.10)

La generacion de radicales hidroxilo a través de ozono ha sido muy util, ya que son
utilizados en los procesos de oxidacién avanzada (POA), donde diferentes moléculas
son degradadas en medios alcalinos, uno de ellos el fenol y el agua residual de industrias
textiles, donde se da a conocer que el pH es una factor importante para la decoloracion
del agua, realizando analisis en pH de 2 a 12, teniendo como resultado que conforme
el pH aumenta el tiempo de decoloracion es eficiente, debido a que existe una mayor
formacion de radicales hidroxilo (Turhan et al., 2012).

Con base en lo anterior, en el diagrama de Purbaix del O; (figura 3.1) se observa
que la potencia oxidante disminuye con el pH, lo cual explica que a pH acido tenga una
reaccion directa con la materia organica degradandola y en pH basico reaccione con el
agua para formar los "“OH (reaccion 3.6).
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Figura 3.1 Diagrama de Pourbaix de ozono
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El ozono tiene una gran diversidad de mecanismos en la formacion de especies oxidantes
secundarias de acuerdo con la condicion del experimento, ya que también es sabido
que genera H,0, a partir de los radicales hidroxilo, como se muestra en la reaccién:

2°0H — H,0, (3.11)

Por todo lo anterior mencionado es importante conocer cuanto O; se solubiliza en agua
debido a que se mencionaran sus aplicaciones en el tratamiento de agua.

Solubilidad de Ozono en agua y ley de Henry

Dentro de las propiedades del ozono se encuentra la solubilidad del gas en solucion
acuosa, esta propiedad es muy importante, ya que durante la experimentacion se ha
comprobado que existe cierta cantidad de ozono disuelto en el solvente, la solubilidad
es determinada a través de la ley de Henry, donde se relaciona la presion parcial del
soluto en la fase vapor con la fraccion molar del soluto, donde el soluto es el ozono y
matematicamente se encuentra expresada de la siguiente manera (Ec. 3.12):

1
X= = P (3.12)
) Kj J
Donde:
X, = solubilidad del gas, K, = constante de equilibrio, P = presion parcial en el vapor

Es decir, la ecuacion 3.12 expresa la solubilidad del gas que es proporcional a la presion
parcial del mismo en la fase acuosa en el equilibrio. Esta ecuacion es de mucha utilidad,
ya que relaciona la solubilidad del gas en fase liquida, cabe mencionar que si el gas no
reacciona con la fase liquida se da por entendido que la solubilidad es muy pequena.
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Dentro de las mismas expresiones matematicas se encuentra el coeficiente de
absorcion de Bunsen, a, y se expresa de la siguiente manera como se muestra en la Ec.
3.13, ya que es el coeficiente del volumen del gas disuelto entre el volumen del gas del
disolvente cuando se encuentra a 1 atm de presion:

_Vi(9

Donde:
a; = constante de absorcion, V¢ = volumen de gas medidoa 0°Cy 1 atm, V (L) volumen
del disolvente

Cabe mencionar que la ecuacion 3.13 y con la ecuacion de los gases ideales se relaciona
matematicamente a partir de la cantidad de moles, peso molecular (M) y la densidad
(p), para formar la siguiente Ec. 3.14:

nj RT,
Po
= W (314)

P

Sila presion en ambas fases es igual a 1 atm, la solubilidad del gas cambia, y de tal ma-
nera la ecuacion de Henry se representa en la Ec. 3.15:

1

% (3.15)

Xj
Si se relaciona el niimero de moles que se encuentran en ambas fases, tanto el de fase

gas, como el de la fase liquida, y se combinan las Ec. 3.14 y 3.15, queda expresada de
la siguiente manera (Ec. 3.16) (Castellan W. Gilbert 2000).

o= (S0 (2 =(0 022414m3/mo|)p— (3.16)
N Po M . M :

En esta Ultima ecuacion se relaciona la Ley de Henry con el coeficiente de absorcidn de
Bunsen. Se han realizado experimentos en los que se calcula la solubilidad del ozono, en
agua con diferentes sales a diferentes temperaturas, estos experimentos se realizaron
con la finalidad de observar el cambio de la constante Henry con diferentes condiciones.
La solubilidad del gas cambia con la fuerza idnica y se expresa de la siguiente manera
(Ec.3.17)

log FH= KsCs (3.17)

0
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Donde: H, y H son las constantes del Henry del agua pura y de una solucién salina,
respectivamente, C; es la concentracion de la solucion salina respectivamente y K, es la
constante de Sechenov. La constante va a depender del ion que se encuentre disuelto
en elaguay el gas, y se expresa en la Ec. 3.18:

Ks=Y (hi+ hgo + h)(T-298.15) x; (3.18)

Donde: h; es el parametro de un ion especifico, hg o y hy son los parametros del gas,
estos son evaluados de manera experimental, en este caso pertenece al ozono, x, es el
numero de iones en la sal, por lo tanto, para obtener estos parametros se relacionan
las Ecs. 3.17 y 3.18, expresandose de la siguiente manera (Ec. 3.19):

log Hﬂ: Y (h;i + hgo + h)(T-298.15) c, (3.19)
0

De manera experimental se determina la cantidad de ozono disuelto en agua y después
en soluciones salinas, se someten a diferentes temperaturas desde los 278.2 K a 298.2
K, las sales que se usaron fueron cloruro de sodio a diferentes concentraciones, se hace
pasar ozono generado electroquimicamente a partir de oxigeno, posteriormente para
medir la fase gaseosa se us6 un espectrofotometro de UV, la mezcla de ozono/oxigeno
se paso a través de una columna con volumen controlado, la solucion resultante fue
acidificada con H,SO, y posteriormente se le coloco un exceso de yoduro de potasio, la
solucion se valoro con tiosulfato de sodio (Rischbieter et al., 2000).

A continuacion, se presenta la tabla 3.1 con las constantes de Henry para Os
con diferentes soluciones salinas y la constante de Sechenov, estas constantes fueron
obtenidas de manera experimental.

Tabla 3.1 Valores de H y K; para O; con diferentes iones en solucién
H/kPa m® mol*in / 298.2 K

NacCl KClI Nast4 Ca(NO::,)Z
9.59 9.64 15.3 12.1
C./ k mol m3
11.1 9.58 18.0 14.1
13.6 10.9 27.0 18.7
15.1 42.8 20.1
K,/m? kmol* 0.11 0.064 0.449 0.182

Fuente: tomada y modificada de (Rischbieter, Stein & Schumpe 2000).

Estas son algunas de las aplicaciones que tiene el ozono cuando se mezcla con agua o
con una solucioén salina, se puede observar que las constantes de Henry se obtienen
de manera experimental y como los iones de la sal influyen en la solubilidad del ozono,
donde el sulfato de sodio presenta una mayor relacion entre la solubilidad del ozono
con la solucion salina, factor importante para las aplicaciones del ozono.
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3.1.1 Aplicaciones del ozono
A continuacion, se muestra la tabla 3.2 con las diferentes aplicaciones del ozono.

Tabla 3.2 Usos y aplicaciones del ozono
Aplicacion Fundamento Referencia

El ozono se usa como agente blanqueador, eliminacion

de caries y en algun proceso quirirgico como la cirugia

maxilofacial. (Azarpazhooh &
También, ha mostrado ser un buen bactericida para la  Limeback, 2008)
eliminacion de Staphylococcus aureus (resistente a la me-

ticilina), Candida albicans y E. Faecalis.

Odontologia

La FDA (Food and Drugs Administration, por sus siglas
en inglés), establece que se puede desinfectar frutas y
vegetales colocando el gas en una solucion acuosa, la
cantidad de ozono que se puede usar es de 8 g/h en 50
L de agua. Cabe mencionar que también se usa para la
degradacion de algunos pesticidas que se aplican en las
hortalizas.

(Azarpazhooh &
Limeback, 2008)

Alimentaria
o agricola

Se han utilizado unas columnas que tienen formaldehido
y 6xidos de nitrégeno, estas actlian como indicadores, y
pueden medir la calidad del aire.

Indicador La cantidad de Oxidos de nitrégeno y formaldehido (Azarpazhooh &
cambia totalmente con la temperatura y como conse-  Limeback, 2008)
cuencia la produccién de ozono cambia en el ambiente,
de tal manera que la columna indica si la concentracién
de ozono es baja o alta en el ambiente.

Agua La adicion de cloro es una forma de desinfectar el agua, (Rischbieter, Stein
esta sustancia se usa debido a que tiene bajo costo, sin & Schumpe, 2000)
embargo, se han encontrado ciertas bacterias patégenas
como Vibrio cholera y protozoarios como Cryptospori-
dium parvum que son resistentes al cloro.

Por tal motivo la adicion de ozono después de la cloracion
ha favorecido a la desinfeccion de agua.

El tratamiento de aguas residuales es una de las principales aplicaciones que tiene el O,
sin embargo, existen otras como la limpieza de efluentes, blanqueamiento de pulpa de
madera y otra de las mas importantes es |la desinfeccion de agua en bucles en aguas de
uso farmacéutico y electronico donde sus estandares de calidad son elevados. El 0zo-
no puede usarse después de la cloracion, sin embargo, al ser un compuesto altamente
oxidante reacciona con las especies cloradas o algunas moléculas con bromo y forma
compuesto altamente toxicos.

Asi como existen métodos para la desinfeccion de agua potable, también a través
de los afios se han buscado alternativas para el tratamiento de aguas residuales, debido
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a las actividades del hombre, tal como la industrializacion que ha provocado dafos en
el aire, suelo o agua. Se ha hecho hincapié en el tratamiento de aguas residuales, ya que
la problematica del agua, no solo agrava a unos cuantos sino a todo el mundo.

Existen diferentes métodos para la degradacion de materia organica con el uso
de un agente oxidante, como el ozono (0O5). La importancia del uso del agente oxidante
radica en que es ecolégicamente limpio y tiene una alta eficiencia en comparacioén con
otros compuestos. En la siguiente seccion se describen algunos métodos utilizados en
la generacién de ozono.

3.2 Generacion de ozono

La generacion de ozono se da a través de diferentes procesos, una de las principales
técnicas es por medio electroquimico, en esta técnica cabe mencionar que el O; se
genera a partir del O, (reaccion 3.5) y son reacciones termodinamicamente favorables
(Awad et al., 2006).

Los equipos convencionales han utilizado la tecnologia de descarga corona, tal
como Ocean Pacific, en el que consta con electrodos de acero inoxidable donde se acu-
mula el aire y pasa a través de ellos, si se hace pasar aire seco con 21% de oxigeno, la
concentracion de ozono es 90% y la concentracion de ozono aumenta al incrementar
la pureza del aire (pacificozone.com, 2019).

A pesar de que el método para la generacion de ozono por descarga tipo corona
es costoso tiene ciertas ventajas que lo hacen accesible, cuando se utiliza un reactor
hibrido que lo conforma una fase liquida y una fase gaseosa utilizando electrodos de
Carbén Vitreo reticulado (CRV) uno en cada fase (Da Silva, Santana & Boodts 2003).
Al aplicar voltajes de 15 a 27 kV con un flujo de gas de 0.5 a 3.0 L min*, se genera una
descarga eléctrica en ambas fases produciendo ozono en la fase gaseosa y en la interface
gas-liquido se ha reporta que se forman radicales hidroxilo y peréxido de hidrogeno.
Este reactor se ha usado en la degradacion de la materia organica (Sunka et al., 2005).

Existen diferentes factores para mejorar la produccion de Os, el mas importante
es la eleccion principal del electrodo o el uso de algun aditivo para que se inhiba par-
cialmente la reaccion de evolucion de oxigeno. Como segundo requisito la estabilidad
del electrodo ya que requiere un sobrepotencial de oxigeno alto para la generacion de
ozono (Awad et al., 2006).

Otro factor que se debe tomar en cuenta para la obtencion de O; electroquimica-
mente es la eleccion correcta del electrolito soporte, muchos investigadores han usado
diferentes tipos de acidos, como el HCl hasta el H,SO,, tal es el caso de Foller & Kelsall
(1993), donde realiza la producciéon de ozono con electrodos de carbén vitreo, 6xido de Pb
y electrodo de Pt, usando como electrolito soporte HF (Acido Fluorhidrico). El electrodo
de carbon vitreo mostrd una mayor eficiencia, ya que aumenta la produccién de ozono
a temperatura ambiente con concentraciones al 60% p/v de HF (Foller & Kelsall 1993).

Otra técnica para la produccion de ozono es a partir de electrolitos acuosos que
utilizan una corriente, potencial altos y electrodos, tal es el caso de los electrodos de
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Diamante Dopados con Boro (DDB), en el que los autores hacen una comparacion entre
dos electrodos DDB y los electrodos de di6xido de plomo, donde de acuerdo con los
resultados obtenidos muestran que el uso de los electrodos de DDB son mas eficientes
obteniendo una concentracion de 8 g L por 125 dias, cabe mencionar que también
realizaron la generacion de ozono con diferentes electrolitos soportes, donde el acido
sulfarico 1M fue el que presento mayor estabilidad (Park, 2003).

Ademas otros investigadores, como Kraft y colaboradores (2006), han realizado
la producciéon de ozono usando electrodos de DDB a través de una electrolisis del agua.
Kraft y sus colaboradores colocan los electrodos en su celda electroquimica, con una
superficie de contacto de 13.05 cm?, agregan agua de 1uS/cm? de conductividad.
Dentro de su investigacion encontraron que a densidades de corrientes de 100-350
mA cm?y flujos altos (25-100 L h*), la produccion de ozono es mayor, por otra parte,
la concentracion de ozono disminuye a conductividades bajas.

Ya se mencionaron las caracteristicas que debe tener una celda electroquimica
para la generacion de ozono y los factores que se deben de considerar para mejorar
la produccién de ozono son el pH, ya que interviene en la estabilidad y por dltimo el
oxigeno que alimenta a la celda electroquimica, este debe de tener una pureza mayor
(Forero, Ortiz & Rios, 2005). Por lo tanto, para evaluar y monitorear la cantidad de
ozono generada, a continuacion se presentan algunos métodos para su cuantificacion.

3.2.1 Determinacion de ozono

Existen diferentes técnicas para determinar la concentracion de ozono en agua, el prin-
cipal y mas comun es el monitoreo del gas a la entrada del reactor en forma continua,
el cual consta de utilizar equipo sofisticado de alto costo, y otras técnicas como la de
yoduro de potasio o la colorimétrica de trisulfonato de potasio indigo, entre otras, que
ayudan a medir la concentracion de ozono en fase acuosa.

Meétodo con trisulfonato de potasio indigo

El método azul indigo para determinar la concentraciéon de ozono en fase acuosa en
medio acido, el ozono decolora rapidamente una disolucion de azul indigo, esta deco-
loracion presenta una relacion lineal con el incremento de concentracion del oxidante
y la disminucién del color (APHA, 2005).

La técnica consta en medir la absorbancia del colorante trisulfonato de potasio
indigo a 600 nm, preparando una soluciéon madre con una concentraciéon de 770 mg
L, a partir la solucion madre, se prepara una soluciéon de 80 mg/L de trisulfonato de
potasio indigo a partir de la soluciéon madre con pH entre 2 y 4 con H;PO,/H,PO,.

Se construy6 una curva de calibracion a partir de la solucion anterior, en unintervalo
de concentracionesde 1.1a 7.7 mg L, leyendo las absorbancias en un espectrofotébmetro
de UV-Vis equipo Perkin Elmer Lambda 25 UV-Vis espectrofotometro, con el proposito
de obtener el coeficiente de absortividad, los resultados se muestran en la figura 3.2.
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Figura 3.2 Curva de calibracion de azul indigo, 2 600 nm
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De la curva de calibracion (fig. 3.2) se obtiene la Ec. 3.20.
A% =0.0001 +0.0264 [azul indigo] (3.20)

Donde A%"™ absorbancia, la pendiente es el coeficiente de absortividad especifico,
con valor de 0.0264 L mg™* cm™.

La determinacion de ozono se realizd en un reactor similar al reportado por Rosales
(Rosales Landeros, Barrera Diaz, Amaya Chavez, & Roa Morales, 2017). La muestra se
prepara aplicando O; en agua destilada por 5 minutos, a partir de este tiempo se toman
muestras cada dos minutos. Se tom6 1 mL de la solucion final y se afor6 a 10 mL con la
muestra ozonada, finalmente se leyo la absorbancia a 600 nm. Para el blanco de reactivo
solo se tomo agua destilada con un mL de reactivo.

Una vez medidas las absorbancias tanto de la solucion estandar (blanco) como
de las muestras, se calcula la concentracién de ozono con la Ec. 3.21:

10
=(A,-A,) ——
Co, = (A, )stm (3.21)

Donde:

Cos=concentracién de ozono (mg L* O;), A,=absorbancia del blanco (u.a.), A,=absor-
bancia de la muestra (u.a.) 100=volumen utilizado para leer las absorbancias del blanco
y las muestras (mL), e:coeficiente de absortividad (0.0264 L mg*cm™), b=paso dptico
de la celda (1 cm), V,,=volumen de la muestra (9 mL)

Yoduro de potasio

Se sabe que uno de los principales subproductos formados en un tratamiento elec-
troquimico es la formacion de ozono, una de las técnicas utilizadas para determinar la
cantidad de ozono producido es la de yoduro de potasio.

El método consiste en utilizar un matraz volumétrico con Kl, H,SO,y unas gotas
de solucion acuosa de almidén. Se coloca un papel indicador humedecido con yoduro
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y almidén en la boca del matraz el cual ayuda a checar que no haya fugas de ozono
debido a la difusion. A su vez, se instala en la boca del matraz una bureta con solucion
de Na,S,0;, el ozono generado en la celda electroquimica se burbujea a través dela
solucién de Kl para producir Triyoduro (l57), que es azul en presencia de almidén, como
se muestra en la reaccion 3.22:

03(2q) + 3l_(aq) +H,0 — O+ 15+ 20H (3.22)

La titulacion entre la solucion de Na,S,0; y el |5 se realiza a medida que se genera el ozono
hasta un punto establecido en funcion del tiempo y se calcula la cantidad de O; generado
de cuerdo a la pendiente, el volumen de solucién de Na,S,0; necesaria es de 0.311 mL/
min. La reaccion i6nica entre |5 y Na,S,0; esta dada en la siguiente reaccion 3.23:

2S,0% +13—S, 0% +3I (3.23)

Dada la reaccion entre el ozono y el Kl para producir I3, se determina que la tasa de
produccion de ozono (Ibanez et al., 2005).

También se ha utilizado la potenciometria, como técnica para la determinacion
de Ozono, esta técnica utiliza un electrodo de trabajo de platino y un electrodo de re-
ferencia, Ag/AgCl para la determinacion indirecta de ozono generando |; como indica
la reaccion 3.23.

2.2’-Azino-Bis (3-Ethylbenzothiazolina-6-Sulfonato (ABTS)

Otra técnica que ha desarrollado para la determinacion de ozono en la actualidad por
espectrofotometria, es utilizando el ABTS: 2.2’-Azino-Bis (3-Ethylbenzothiazolina-6-Sul-
fonato), que es un compuesto incoloro, cuando este reacciona con el ozono se forma
el cation ABTS* que forma un compuesto de color verde.

El compuesto presenta cuatro maximos de absorbancia en las longitudes de onda
de 415, 650, 732y 820 nm, donde la mayor respuesta se obtiene en 415 nm. Este com-
puesto puede presentar ciertas interferencias con algunas especies oxidantes como el
cloruro y el hipoclorito. Cabe mencionar que esta es una reaccion espontanea que se
lleva cabo en menos de un segundo, ademas, tiene una gran estabilidad de aproxima-
damente 5 horas (Wang & Reckhow, 2016).

Estas son algunas de las técnicas a analiticas que se usan para la determinacion
de ozono en fase acuosa, algunas de ellas se siguen usando, ademas de que se estan
buscando nuevos métodos para la determinacion de ozono.

3.3 Aplicacion de ozono como proceso de oxidacion avanzada

La degradacion de compuestos organicos con ozono se debe principalmente a su po-
tencial redox (1.6-2.07 V) por el cambio de pH, el cual le permite reaccionar con dichos
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compuestos oxidandolos hasta su mineralizacion. La tabla 3.3 muestra algunas especies
oxidantes y sus potenciales redox. A pesar de que el ozono es usado cominmente por su
poder oxidante, no es el mejor ya que esta superado por fltor (3.06 V), radical hidroxilo
(2.8 V) y el atomo de oxigeno (2.42 V) (Beltran, 2004).

Tabla 3.3 Especies oxidantes y sus potenciales redox

Especie oxidante/

Especie reductora E° (Volts)
Fa/F 3.06
«OH/H,0 28
0/H.0 2.42
0:/0; 2.07
H;0,/H.0 1.77
HO; /OH- 170
MnO,/Mn* 1.67
Clo,/cr 1.50
HClo/Cl, 1.49
Cl,/Cl 136
Bra/Br 1.09
o/ 0.54
O./OH 0.40

El ozono mediante sus diferentes mecanismos de reaccion genera el -OH como una
reaccion secundaria como se explica a continuacion.

La oxidacion y reduccion se caracteriza por la transferencia de electrones de
una especie a otra, esta transferencia se da principalmente al valor del potencial redox
estandar.

El ozono se transforma s6lo en O, y H,0, reaccién 3.24 cuando reacciona direc-
tamente con materia organica. Sin embargo, aunque no es el oxidante con el mayor
potencial redox, debido a su naturaleza, el ozono al reaccionar con agua genera sub-
productos oxidantes, el mejor oxidante secundario formado de la descomposicion del
ozono en agua es el radical hidroxilo (reacciones 3.25y 3.26), lo que le da una ventaja
sobre la degradacion de contaminantes.

O+ 2H"*+2e-— 0, + H,0 (3.24)
O;+HO — HO;+ 0O, (3.25)
0;+HO; >+ OH+0,°+0, (3.26)
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Mientras la desinfeccion ocurre principalmente por el ozono, el proceso de oxidacion
puede ocurrir a través de los dos oxidantes, el ozono y los radicales hidroxilos (Groenen

Serrano, 2018).

En una planta tratadora de agua municipal con un tren de tratamiento de biodis-
cos, lodos activados y cloracion obtienen agua con calidad aceptable para la descarga en
cuerpos de agua y una parte se utiliza para la potabilizacion empleando filtros de arena,
filtros de carbén activado y finalmente ozono, sin embargo, este proceso es costoso.

A continuacion, se presenta en la tabla 3.4 de los diferentes tipos de agua al ser
tratados con O; con distintos reactores.

Tabla 3.4 Agua residual de diferentes giros industriales tratados con O

Agua residual

Tipo de reactor

Eficiencia

Referencia

Reactor semi-bach en forma de colum-
na, con un diametro internode 0.1 cm

H 0,
Agua d? y Imde altura. La entrada del flujo del Tiene un DQO de 1,2/0 a (LuFas, Peres,
industria S . un pH de 4 después de & Li Puma,
. gas fue en la parte inferior y la salida .

vinicola . : 180 min. 2010)

en la parte superior, con un flujo de

1L/min.

Reactor tipo batch hecho con vidrio  Para el tratamiento solo
Agua de Pyrex de 8.0 cm de didmetro y 13.5 CONnozono, tiene 86.86%
industria textil cm de alto, con un filtro para el paso ~ después de 10 min para  (Cuiping et

. del ozono, el exceso de ozono se ab-  la decoloracion. al., 2011)

Rodamina B sorbe en una solucién de Kl al 10%. EI' DQO de 21.46% después

flujo de gas de 0.010 |/min. de 10 min.
Herbicidas Reactor en forma de cilindro de 500 DQO para la Mesotriona (Stankovic et
Mesotriona y mL, diametro de 32 mm 300 mm de de 94.5%y para la Sulco- al, 2013)
Sulcotriona longitu de con un flujo de 2 L/min. trina de 81.4%. v

Reactor en forma de cilindro de 10 L, (Lamsal,
Materia el ozono es burbujeado en la partein- TOC tratamiento con Walsh &
organica natural  ferior del reactor aunflujode 2 L/min  ozono fue de 59%. Gagnon,

con una presion de 15 psi. 2011)
Fabrica de Reactor de 4 L de forma cilindrica, flu- % DQO de remocion de  (Lafi et al.,
aceitunas jo de ozono de 35 L/min. 22%, 2009)

(Lamsal,

Sulfametoxazol Reactor de 450 mm de largo, 80 mm  %TOC menor al 10% Walsh &

de diametro, capacidad de 1 L. después de 120 min. Gagnon,

2011)

Concentracion del ozono esde 120g/  Decoloracion: 100% (Basiri Parsa
Colorante azul = & Hagh
o h, en un reactor de 7 cm de didmetro, % DQO: 31% a los 60
acido 92. R . Negahdar,

20 cm de altura, de 1 L de capacidad.  min. 2012)
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Para concentraciones de

0.3-0.5 mg/L con una (Kepa,
concentracionde O;de 7 Stanczyk-
mg/L el cianuro persiste  Mazanek &
y para concentraciones  Stepniak,
bajas de una concentra- 2008)
cion de 15 mg/L O;

Flujo de ozono de 10 L/h, columna de

Cianuro en agua vidrio de 3.5 cm de diametroy 1.8 L.

Reactor de altura 56.5 cm diametro

i . interior de 10.4 cm, diametro exterior  Degradacion de 95% de  (Witte et al.,
Ciprofloxacino de 13.2 cm. 1.75 L de capacidad. 60 a 75 min. 2009)

Flujo de ozono: 0.120 L/min.

Cl\)/lra';er:'il?a Reactor de vidrio de 300 mm de altura
9 74 mm de didmetro concentraciébn Reducciénde 63%en30 (Gong, Liu &
disuelta en Y ) : g
2qua residuales delozono esde 9.10 mL/L conunflujo  min. Sun, 2008)
gua ™ de 150 L /h.
municipales

La tabla 3.4 muestra que los tratamientos del agua residual con O; presentaron eficien-
cias entre 10 a 60% de eliminacion de DQO o de TOC, el reactor utilizado para eliminar
los herbicidas de mesotriona y sulcotriona obtuvieron mas del 80% de remocién de DQO
cuando se le paso un flujo de 2L/min de ozono a través del reactor. En el caso de de-
gradacion de moléculas como el ciprofloxacino se report6 eficiencias entre 90 al 100%.

Por lo tanto, se puede aseverar que la ozonacion es un método excelente para
degradar moléculas refractarias, sin embargo no es eficiente en la mayoria de estos
compuestos para degradar por completo o mineralizarlas, por lo que se han desarrollado
métodos acoplados para mejorar los procesos.

3.4 Procesos combinados ozono electroquimico

Aunque el ozono ha sido utilizado para mejorar las caracteristicas del agua como el
sabor, color, turbiedad y biodegradabilidad, varios autores reportan que en ciertos
compuestos organicos se degradan a compuestos mas toxicos, por lo que el tratamiento
con ozono en forma individual no es eficiente y se ha recurrido a combinar tratamientos
que involucren mas de un POA como es el caso de la electro-oxidacion del cual se han
reportado varias investigaciones modificando los equipos utilizados (tabla 3.5).

Tabla 3.5 Agua residual de diferentes giros industriales aplicando tratamiento combinado
electroquimico y O

Agua residual Tipo de reactor Eficiencia Referencia
reactor de ozono en fase gas alimen- (Bernal-
Planta tratadora tado al reactor fue de 5+0.5 mg L}, Remocion de DQO 87% ,
. . . . Martinez et
para 153 industrias  Celda electroquimica de seis electro- a un pH de 7. al., 2010)

dos de hierro.
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Ozono en fase gaseosa de 5+0.5 mg

Disminucion de 99.9%

(Garcia-

153 industrias L- electrodos de DDB aplicando una  enla DQO en 60 minu-  Morales et
J =30 mA cm?, valor de pH 8.24. tos. al., 2013)
Plaguicida (L)’Zecizftfgdfs:edgaseDogidﬁciigflmg Disminucién de DQO  (Rosales
Thiodan® 35 CE S P > de 94% en 100 minu- Landeros et
J = 60 mA cm2 mA cm?, valor de
(endosulfan) tos. al.,2017)
pH 3.
Ozono en fase gaseosa de 5+0.5mg  reduccion de TOC de (Amado-
Fenol L- electrodos de DDB aplicando una  98.5% en 60 minutos Pifa et al
J = 60 mA cm? mA cm?, valor de y de 99.8% después de 2017) N
pH7. 120 minutos.
Reactor de 280 cm? anodo Ti/PbO,
, inoxidable bH o .
Antibiotico y catodo de acero |nOX|d§b.§, p de 89%enla red.ucaon de (Rahmani et
iorof] . 3, concentracion del antibiético de DQO en un tiempo de 1. 2018)
ciprofioxacino 0.12mM, 0.02 M de Na,SO,,/ 6ptima 90 minutos. at
24 mA cm?2.
Proceso electroquimico en tres di-
mensiones combinado con ozono
Agua residual ),grfg:jlz)o:ea::ttill\iligoT?:zrc]El;i;r(t?)Ac(;)r; Reduccionde 71% del ~ (Zhang et
farmacéuticas TOC. al., 2019)

RuO,/IrO,, y catodo de acero inoxi-
dable y 100 g de GAC entre el anodo
y el catodo.

En la tabla 3.5 se observa que los procesos reportados obtiene mas del 70 % de remo-
cion de COT o DQO en tiempos relativamente cortos de 60 a 120 min que han sido
practicamente los mismo que se han utilizado cuando solo se utiliza ozono. Lo que
demuestra el alto poder de sinergia al combinar procesos electroquimicos con el Os.

Conclusiones

Es de gran relevancia indicar que, debido a los multiples usos del ozono, se sigue desa-
rrollando tecnologia para su aplicacion y, por lo tanto, se siguen desarrollando métodos
para su cuantificacion con la finalidad de monitorear los procesos para mejorar el analisis
de O; en medio acuoso.

Como se menciond en las tablas 3.4 y 3.5, el ozono es un método ampliamente
utilizado que ha sido de gran ayuda en el tratamiento y recuperacion de agua residual,
pues logra degradar de materia organica, lo cual deja la oportunidad de aplicar otro
tratamiento para mejorar la calidad del agua. Por otro lado, es importante sefialar qué
al aplicar sistema combinado con sistemas electroquimicos se logra una mineralizacion
total en tiempos cortos y disminucion de la toxicidad.

58 Montero Guadarrama, Molina Mendieta, Roa Morales



Referencias

Amado Pifa, D. et al. (2017). “Synergic effect of ozonation and electrochemical methods on oxi-
dation and toxicity reduction: phenol degradation” en Fuel, Issue 198, pp. 82-90.

Amado Pifa, D. (2018). “Degradacion de contaminantes fendlicos en agua, mediante el aco-
plamiento de procesos de oxidacion avanzada (POA).” Disponible en http://web.ugroo.
mx/ar- chivos/jlesparza/mesp112/Lectura3 NGP.pdf.

APHA (2005). Standard methods for the examination of Water and Wastewater, 21 ed. Washin-
gton, D.C., New York: American Public Health Association.

Awad, M. I. et al. (2006). “Ozone electrogeneration at a high current efficiency using a tan-
talum oxide-platinum composite electrode” en Electrochemistry Communica- tions, vol.
8(8), pp. 1263-69.

Awad, M. I, T. Oritani & T. Ohsaka (2003). “Simultaneous potentiometric determination of pe-
racetic acid and hydrogen peroxide” en Analytical Chemistry, vol. 75(11), pp. 2688-2693.

Azarpazhooh A. & H. Limeback (2008). “The application of ozone in dentistry: a systematic
review of literature” en Journal of Dentistry, vol. 36(2), pp. 104-16.

Bader, H., and ). Hoigné (1981). “Determination of ozone in water by the indigo method” en
Water Research, vol. 15(4), pp. 449-56.

Basiri Parsa, J. & S. Hagh Negahdar (2012). “Treatment of wastewater containing acid blue 92
dye by advanced ozone-based oxidation methods” en Separation and Purification Tech-
nology, vol. 98, pp. 315-20.

Beltran, F. J. (2004). Ozone reaction kinetics for water and wastewater systems. Boca Raton,
Florida: Lewis Publishers.

Bernal Martinez, L. A. et al. (2010). “Synergy of electrochemical and ozonation processes in indus-
trial wastewater treatment” en Chemical Engineering Journal, Issue 165, pp. 71-77.

Boczkaj, Grzegorz & A. Fernandes (2017). “Wastewater treatment by means of advan- ced
oxidation processes at basic ph conditions: a review.” Chemical Engineering Journal, vol.
320, pp. 608-33.

Castellan, W. Gilbert (2000). Physical chemestry, 3 ed.: Addison-Wesley Publishing Company

Cuiping, Bai et al. (2011). “Removal of rhodamine b by ozone-based advanced oxidation pro-
cess” en Desalination, vol. 278(1-3), pp. 84-90.

Foller, P. C. & G. H. Kelsall (1993). “Ozone generation via the electrolysis of fluoboric acid using
glassy carbon anodes and air depolarized cathodes” en Journal of Applied Electrochemis-
try, vol. 23(10), pp. 996-1010.

Forero, J. E., O. P. Ortiz & F. Rios (2005). “Aplicacion de procesos de oxidacion avanzada como
tratamiento de fenol en aguas residuales industriales de refineria” en CT&F -Ciencia, Tec-
nologia y Futuro, vol. 3, nim. 1, pp. 97-110.

Garcia Morales, M. A. et al. (2013). “Synergy of electrochemical oxidation using boron-doped
diamond (BDD) electrodes and ozone (O3) in industrial wastewater treatment” en Elec-
trochemistry Communications, Issue 27, pp. 34-37.

Gong, Jianli, Y. Liu & X. Sun (2008). “O;and UV/0O; Oxidation of Organic Consti- tuents of Bio-
treated Municipal Wastewater” en Water Research, vol. 42(4-5), pp. 1238-44.

Groenen Serrano, K. (2018). “Indirect electrochemical oxidation using hydroxil radical, active
chlorine, and peroxodisulfate” en Electrochemical Water and Wastewater Treatment. Tou-
louse, France: Elsevier Inc.: 134-164.

Gottschalk, C., ). A. Libra & A. Saupe (2010). Biological wastewater treatment organic pollu-
tants in the water cycle risk analysis of water pollution rapid chemical and biological techni-
ques for water monitoring membranes in clean technologies: Theory and Practice, 2 vol. Set.

Capitulo 3. Ozono. Generacion, cuantificacion y aplicaciones en procesos de oxidacion avanzada 59


http://web.uqroo.mx/ar-
http://web.uqroo.mx/ar-

Harris, D. C. (2003). Andlisis quimico cuantitativo, 6* ed., Barcelona, Espafia: Reverte

Hurtado, Lourdes et al. (2016). “Comparison of AOPs Efficiencies on Phenolic Compounds De-
gradation” en Journal of Chemistry, 8 p.

Ibanez, J. G. et al. (2005). “Laboratory experiments on the electroquemical remediation of the
environment. Part 7: Microscale production of ozone” en Journal of Chemical Education,
vol. 82(10), pp. 1546-1548.

Kepa, U., E. Stanczyk-Mazanek & L. Stepniak (2008). “The Use of the Advan- ced Oxidation
Process in the Ozone + Hydrogen Peroxide System for the Removal of Cya- nide from
Water” en Desalination, vol. 223(1-3), pp. 187-93.

Kraft, A. (2006). “Electrochemical Ozone Production Using Diamond Anodes and a Solid Poly-
mer Electrolyte” en Electrochemistry Communications, vol. 8(5), pp. 883-86.

Lafi, W. K. et al. (2009). “Treatment of Olive Mill Wastewater by Combined Advanced Oxidation
and Biodegradation” en Separation and Purification Technology, vol. 70(2), pp. 141-46.

Lamsal, R., M. E. Walsh & G. A. Gagnon (2011). “Comparison of Advanced Oxidation Processes
for the Removal of Natural Organic Matter” en Water Research, vol. 45(10), pp. 3263-69.

Lawrence, ). & F. P. Cappelli (1977). “Ozone in drinking water treatment: a review” en Science
of the Total Environment, vol. 7(2), pp. 99-108.

Lucas, M. S., ). A. Peres & G. Li Puma (2010). “Treatment of Winery Wastewa- ter by Ozone-Ba-
sed Advanced Oxidation Processes (03, 03/UV and 03/UV/H202) in a Pilot-Scale Bu-
bble Column Reactor and Process Economics” en Separation and Purification Technology,
vol. 72(3), pp. 235-41.

Osorio, F. et al. (2009). “Advanced oxidation processes for wastewater treatment: state of the
art” en Water, Air, and Soil Pollution, vol. 205(1-4), pp. 187—204.

Park, S. G. (2003). “Stable ozone generation by using boron-doped diamond electrodes” en
Russian Journal of Electrochemistry, vol. 39(3), pp. 321-22.

Prato Garcia, D. (2007). Tratamiento de aguas residuales industriales fenélicas sintéticas median-
te procesos avanzados de oxidacién, Ciudad de México: Universidad Iberoamericana.

Rahmani, A. R. et al. (2018). “A combined advanced oxidation process: Electrooxidation-ozo-
nation for antibiotic ciprofloxacin removal from aqueous solution” en Journal of Electroa-
nalytical Chemistry, Issue 808, pp. 82-89

Rosales Landeros, C. et al. (2017). “Evaluation of a coupled system of electro-oxidation and
ozonation to remove the pesticide Thiodan(R) 35 CE (endosulfan) in aqueous solution”
en Fuel, Issue 198, pp. 91-98.

Rischbieter, E., H. Stein & A. Schumpe (2000). “Ozone solubilities in water and aqueous salt
solutions” en Journal of Chemical Engineering, vol. 45(2), pp. 338-40 1.

Santiago Esplugas, J. G. et al. (2002). “Comparison of Different Advanced Oxidation Processes
for Phenol Degradation” en Water Research, vol. 36(1), pp. 1034-42.

Silva da, Leonardo M., M. H.P. Santana & J. F.C. Boodts (2003). “Electrochemistry and green
chemical processes: electrochemical ozone production” en Quimica Nova, vol. 26(6), pp.
880-88.

Stankovi¢, D. et al. (2013). “Degradation of triketone herbicides, mesotrione and sulcotrio-
ne, using advanced oxidation processes” en Journal of Hazardous Materials, vol. 260, pp.
1092-1099.

Sunka, P. et al. (2005). “Generation of ozone by pulsed corona discharge over water sur- face in
hybrid gas-liquid electrical discharge reactor” en Journal of Physics D: Applied Physics, vol.
38(3), pp. 409-16.

Turhan, K. et al. (2012). “Decolorization of textile basic dye in aqueous solution by ozone” en
Dyes and Pigments 92(3), pp. 897-901.

60 Montero Guadarrama, Molina Mendieta, Roa Morales



Wang, Tao, and David A. Reckhow (2016). “Spectrophotometric Method for Determination of
Ozone Residual in Water Using ABTS: 2.2’-Azino-Bis (3-Ethylbenzothiazoline-6-Sulfona-
te)” en Ozone: Science and Engineering, vol. 38(5), pp. 373-81.

Witte, B. D. et al. (2009). “Ozonation and Advanced Oxidation by the Peroxone Process of
Ciprofloxacin in Water” en Journal of Hazardous Materials, vol. 161, pp. 701-8.

Zhang, J. et al. (2019). “Enhanced treatment of pharmaceutical wastewater by combining
three-dimensional electrochemical process with ozonation to in situ regenerate granular
activated carbon particle electrodes” en Separatrion and Purification Technology, Issue
208, vol. 12-18.

Capitulo 3. Ozono. Generacion, cuantificacion y aplicaciones en procesos de oxidacion avanzada 61






CAPITULO 4
PEROXIDO DE HIDROGENO

Héctor Barrera Gonzalez?, Mayra Rodriguez Pefia?, Carlos Eduardo Barrera Diaz?

4.1 Antecedentes historicos

El descubrimiento del peroxido de hidrogeno fue realizado en julio de 1818 por Louis
Jacques Thénard, dentro de la Academia de Ciencias de Paris; durante sus trabajos
realizados con oxidos de tierra alcalina, descubri6 que la reaccion del peroxido de bario
con acido nitrico frio daba como resultado la formacion de “agua oxigenada”; por esta
razon, inicialmente el compuesto fue denominado de esta manera (Schumb et al., 1955;
Jones et al., 1999).

4.2 Descripcion general

El peréxido de hidrogeno es un compuesto quimico representado con la formula em-
pirica H,0,. Aunque es considerado un compuesto inodoro, el peréxido de hidrégeno
presenta un olor dulce a altas concentraciones de vapor.

En virtud de su miscibilidad en agua superior a los 0°C, este compuesto es co-
mercialmente presentado en solucién acuosa a concentraciones ~98% por peso H,0,,
presentando una apariencia similar a la del agua, tanto en su estado liquido como en
su estado solido. La solucion acuosa se caracteriza por ser mas densa, ligeramente mas
viscosa y por contar con un punto de ebullicion elevado, asi como un punto de conge-
lamiento bajo con respecto al agua.

Las soluciones de H,0, no muestran reactividad ante un golpe e impacto debi-
do a su punto de inflamabilidad; sin embargo, reaccionan en presencia de materiales
oxidantes, ademas de tener la capacidad de descomponerse en agua y oxigeno, dando
como resultado una reaccion exotérmica; su naturaleza es altamente oxidante y, la
liberacion de oxigeno y calor es alta durante su descomposicion. En presencia de altas
temperaturas o contaminantes (incluyendo materiales inorganicos como cobre, plata
o bronce), la velocidad de reaccién se incrementa drasticamente.

Considerado como un simple compuesto organico por la versatilidad que presenta,
el peréxido de hidrogeno es normalmente almacenado, transportado y manipulado como
una sustancia en estado liquido bajo su propia presion de vapor, utilizando dispositivos
de relevo, y no presenta problemas en el proceso de manipulaciéon cuando se lleva a

2 Centro Conjunto de Investigacion en Quimica Sustentable, Universidad Autonoma del Estado de México, Universidad
Nacional Auténoma de México (UAEM-UNAM), carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5, Unidad El Rosedal, C.P.
50200, México.
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cabo de una manera segura, es decir, cumpliendo con las normas de compatibilidad de
materiales, asi como normas para la manipulacion de sustancias quimicas.

A finales del siglo XX e inicios del siglo XXI, las organizaciones ambientales y sus
legislaciones han promovido ampliamente la proteccion del medio ambiente, enfocando
sus esfuerzos en lograr una quimica verde dirigida a la reduccion o eliminacion de con-
taminantes ambientales. Debido a las estrictas regulaciones para minimizar y controlar
la contaminacion ambiental, actualmente el peroxido de hidrégeno ha ganado gran po-
pularidad ya que, se esta empleando de manera innovadora y versatil en el tratamiento
de aguas residuales presentandose como un efectivo oxidante de materia organica.

4.3 Caracteristicas fisicoquimicas

El peroxido de hidrogeno es un liquido transparente e incoloro, completamente miscible
con el agua; a altas concentraciones (>65%) es soluble en solventes organicos como los
ésteres carboxilicos. La mezcla liquida de este compuesto y el agua, no forman mezclas
azeotropicas y pueden ser separados por destilacion.

La tabla 4.1 muestra un resumen comparativo de las principales propiedades
fisicoquimicas del peréxido de hidrogeno con respecto a las del agua.

Tabla 4.1 Propiedades fisicas del peroxido de hidrogeno y el agua

Propiedad Fisica Peroxido de hidrogeno Agua
Punto fusion (°C) -0.43 0.00
Punto ebullicion (°C) 150.2 100.0
Calor de fusiéon (J/g) 368 334
Calor de vaporizacion (Jg* K1) 25 °C 1519 2443
Calor especifico (Jg* K*) liquido 25 °C 2.629 4.182
Densidad relativa (g cm) 25 °C 1.4425 0.9971
Viscosidad (mPas) 20 °C 1.249 1.002
Temperatura critica (°C) 457.0 374.2
Presion critica (Mpa) 20.99 21.44

4.4 Formas de activacion y descomposicion

El peréxido de hidrogeno es considerado como un oxidante intermedio con base en el
rango de potenciales de oxidacion, y puede lograr algunas oxidaciones por si mismo;
reacciona lentamente con sustratos como olefinas, hidrocarburos aromaticos, alque-
nos, etc., pero para la mayoria de las aplicaciones, requiere activacion de alguna u otra
manera, este se activa en presencia de una gran variedad de entidades quimicas, ya sea
organicos o inorganicos. Debido a esto, se ha utilizado en el dltimo siglo (Beeman et
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al., 1953) en algunos métodos de activacion como el reactivo Fenton (Fenton, 1893
8 1894).

La quimica del perdxido ha sido estudiada en los ultimos 50 afios, y su aplicacion
en diversos métodos cataliticos, se ha descrito recientemente. La baja reactividad in-
trinseca del compuesto representa una ventaja importante que permite ser activado
selectivamente para realizar una oxidacién determinada. La figura 4.1 (Jones, 1999)
describe su forma mas frecuente de activacion con varios oxidantes activos.

Figura 4.1 Peroxido de hidrégeno con sus diferentes formas de activacion
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Generalmente, la activacion del perdxido de hidrégeno por iones metalicos de transicion
es el método elegido, aunque en gran nimero de casos, la ruta del metal de transicion
puede dar problemas ambientales y de disposicion, por lo tanto, sus reacciones con
compuestos organicos pueden proporcionar una alternativa viable en la activacion de
iones metalicos.

Como se describié anteriormente, el potencial de oxidacion E°=1.76V medido
por la reaccion 4.1.

H,0, + 2H* + 2e- — 2H,0 E°=1.76V (4.1)

En soluciones alcalinas, se disocia; mientras que en condiciones altamente acidas
(normalmente no acuosas), puede ser protonado o convertirse en un equivalente del
cation hidroxil.

Aunque presenta una oxidacion débil, tiene ambas propiedades electrofilicas y
nucleofilicas: las primeras se deben a la facilidad de la ligadura O-O para ser polariza-
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da; mientras que, su comportamiento nucleofilico se presenta al ser disociado, siendo
aproximadamente 10* veces mas nucleofilico que el agua.

En el contexto de descomposicion, a pesar de sus caracteristicas de oxidacion,
el H,0, es un metabolito natural de diversos organismos y al descomponerse, produce
oxigeno y agua. Al formarse por la accion de los rayos del sol en el agua, mediante un
sistema de purificacion natural para nuestro ambiente, no muestra problemas de libe-
racion de gas o residuos quimicos asociados como ocurre con otros oxidantes.

La descomposicion general del perdxido de hidrogeno se representa de la siguien-
te manera (reaccion 4.2):

HzOz — Hzo + 14 02 (4.2)
Como se puede observar, este proceso de descomposicion es considerado irreversible.
4.5 Métodos de obtencion y ventajas competitivas en su uso

Antiguamente, el H,O, era obtenido mediante electrdlisis de una solucion acuosa de
acido sulfurico o acido de bisulfato de amonio (NH,HSO,), seguido por la hidrélisis del
peroxidisulfato ((SO,),).

En la actualidad, el peréxido de hidrogeno comercial se genera principalmente
mediante dos procesos organicos: el primero es de autooxidacion, el cual involucra la
reduccion catalitica de un sustituto de antraquinona y la subsecuente oxidacion de la
estructura de la quinona con produccion del H,0O,, como se muestra en la figura 4.2
(Jones, 1999).

Figura 4.2 Proceso general que se utiliza actualmente en la produccion
perdxido de hidrégeno mediante un proceso organico de autooxidacion
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Donde R puede ser etil, t-butil, etc.
Fuente: (Jones, 1999).

El segundo proceso organico se basa en la oxidacion del propano o un derivado del
propano, como el isopropil alcohol. La oxidacion general del isopropil alcohol puede
ocurrir de acuerdo con la reaccion 4.3:

(CH,;),CHOH +0, — (CH,),CO + H,0, (4.3)
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Por otro lado, en el contexto de ventajas competitivas que presenta el peroxido de
hidrégeno sobre otros compuestos, como agente oxidante se resumen a continuacion:
El H,0, es comercialmente accesible.

« Tiene ventajas sobre el ozono. Pues este al ser un gas inestable, debe gene-
rarse in situ (Alfano et al., 2001). A demas, al encontrarse el estado liquido
posee solubilidad infinita en agua, por lo que no existen problemas de trans-
ferencia de materia asociados a gases, como ocurre en el tratamiento que
utiliza ozono.

e Es un oxidante versatil, superior al cloro, didxido de cloro y permanganato
de potasio.

e Tiene la capacidad de producir radical hidroxilo via catalisis, bien sea en pre-
sencia o ausencia de radiacion (Felis & Miksch, 2015).

« Es una fuente efectiva de radicales hidroxilos (E°=2.8V), produce 2(*OH)
por cada molécula de H,0, (Song et al., 2008).

De acuerdo con lo anterior, simplemente ajustando factores como el pH, temperatura,
dosis, tiempo de reaccion y adicion de catalizadores, el H,0, puede oxidar compuestos
organicos complejos en compuestos mas simples, menos toxicos y biodegradables;
razones para convertir su aplicacion, en una solucion atractiva para el tratamiento de
efluentes industriales (Rodriguez et al., 2008).

En contraste, existen algunas desventajas al trabajar con soluciones de peroxido
de hidrégeno en materia de almacenamiento, manipulacién, descomposicion y corro-
sividad. Debido a esto, es conveniente su produccion continua in situ, presentando la
sintesis electroquimica como una alternativa, mediante la siguiente reaccion del oxigeno
via dos electrones (reaccion 4.4).

0,+2H*+2e — H,0, (4.4)

El H,0, posee ventajas sobre el O; que es considerado otro de los agentes oxidantes
fuertes dentro del tratamiento de aguas residuales, siendo la principal la solubilidad
infinita que este presenta en el agua, teniendo una mejor transferencia de masa den-
tro del proceso. A demas el H,O, se puede electrogenerar de manera in situ durante el
proceso de electrooxidacion, la eficiencia de su produccion depende de la superficie del
electrodo, pero generalmente procede con mayor eficiencia en electrodos de carbén,
grafito, etc. (Brillas E. et al., 2000; Loaiza-Ambuludi S. et al., 2013). Asimismo, se toma
la ventaja de la reduccion del oxigeno en el catodo reportando un efecto sinérgico de
este oxidante (Ganiyu S.O. et al., 2016; Brillas E. et al., 2009).

Finalmente, una reciente tecnologia es propuesta en la oxidacién de compues-
tos organicos utilizando un método electroquimico acoplado con H,0,, mediante un
sistema de electrodos de DDB/SS. Este método aplicado bajo condiciones 6ptimas de
experimentacion y con determinadas cantidades cataliticas de peroxido de hidrégeno,
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propone mejorar la eficiencia de degradacion de compuestos organicos (Barrera et al.,
2019; Rodriguez Pefa et al., 2019).

4.6 Usosy aplicaciones

Este compuesto ha sido utilizado en la industria textil, petroquimica y minera para el
blanqueamiento de pulpa de papel, sintesis de derivados quimicos, manufactura del
plastico, oxidacion de colorantes y tratamiento de superficies metalicas, asi como agente
antimicrobiano, antiséptico, entre otros.

En 1934 fue utilizado por primera vez como fuente de propulsion de energia bajo
elaguay es principalmente en la industria aeroespacial donde se usa como combustible
en motores de cohetes monopropelentes o como aportacién de oxigeno en motores
bipropelentes. Se usa por lo general a una concentracion >90 %, y es extremadamente
explosivo.

4.6.1 Aplicaciones ambientales del peroxido de hidrogeno

Esta sustancia posee propiedades adecuadas para atacar compuestos organicos comple-
jos, convirtiéndose en una alternativa atractiva para el tratamiento de contaminantes
toxicos provenientes del sector industrial, donde efluentes nocivos y de gran impacto
ambiental son rutinariamente procesados.

Desde la prevencion de la contaminacion hasta su disminucion y control, los
peroxidos a menudo son aceptados ambientalmente como una solucién efectiva a tra-
vés de oxidaciones quimicas, como un suministro de oxigeno y desinfeccion. Diversas
especies de peroxidos, con su activo contenido de oxigeno, son poderosos agentes
oxidantes capaces de destruir los contaminantes sélidos, acuosos y residuos gaseosos
mas comunes, para dar productos innocuos o facilmente biodegradables.

El oxigeno activo contenido en el perdxido, también puede ser utilizado para
promover la degradacion microbiana de especies contaminantes; ademas, puede ser
usado en el tratamiento por sobrecarga a unidades de tratamiento biologico, asi como
en descarga de agua de lluvia y en remediacion de suelo contaminado. Este compuesto
es aplicado en el tratamiento de agua de desagiie para prevenir |a liberacion de acido
sulfhidrico durante el mantenimiento de condiciones aerdbicas.

No obstante, cuando la actividad microbiana es moderada, el peroxido de hidro-
geno es aplicado para la resolucion de problemas de lodo y control de algas en lagos y
reservorios.

4.6.2 Aplicacion en procesos de oxidacion avanzada
Para dar respuesta a la problematica ambiental que vive nuestra poblacion actual y

futura, en materia de aguas contaminadas; se han desarrollado procesos viables cono-
cidos como Procesos de Oxidacion Avanzada (POA) encaminados a la remediacion y
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descontaminacion. Dichos procesos estan basados en la formacion de radicales hidroxilo
(*OH), los cuales tienen la capacidad de producir cambios en la estructura quimica de
los compuestos organicos, debido a su potencial estandar de reduccion (E= 2.8 V). Estos
procesos muestran gran efectividad para moléculas aromaticas, gracias a la sustitucion
no selectiva de aromaticos electrofilicos del radical hidroxilo, llevando finalmente las
reacciones de apertura del anillo (Ltaief et al., 2017).

Dentro de sus principales ventajas, destaca el no ser un oxidante selectivo, ya
que reacciona con toda la materia organica presente en el agua contaminada o efluente
a tratar, logrando una degradacion parcial (conversion de contaminante a productos
de oxidacién intermedios) o mineralizacion completa (conversién CO,, agua e iones
inorganicos) como lo muestra la figura 4.3 (Comninellis, 1984).

Figura 4.3 Esquema general de la conversion electroquimica [6] /

conversion [5] de compuestos organicos con evolucion de oxigeno

simultanea [3,4]: [1], descarga H,0; y [2] transicion del *O al *OH
de la estructura del anodo

H,0

MO,

H*+e

1/20,+ H" + e

MO, (*OH)
X MOy

2
H*+e

Fuente: (Comninellis, 1994).

Dentro de los POA, destaca el uso del peréxido de hidrogeno como reactivo quimico
principal, ya que presenta un perfil versatil al actuar como reductor u oxidante, debido a
su potencial estandar (Eny0, /120= 1,763 V vs SHE) (Bard et al., 1985) y es considerado
como un agente oxidante amigable y sustentable con el ambiente, ya que sus subpro-
ductos de oxidacion son oxigeno y agua (Espinoza-Montero et al., 2013 ). La explicacion
de este rol tan importante del peréxido de hidrogeno dentro de los POA, se debe a su

Capitulo 4. Peroxido de hidrogeno 69



caracter acido débil y sus propiedades oxidativas, las cuales se originan a partir de sus
enlaces covalentes (oxigeno-oxigeno y dos moléculas de oxigeno-hidrégeno). En la
tabla 4.2 (Barrera Diaz, 2004) se presentan los principales POA, utilizando el peroxido
de hidrégeno (H,0,).

Tabla 4.2. Principales Procesos de Oxidacion Avanzada donde
se utiliza el peréxido de hidrégeno

Sin aporte de energia externo

Oxidacién con peréxido de hidrogeno (0;/ H,0,)

Peréxido de hidrogeno y catalizador (H,0,/ Fe*?)

Con aporte de energia externo

Peroxido de hidrégeno y radiacion ultravioleta (H,0,/ UV)

Ozono, perdxido de hidrogeno y radiacidn ultravioleta (Os, H,0,/ UV)

Peroxido de hidrégeno y ultrasonido (H,0,/ Ultrasonido)

Electroquimica

Oxidacion electroquimica

Oxidacion anddica

Electro-Fenton

Procesos Heterogéneos

Fotocatalisis heterogénea (H,0,/ TiO,/UV)
Fuente: (Barrera Diaz, 2004).

Algunos de los POA que involucran el uso de peroxido de hidrogeno como elemento
esencial para la produccion del radical hidroxilo, se describen a continuacion:

Fotélisis del peréxido de hidrégeno (fotooxidacién)

La fotolisis se basa “en la irradiacion del efluente con luz ultravioleta (280-170 nm)
de forma que los compuestos quimicos la absorben y como consecuencia se producen
radicales libres. Cuando mas baja sea la longitud de onda de la radiacién, mayor energia
se absorbe y mayor es la eficiencia en la destruccion de los contaminantes” (Gottschalk
et al., 2000).

La radiacion origina reacciones de oxidacion mediante la formacion de radicales
libres de acuerdo con lo que describen Gottschalk et al., (2000) en la reaccién general
(reaccion 4.5):

H,0, + hv — *OH + *OH (4.5)
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Por otro lado, de forma particular se describen las fases en las que las reacciones ocurren.

Fase de iniciacién: La forma ionizada del peroxido de hidrogeno HO_, la cual es
un equilibrio acido-base, absorbe a una longitud de onda de 254 nm y se descompone
para producir un radical *OH y un radical anién O°*, la cual produce con agua otro *OH

(reaccion 4.6y 4.7).

HO; + hv — *OH + O° (4.6)
*0 +H,0 — *OH + OH" (4.7)

Fase de Propagacién (reaccion 4.8 y 4.9):

H,0,+ *OH — H,0 + HO,* (4.8)
HO,® + H,0,— H,0 + 0,° + *OH (4.9)

La fase terminal de la reaccién incluye la subsecuente radical recombinacién como lo
es (reaccion 4.10y 4.11):

*OH + *OH — H,0, (4.10)
HO,*+*OH — H,0 + O, (4.11)

Como hemos descrito anteriormente:

para que estas reacciones se produzcan es necesaria la presencia de especies oxi-
dantes; las cuales permiten la formacion de estos radicales. Entre los agentes oxi-
dantes mas efecticos se encuentran el peroxido de hidrogeno. La combinacion de
radiacion ultravioleta y peréxido de hidrogeno es muy efectiva al constituir una gran
fuente de radicales libres y consigue la oxidacion no selectiva de la mayoria de las
moléculas organicas. Asimismo, son reactivos ambientalmente amigables puesto
que se descomponen en oxigeno y agua (Gottschalk et al., 2000).

Una desventaja de este proceso es, la eficiencia en cuanto a la produccién de radical
hidroxilo (Barrera Diaz, 2004). Para llevar a cabo este proceso se requieren de lamparas
especiales, asi como el costo de operacion y consumo de energia es muy alto; por lo
tanto, la aplicacion a gran escala de este proceso ha tenido poco éxito acorde a Bauer et
al. (1999).

Sin embargo también se ha demostrado que es podible la generacion del radical
hidroxilo mediante H,0, sin la necesidad de lamparas UV, que aunque muestran una
menor velocidad de produccion del *OH, muestra buenas tasa de remocion de surfac-
tantes al ser acoplado con un tratamiento de electro-oxidacion, mejorando no solo el
porcentaje de remocion al ser agregado al sistema de electro-oxidacion, sino que tam-
bién se optimizo el tiempo de tratamiento, consumiendo menor cantidad de energia y
obteniendo un costo de operacion menor (Rodriguez-Pefa et al., 2019).
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Por otro lado, es importante controlar la dosis suministrada de H,O,, pues si este
se encuentra en exceso en el medio, se puede presentar una disminucion en la velocidad
de degradacion pues se genera el radical perhidroxilo (¢OH,) debido a que se originan
reacciones competitivas con efectos inhibidores. El peroxido de hidrégeno en exceso,
acttia capturando los radicales hidroxilo formando el perhidroxilo (¢OH,) radical menos
reactivo (Rodriguez et al., 2008) (reacciones 4.12 a 4.15).

«OH + H,0, — sOH, + H,0 (4.12)
«OH, + H,0, — *OH + H,0 + 0, (4.13)
2¢0H, — H,0, + 0, (4.14)
*OH, + «*OH — H,0, + O, (4.15)

Electro-Fenton

El reactivo de Fenton fue descubierto hace mas de 100 afos, pero su aplicacion como
un proceso oxidante para destruir compuestos organicos fue hasta a mediados del siglo
XX (Huang et al., 1993). La reaccion de Fenton en el proceso de tratamiento de aguas
es conocido por ser muy efectivo en la remocion de muchos contaminantes organicos
del agua. La principal ventaja es la completa mineralizacion de los compuestos a CO,,
agua y sales. La reaccion Fenton causa la disociacion del oxidante y la formacion de re-
activos altamente oxidantes como lo son los radicales hidroxilos que atacan y destruyen
los contaminantes organicos.

El reactivo de Fenton es una mezcla de H,0, y el ion ferroso, la cual genera radi-
cales hidroxilos acorde a la siguiente reaccién (Yoon et al., 2001).

Fe? + H,0,— Fe* + OH™ + *OH (4.16)

El ion ferroso (Fe?") inicia y cataliza la descomposicion de H,0,, resultando en la ge-
neracion de radicales hidroxilos. La generacion de los radicales involucra una compleja
secuencia de reacciones en solucién acuosa como son (reacciéon 4.17 y 4.18):

Fe?* + H,0,— Fe®* + OH" + *OH (reaccio6n inicial Rigg et al.,1954) (4.17)
*OH + Fe?* — OH™ + Fe3* (reaccién terminal Buxton & Greenstock, 1988) (4.18)

Sin embargo; los nuevos iones férricos formados pueden catalizar el peroxido de hidro-
geno, causando este en la descomposicion en agua y oxigeno. lones ferrosos y radicales
son representados en las reacciones 4.19-4.23.

Fe* + H,0,— Fe-OOH?% + H* (reaccidn reversible) (4.19)
Fe-OOH?* — HO,* + Fe?* (4.20)
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Las dos reacciones anteriores son conocidas como Fenton-like reportadas por (Walling
etal.,, 1973; De Laat et al., 1999).

Fe" + HO," — Fe* + HO; (4.21)
Fe>* + HO,* — Fe*+ 0,+H" (4.22)
‘OH + H,0,— H,0 + HO,* (4'23)

Por lo tanto, los radicales hidroxilos pueden oxidar materia organica (RH) por abs-
traccion de protones produciendo radicales organicos (R*), los cuales son altamente
reactivos y pueden ademas oxidarse (reaccion 4.24) (Lin et al., 1997).

RH + .OH —> H202+ R. (4.24)
Fotoelectro-Fenton UVA (FEF) / Fotoelectro-Fenton Solar (FEFS)

Sus propiedades oxidativas se basan en el ataque del radical *OH formado en la super-
ficie del anodo y en el medio a partir de la reaccion de Fenton entre el H,O, generado
catédicamente y el Fe?* afadido. La iluminacion con luz UVA en PEF y luz solar en FEFS
incrementan su proceso oxidativo (mayor degradacion) debido a la fotélisis del complejo
de Fe(lll) con la generacion de acidos carboxilicos (Brillas, 2014), como se muestra de
manera general (Barrera Diaz, 2004) en la reaccion 4.25.

Fe(OH)*" + hv — Fe?* + *OH (4.25)

Se ha observado que cuando hay en el sistema moléculas complejas que son dificiles de
oxidar; la radiacion de luz UVA permite una rapida fotdlisis de estas moléculas. Entonces,
estas se mineralizan de acuerdo con la reaccion general 4.26 (Zuo & Hoigné, 1992).

2Fe(C,0,),(3™) + hv — 2Fe*?2+ (2n-1)C,0,2 + 2CO, (4.26)

La radiacion UVC también permite que se lleve a cabo la fotdlisis del peroxido de hidroge-
no para generar radicales hidroxilos, incrementando la capacidad oxidativa del sistema.

Una desventaja del proceso FEF es el costo excesivo de energia que se consume
de la luz artificial UV. Debido a esto ha surgido como una alternativa el método FEFS,
donde el agua contaminada se expone a la luz del sol, ya que esta es una fuente de
energia renovable (Irmak et al., 2006).

4.7 Métodos de cuantificacion peroxido residual

Existen diferentes métodos de cuantificacion de peréxido de hidrogeno; entre los mas
comunes se encuentran los siguientes:
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a) Titulacién yodométrica (Kolthoff,1920)

El H,O, oxida el yoduro a yodo con la presencia de un acido y un catalizador, en este
caso molibdeno. El yodo formado se analiza mediante titulacion, como método quimico
cuantitativo, utilizando como reactivo valorante al tiosulfato e incorporando almidon
como indicador. Las reacciones que ocurren son las siguientes (reaccion 4.27 y 4.28):

H,0, + 2 KI + H,SO, — |, + K,SO, + 2 H,0 (4.27)
l, + 2 Na,S,;0; — Na,S,04 + 2 Nal (4.28)

b) Oxalato de titanio (Espectroscopicamente) (Sellers,1980)

La muestra es clarificada por tratamiento con cloruro de aluminio y solucién de hidroxido
de sodio; una vez clarificada, el peroxido de hidrogeno reacciona con potasio titanio
oxalato en medio acido para formar el complejo acido amarillo pertitanico. Este complejo
es medido espectroscopicamente a 400 nm, mientras que la intensidad de la absorbancia
depende de las concentraciones del oxalato de titanio (IV) y el acido sulfurico.

c) Bicarbonato de cobalto (Masschelen, 1977)

El peréxido de hidrogeno reacciona con el ion cobalto para producir un complejo pe-
roxo-cobalto. La absorbancia de 260 nm de la muestra, es comparada con una curva de
referencia generada por el estandar de solucion de peroxido de hidrogeno.

d) Sulfato de titanio (Eisenberg, 1943)

Este proceso se basa en la reaccion entre el perdxido de hidrogeno y el sulfato de titanio
para formar un peroxo-complejo de color amarillo, cuyo maximo de absorbancia esta
cercano a 408 nm. Esta medida se relaciona proporcionalmente con la concentracion
de perdxido de hidrogeno de la muestra.
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CAPITULO 5

TRATAMIENTO DE CONTAMINANTES MEDIANTE PROCESOS
FOTOCATALITICOS EN FASE HETEROGENEA: ASPECTOS TECNICOS,
ECONOMICOS Y AMBIENTALES

Dorian Prato Garcia? Rubén Vasquez Medrano®, Michel Vedrenne©

5.1 Procesos fotocataliticos en fase heterogénea

El didxido de titanio (TiO,) se presenta en la naturaleza principalmente en tres formas:
anatasa, rutilo y brokita (Ameta et al., 2018; Rahimi et al., 2016). La brokita es la forma
menos abundante y la mas compleja de obtener en estado puro mientras que el rutilo
y la anatasa son las formas mas estables para tamafios de particula mayoresa 35 nmy
menores a 11 nm, respectivamente (Ameta et al., 2018; Gaya, 2014; Fujishima et al.,
2008; Rahimi et al., 2016). Las tres formas del TiO, exhiben propiedades fisicoquimicas
semejantes (tabla 5.1); no obstante; el desempefio de cada forma en las diferentes
aplicaciones desarrolladas hasta el momento resulta bien diferente (Ameta et al., 2018;
Gaya, 2014; Fujishima et al., 2008; Rahimi et al., 2016).

Comparado con otros 6xidos semiconductores, el TiO, es un material que presenta
una diferencia apreciable entre las bandas de valencia (BV) y de conduccién (BC); esto
lo convierte en una sustancia atractiva en aplicaciones tan variadas como la producciony
almacenamiento de hidroégeno (H,), fotorreduccion de dioxido de carbono (CO,) hasta
combustibles ligeros (CH,, C;H,, CH;0H, C,H;OH), remediacion de suelos, purificacion
de aire (NOy, SOy), el desarrollo de capacitores, superficies autolimpiables, aplicaciones
médicas, produccion de electricidad mediante celdas fotovoltaicas, dispositivos electro-
cromicos, la potabilizacion de agua, la mineralizacion y/o biocompatibilizacion de aguas
residuales recalcitrantes y toxicas (colorantes, herbicidas, plaguicidas, antibidticos,
sustancias aromaticas, efluentes petroquimicos), entre otros (Chen & Mao, 2007; Gaya,
2014; Horikoshi & Serpone, 2018; Prato-Garcia & Buitron, 2011; Rahimi et al., 2016;
Spasiano et al., 2015). La magnitud de la diferencia entre la BV y la BC, esta relacionada
con el nivel energético de los fotones que pueden ser aprovechados por el material.

En el caso del TiO,, solo los fotones con longitud de onda menor a 400 nm pueden
inducir procesos de naturaleza fotocatalitica; esto implica que dicha sustancia puede
aprovechar entre el 2.5%-3.5% de los fotones presentes en la radiacion solar natural
(Ameta et al., 2018; Chen & Mao, 2007; Gaya, 2014). Aunque otras sustancias permiten

2 Universidad Nacional de Colombia-Sede Palmira-Facultad de Ingenieria y Administracion. Carrera 32 nim. 12-00,
Chapinero, Via Candelaria, Palmira, Colombia.

® Departamento de Ingenieria Quimica, Industrial y de Alimentos (DIQIA), Universidad Iberoamericana, Prolongacion
Paseo de la Reforma 880, 01219, Ciudad de México, México.

¢ Departamento de Ingenieria Quimica y Medio Ambiente, Universidad Politécnica de Madrid, calle José Gutiérrez
Abascal 2, 28028, Madrid, Espafa.
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hacer un uso mas eficiente de los fotones presentes en la region visible del espectro, el
TiO, presenta propiedades que lo hacen Unico para el tratamiento y la potabilizacion de
agua. El TiO,, es un catalizador de bajo costo que se produce a gran escala, tiene una
resistencia elevada a la corrosion quimica y fotoquimica, puede ser usado en suspension
(lechada) o soportado; esto ultimo permite su aplicacion en sistemas de reaccién en
modo batch y en continuo; finalmente, es un material no toxico (Chen & Mao, 2007;
Horikoshi & Serpone, 2018; Spasiano et al., 2015).

Tabla 5.1 Caracteristicas generales de las formas cristalinas mas importantes del TiO,
Anchode Longitud de

Nombre Propiedades del cristal

banda, eV onda util, nm

Sistema cristalino: tetragonal; tamafo del cris-
tal=<11 nm; atomos por celda (Z)=4; dimensio-

Anatasa, A 3.19 385 nes de celda (A): a=3.78 y ¢=9.51; volumen de
celda: 135.3 A%; densidad (g/cm?)=3.83.
Sistema cristalino: tetragonal; tamafo del cris-

Rutilo, R 3.00 405 tal=>35 nm; atomos por celda=2; dimensiones

de celda (A): a=4.58 y c=2.95; volumen de celda:
62.1 A3, densidad=4.24.

Sisterna cristalino: ortorrobmbico; tamano del cris-
tal=11-35 nm; atomos por celda=8; dimensiones
de celda (A): a=9.18, b=5.45, c=5.15; volumen
de celda: 257.4 A3 densidad=4.17.

Fuente: (Chen & Mao, 2007; Gaya, 2014; Suib, 2013).

Brokita, B 3.11

Independientemente del objetivo planteado para el proceso (eliminacion de olores,
sintesis de materias primas, potabilizacion, desinfeccion, biocompatibilizacion, y minera-
lizacion) y del tipo de sustancia presente en el medio de reaccion (colorante, herbicidas,
bacterias, patdgenos, compuestos aromaticos, usos médicos); la actividad fotocatalitica
comienza cuando un foton con un nivel energético hv apropiado (~385-400 nm) incide
sobre el TiO,. La energia de un fotdn es absorbida por un electrén e- de la BV, lo que le
permite ser promovido a la BC ez dejando un hueco hg,* en su BV (figura 5.1).

Esimportante aclarar que la absorcion de fotones con niveles energéticos inferio-
res o la absorcion de radiacion a mayores longitudes de onda conduce esencialmente a la
disipacion de energia, lo cual no tiene efecto sobre la eficiencia del proceso fotocatalitico
(Ametaet al., 2018; Chen & Mao, 2007; Fujishima et al., 2008). En un semiconductor la
banda de valencia esta ocupada con e- que poseen niveles estables de energia mientras
que la banda de conduccion, con mayor nivel energético, esta vacia. En general, los e-
en la banda de conduccion reducen el oxigeno (O,) presente en el medio y dan lugar
al radical superoxido (O3~, E°=0.9-1.0 V, reaccion 5.1) mientras que los huecos de la
banda de valencia difunden hasta la superficie y reaccionan con el agua (H,0) adsorbida
dando lugar a radicales hidroxilo (HO®, E°=2.8 V, reaccion 5.2).
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Figura 5.1 Esquema simplificado de generacion de especies
activas en un proceso fotocatalitico heterogéneo

BV

h+

Vale la pena mencionar que el radical superdxido también puede reaccionar con otras
especies y dar lugar a la formacion de radicales hidroxilo (reacciones 5.3-5.5) (Blanco
& Malato, 2003; Malato et al., 2009; Sakkas et al., 2010).

O, + epc— 03” (5.1)
H,O + hiy — HO® + H* (5.2)
07" +H"—> HO; (5.3)
2HO; - H,0, + O, (5.4)
H,0, + e~ — HO®* + HO- (5.5)

Los radicales mencionados participan en la mineralizacion o biocompatibilizacion de
la materia organica (MO) presente en el medio de reaccion (reacciones 5.6-5.7). La
mineralizacion implica la transformacion de la MO presente hasta sustancias altamente
oxidadas como agua (H,0), dioxido de carbono (CO,) y acidos minerales (sulfarico,
clorhidrico y nitrico); por lo general, la obtencion de efluentes mineralizados incrementa
el consumo de reactivos o el tiempo de reaccion (Blanco & Malato, 2003; Malato et al.,
2009; Prato-Garcia & Buitron, 2011; Sakkas et al., 2010). La biocompatibilizacion de la
MO toxica o recalcitrante implica su transformacion hasta sustancias estructuralmente
mas simples como los acidos carboxilicos los cuales pueden ser degradados de forma
eficiente por via biologica (Belalcazar-Saldarriaga et al., 2018; Malato et al., 2009; Oller
et al., 2011). Los costos operacionales de los procesos de oxidacidon avanzada hacen
que la biocompatibilizacion, en lugar de la mineralizacion, sea mas atractiva debido a
la reduccion observada en los costos de tratamiento promedio (Belalcazar-Saldarriaga
et al., 2018; Malato et al., 2009; Spasiano et al., 2015).
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Al mismo tiempo que se lleva a cabo un proceso fotocatalitico, se pueden pre-
sentar las llamadas reacciones indeseables, por ejemplo: la recombinacion de los ez y
los hg, lo cual conduce Gnicamente a la liberacion de energia (Ameta et al., 2018;
Chen & Mao, 2007). Debido a la reactividad elevada de los radicales HO®, estos pue-
den reaccionar entre si (reaccion 5.8) y con el H,0, (reaccion 5.9) introducido para
reducir las reacciones de recombinacion de ezc” y hg,* (Ameta et al., 2018; Gaya, 2014;
Malato et al., 2009; Sakkas et al., 2010). Las especies generadas por dichas reacciones
se caracterizan por su menor poder oxidativo, lo cual se traduce en una reduccion de
la eficiencia del proceso y en un aumento de los costos operativos debido al consumo
elevado de reactivos (Malato et al., 2009; Sakkas et al., 2010).

03~ + MO —»—— subproductos —-—— H,0 + CO, (5.6)
HO*® + MO ——— subproductos ——— H,0 + CO, (5.7)
2HO*® — H,0, (5.8)
HO* + H,0, —» HO5 + H,0 (5.9)

Las reacciones de recombinacion han sido un tema de creciente interés debido al peso
que tienen en el desempefio de los procesos fotocataliticos (Ameta et al., 2018; Chong
et al., 2010; Fujishima et al., 2008; Malato et al., 2009; Schneider et al., 2014). En ge-
neral, el uso de mezclas de anatasa/rutilo, la reduccion del tamafo del cristal a nivel
nanométrico, el dopado del semiconductor con elementos metalicos (hierro, vanadio,
rodio, paladio, plata) y no metalicos (nitrobgeno, carbono, boro, fésforo, azufre, fltor,
yodo, y sus mezclas), y la introducciéon de O,/H,0, son alternativas que reducen de
manera apreciable las reacciones de recombinacion y al mismo tiempo derivan en la
formacion de especies oxidantes (Ameta et al., 2018; Chong et al., 2010; Fujishima et
al., 2008; Gaya, 2014; Shaham-Waldmann & Paz, 2016).

Con respecto al dopado, se debe indicar que es una modificacion que tiene como
objetivo reducir el ancho de banda prohibida del semiconductor mediante la adicion de
impurezas (Ameta et al., 2018; Gaya, 2014). El dopado permite la generacion de nuevos
niveles energéticos entre las bandas de valencia y de conduccion; esto se traduce en
una reduccion en la cantidad de energia requerida para promover los e~ de la BV hasta
la BC (Ameta et al., 2018; Gaya, 2014). Asimismo, tiene un impacto en la morfologia,
el area superficial, y en las propiedades electromagnéticas del material semiconductor.
Como consecuencia del dopado algunos autores reportan las siguientes ventajas: i)
reduccion de la tasa de recombinacion de esc y hg/, ii) aumento del area superficial,
iii) incremento del tamafio de poro, iv) mejoramiento de la cristalinidad, v) extension
del rango del espectro Gtil para los procesos fotocataliticos (Ameta et al., 2018; Chen
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& Mao, 2007; Fujishima et al., 2008; Gaya, 2014; Horikoshi & Serpone, 2018; Rahimi
et al., 2016; Shaham-Waldmann & Paz, 2016).

El co-dopado (combinacion de diferentes especies donadoras y aceptoras), el de-
sarrollo de semiconductores compuestos (combinacién de semiconductores con anchos
de banda grandes y pequefos), la sustitucion de especies metalicas dentro del material,
y la sensibilizacion del catalizador con colorantes naturales y sintéticos han resultado
bastante efectivas para mejorar la eficiencia del catalizador (Gaya, 2014; Horikoshi &
Serpone, 2018; Rahimi et al., 2016; Shaham-Waldmann & Paz, 2016).

Debido a factores operativos como la disponibilidad limitada de radiacion solar, la
solubilidad parcial del O,, y el consumo energético para la homogenizacion del medio de
reaccion, la modificacion del catalizador y la introduccion de sustancias como el H,0,
resultan bastante atractivas (Ameta et al., 2018; Gaya, 2014; Spasiano et al., 2015). El
desempefio del TiO, en procesos fotocataliticos (grado de mineralizacion, velocidad de
remocion del contaminante) depende de parametros como el método de preparacion
y la temperatura de recocido, debido a su impacto en el tamafio de particula, el area
superficial, el tamafio de poro, y las vacancias de oxigeno (Bessergenev et al., 2015;
Gaya, 2014; Gorska et al., 2008). De igual forma, la intensidad de la radiacion y el origen
de la misma (natural vs artificial), el pH, la temperatura del medio, el tipo de conta-
minante presente y su concentracion, la presencia de agentes oxidantes diferentes al
perdxido de hidrogeno (KBrOs, Na,S,05), y la complejidad del agua residual (presencia
de cloruros, carbonatos, fosfatos, y nitratos) tienen un impacto notable en la eficiencia
del proceso (Ameta et al., 2018; Chong et al., 2010; Gaya, 2014; Malato et al., 2009;
Nguyen et al., 2016; Prato-Garcia & Buitron, 2011; Rauf & Ashraf, 2009; Rahimi et al.,
2016; Spasiano et al., 2015).

Se debe destacar que el uso de TiO,, en suspension o depositado sobre una pe-
licula, ha sido probado de forma exitosa en un gran niUmero de contaminantes a nivel
de laboratorio, escala piloto y semi-industrial (tabla 5.2). A diferencia de lo observado
en procesos Fenton, actualmente no se dispone de sistemas de reaccion capaces de
manejar caudales en el rango comprendido entre los 1.000 (m3/dia) y los 86.000
(m3/dia) (Garcia-Segura et al., 2016 ). Algunos de los aspectos operacionales que han
limitado su aplicacion a gran escala son: la disponibilidad limitada de radiacién solar, el
costo econdémico y ambiental asociado a la recuperacion del catalizador, y la pérdida
de eficiencia o desactivacion del TiO, a medida que se incrementa el nimero de ciclos
de uso (Blanco & Malato, 2003; Horikoshi & Serpone, 2018; Malato et al., 2009; Rahimi
et al., 2016; Shaham-Waldmann & Paz, 2016; Spasiano et al., 2015). Debido a su im-
portancia, a continuacion se desarrollara un analisis de los factores que resultan claves
para el desempefio de procesos de tratamiento en fase heterogénea.

Capitulo 5. Tratamiento de contaminantes mediante procesos fotocataliticos en fase heterogénea... 81



Contaminante

Tabla 5.2 Tratamiento de sustancias recalcitrantes mediante
procesos fotocataliticos heterogéneo

Catalizador

Descripcion del reactor

Desempefio del proceso

Fuente

El estudio tuvo como objetivo la se-
leccion de la mejor condicion ope-

Mezcla de CPC batch flujo cerra- : . .
A X rativa (pH, TiO,) y la evaluacién
naranja acido do; NT=1; MT=pirex; L,
7 (50 mg/L) Anatasa en FC=1.06: FR=solar del efecto de la concentracién de  (Prato-
N ' o T H.0, y de la mezcla en la eficiencia ~ Garcia &

rojo acido 151 polvo (99.8%);  natural; Virr=42%; o - .

. del proceso. TiO,=1 g/L; TT=240  Buitrén,

(50 mg/L),azul  suspension Vv=57%; Vr=600 mL; . oo e

4cido 113 (50 V;=1200mL;Fl=t.2 MM PD=84%; ABSwen=25%; CO-  2011)

m /L) (L/mln) ' Trem=20%. TiO=1 g/L, H,0,=580

9 : mg,/L; TT=240 min; PD=100%; ABS-
rem=86%; COTrem=88%.
Batch flujo cerra-
Degusa L e, 1005 /L TT=360 min (o

Naranja acido 7 (Evonik) P25; P PD=94%;

suspension (400W); V=273 mL; o al., 2011)
p VT:100 mL; FL:lOO COTREM—44/O.
(mL/s).
Naranja acido 7 Batch flujo cerra- o _
(NA7,39 mg/L) do; MT=pirex; FR= Para el NA7: Ti0;=0.5 g/L; TT=70  (juang et
L . Degussa . S min; PD=99%; COTrem=90%. Para [, 2010)

y rojo reactivo 2 . Lampara mercurio at,
(Evonik) P25; ' el RR2: PD=99%. Para a mez-

(RR2, 55 mg/L); ’, HL400EH-5 (400W); - 4

Mezcla NA7-RR2 ~ SHSPENSION Ve=800 mL; V,=1000 G2 (NA7=32 y RR2=55 mg/L)

! PD=99%, TT=85 min.

(32-55, mg/L) mL )

Resina fenol- geii:z%rn :wa;c:ét(i:s; Se estudid el efecto de la temperatu-

Fenol formaldehido N?T: irex Fl§=radia—. ra de calcinacién. A200°Cselame-  (Lietal.,
(FF) dopada cic')npsolalr natural: jor condicidn operativa: Prev=63%, 2018)
con TiO, ' TT=450 min.

V=100 mL.
Reactor batch con
agitacion magnética.
Dequssa MT=pirex, FR=lampa-  Se evalué el efecto de la dosis de (Abramovic

Clomazona (E\?onik) P25 ra de mercurio (125 TiO, y el pH en la eficiencia del et al

(herbicida) suspension ! W, Philips, HPL-N, proceso. TT=55 min; pH=10.3; 201;)

P UV-visible)+ldmpara  Prew=100%; COTren=100%.
halégena (25W, Phi-
lips); Vr=40 mL.
Reictgr: batch c’?.n Se evaluaron los sistemas H,0,/UV,
agitacion magnéti- - ) _

Fenol, o-cresol, Degussa ca. FR=Lampara de Eaf/ﬂ:(oljégzc/;—rl‘g;c/ig:'ell 1(53(3 (Nguyen et

4-clorofenol (Evonik) P25; mercurio (100W, ) ) e guy

L TiO,-UV 34 mg/L-1 g/L-180 min  al., 2016)
(4-cp) suspension HL100CH-5);
MT=pirex; Vx=1000 UV. Prem=fenol (97%), o-cresol
mL. ’ (94%), 4-cp (99%).
. Se evalud el efecto del metal en la
Reactor batch flujo  eficiencia de remocion. Reactor
Nanoparticulas f}e\;radg:\l/:vR=LampareT batch: 0.5%Pd/TiO2: Prem=fenol
de Auy Pd MTE6 W, 3\5/0_”1“3)6 (80%); TT=120 min. 0.5%Au/ (v,
Fenol soportadas SpIrex; Ve=2 TiO.: Prem=fenol (69%); TT=120 9
mL. Reactor tipo 2 al., 2018)
en Degussa min. Reactor percolador: 0.5%Au/ ’

(Evonik) P25

lecho percolador:
Vk=300 mL; MT=-
cuarzo.

TiO,: Prev=fenol (70%). La lixivia-
cion del metal reduce la eficiencia
del proceso.
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Reactor batch con

Se determiné el efecto de agentes

Propazina, agitacion magnéti-  secuestrantes de radicales y acep-
. ] Degussa iz N
cianazinay (Evonik) P25; ca. FR=Lampara de tores de electrones. TiO,=1 g/L; (Yanget
terbutilazina suspension ’ xendn (300W, 350-  TT=90 min; P =Propazina (92%), al., 2016)
(herbicidas) P 780 nm); MT=pirex; cianazina (91%); terbutilazina
V=150 mL. (95%).
Re‘j‘ftot ‘batch con e eyaluaron los sistemas H,0,/UV,
agitacién mag- - - Z
Fenol, o-cresol, Degussa nética. FR=Lam- Ti02/UV, H:0,/Ti02/UV. TT=180
. - min; Mejores condiciones: H,0.-  (Nguyen et
4-clorofenol (Evonik) P25; para de mercurio . ;
0 . TiO-UV 34 mg/L-1 g/L-180 min  al., 2016)
(4-cp) suspension (100W, HL100CH); UV. Praw=fenol (97%) |
MT=pirex; Vz=1000 - TRew=TeNo °J, O-creso
mL. (94%), 4-cp (99%).
. Se evalud el efecto del metal en la
Reactor ba_tch flujo  eficiencia de remocién. Reactor
Nanoparticulas cheillfragfé\l;\/R;LSaomparé batch: 0.5%Pd/TiO,: P, =fenol
de Auy Pd (6*8W, 350 nm);  (g60). TT=120 min. 0.5%Au/ )
MT=pirex; Vk=100 - _ o - (Yilleng et
Fenol soportadas . TiO,: P, =fenol (69%); TT=120
mL. Reactor tipo 2" REM o al., 2018)
en Degussa lecho percolador: M- Reactor percolador: 0.5%Au/
(Evonik) P25 Ve=300 mL: MT=. TiO;: P =fenol (70%). La lixivia-
cuarzo. ’ cion del metal reduce la eficiencia
del proceso.
Se evalud el desempefo del cataliza-
. Reactor batch con dor tipo compuesto en la eficiencia
Material N - .
compuesto agitacion magnética.  del proceso. TiO2: 10 mg; NM=20
Naranja de i op FR=Lampara de mer- mg/L; TT=50 min; PD=80%; CO- (Luetal.,
metilo (NM) bi%carbén— curio (500W, 360  Tgrem=56%.; BC-TiO02:10 mg; NM=20  2019)
Ti0, (BC-TiO,) nm); MT=cuarzo; mg/L; TT=50 min; PD=99%; CO-
? ' Ve=40 mL. Trew=84%. Buen desempefio luego
de 5 usos.
Tio Reactor batch flujo  Se evalu6 el impacto del soporte
Fenol v Azul % ;rtado cerrado. FR=Lampara  malla de acero (MA) y fibra tejida
reacti\yo 19 (PFZ)S P9O de mercurio (6*15W,  (FT) enlaeficiencia. Fenol: Prev=38-  (Oblak et
¢ ' 290-390nm); MT=-  94%. AR19=72-99%. La FT resulta al., 2018)
(AR19) P500) sobre . ~ , . . B
MA v FT borosilicato; Ve=1500  mas efectiva debido a su capacidad
yrk mL. para soportar mas material.
Se evalud el impacto de del pH, po-
Reactor batch con tenciade laldmpara, concentracion
Dequssa agitacion magnética.  RC, dosis de TiO,, dosis de H,0, en
Roio conao. RC (Evgonik) P25 FR=Suntest CPS+He- el PD del RC. Las condiciones 6p-  (Sakkas et
) 90 cuSpension ! raeus (xendn, 1500W, timas de operacion: TT=60 min; al., 2010)
P 290 nm); MT=cuarzo;  Ti0,(1163), H,0.(8.1 mg/L)y con-
V=50 mL. dujeron a un PDD=90%. Los demas
factores no resultaron significativos.
Se evalud el efecto del pH y de la
Reactor tipo colum- Presencia de aniones (F, SO,
na en condiciones H2PO4, ClOs) y cationes (Ni%,
Rojo reactivo 2 Degussa batch. FR=Tubos UV Cu®) presentes de forma comin en (Hu et al
y Azul catidnico (Evonik) P25; fluorescentes (Vi- efluentes textiles. A pH acido (2.4) 2003) v
X-GRL suspension ber-lourmat, modelo  los aniones tienen un efecto positi-

T-15 L/8D, 8*15W,
365 nm); MT=pirex.

vo en el PREM mientras que a pH
(10.8) basico su efecto es negativo.
TT=60 min.
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Degus.sa Reactor batch abierto Se determino el efgcto del TiO, pre- (Watts &
4-clorofenol (4 (Evonik) P25 , - sente en el material de soporte en
mg/L) soportado ala atmosfera asistido la eficiencia de remocién. TT=14 h; Cooper,
con lamparas UV. : ' 2008)

sobre concreto Prem=20%-70%.

Se determind el impacto de la pre-
Degussa sencia de Fe en la eficiencia de remo-

(Evonik) P25 Reactor batch flujo cién. La mejor condicién fue 0.73 mg

Dicloro difenil cerrado. FR=Lampa-

o . AN
tricloroetano soportadcl) 2 luz negra (5*6W, Fe**/mg TIO.zA PREM(TIO;). 85% en (Jangetal.,
como pelicula. un TT=20 min. Prem(Fe/Ti0,)=96%  2005)
(DDT,) . 365nm); MT=boro- . .
Mezcla TiO,/ L en un TT=20 min. Los mejores des-
silicato; Vk=2500 mL. o
Fe. empenos fueron observados a pH

basico (10.4).

Nota: CPC=colector parabdlico compuesto; NT=nimero de tubos; MT=material del reactor; FC=factor de concentra-
cion; Vire=volumen irradiado del reactor; VM=volumen muerto del reactor (no-irradiado); Vk=volumen del reactor;
Vr=volumen total; FL=velocidad del flujo; TT=tiempo de tratamiento; PD=porcentaje de decoloracién; ABSgev=remo-
cion absorbancia; COTrem=remocion carbono organico; Prem=porcentaje de remocion del contaminante.

5.2 Procesos fotocataliticos en fase heterogénea: aspectos cinéticos

Al igual que los procesos cataliticos heterogéneos convencionales, los procesos foto-
cataliticos comprenden al menos siete etapas: 1) transporte de contaminante hasta
la superficie del poro; 2) difusion del contaminante hasta el sitio activo; 3) adsorcion
del contaminante; 4) reaccion, la cual incluye la absorcion de un foton con la energia
apropiada para estimular el material semiconductor, la generacion de (esc™) y (hg,*), la
transferencia de los e~; 5) desorcion de los productos de degradacion; 6) difusion de los
productos hasta la superficie del poro; y 7) transporte de los productos generados hasta
el seno del fluido (Chong et al., 2010; Fogler, 2008; Fujishima et al., 2008; Gaya, 2014).

Cuando la difusion de productos y reactivos es rapida, en comparacion con la
reaccion, los cambios en el régimen de agitacion o flujo no tienen un impacto signifi-
cativo en la velocidad de reaccion. Por otro lado, cuando la reaccién es muy rapida, la
velocidad de reaccion puede verse favorecida por el régimen de agitacion (Chong et
al., 2010; Blanco & Malato, 2003; Fogler, 2008; Gaya, 2014). Parametros de proceso
como la masa del catalizador, la concentracion del contaminante, la longitud de onda y
la intensidad de la radiacion incidente, y la temperatura afectan la velocidad de reaccion
(Chong et al., 2010; Blanco & Malato, 2003; Gaya, 2014).

En la literatura se describen dos tipos de mecanismos aplicables para explicar
el fendbmeno que ocurre sobre la superficie del catalizador (Blanco & Malato, 2003;
Fogler, 2008; Gaya, 2014; Suib, 2013). El mecanismo de Eley-Reidel supone que las
moléculas presentes en el seno de la solucion interactian con especies pre-adsorbidas
o con los sitios activos del material semiconductor. Por otro lado, en el mecanismo de
Langmuir-Hinshelwood (LH), se supone que la interaccion ocurre entre las moléculas
pre-adsorbidas y las especies presentes en la superficie (pre-adsorbidas o sitios activos).

Aunque la eliminacion de un contaminante ha sido representada frecuentemente
por modelos simplificados de orden cero, uno, y dos; el modelo LH es uno de los mas
aceptados por la comunidad cientifica (Blanco & Malato, 2003; Fogler, 2008; Gaya, 2014;
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Suib, 2013). Buena parte de los estudios desarrollados evidencian que la remocién de
un contaminante con TiO,, y en menor grado su mineralizacion, siguen un modelo LH
(reacciéon 5.10). El modelo LH considera que el sistema de reaccion se encuentra en un
equilibrio dinamico, que la reaccion ocurre esencialmente en la superficie del catalizador,
la competencia entre los productos de degradacion y las especies reactivas oxigenadas
por los sitios activos del catalizador no es limitante. En dicha ecuacion r representa la
velocidad de remocion del contaminante (mg/L-min), k, y K representan las constantes
de reaccion y adsorcion del sistema, y C la concentracion del contaminante (Blanco &
Malato, 2003; Chong et al., 2010; Gaya, 2014; Malato et al., 2009; Rauf & Ashraf, 2009;
Suib, 2013). Cuando el proceso es controlado por la difusion, es decir, la reaccién y la
desorcion son muy rapidas, se presenta una concentracion practicamente despreciable
de moléculas adsorbidas sobre el catalizador (Blanco & Malato, 2003; Gaya, 2014; Rauf
& Ashraf, 2009; Suib, 2013).

En este tipo de sistemas la velocidad de reaccion es proporcional a la concentra-
cion de sustrato en el seno de la solucion, tal y como ocurre en el caso de una ley de
orden uno (Ec. 5.11). Se debe sefalar que cuando la concentracién del contaminante
es muy baja, el termino KC es mucho menor que 1y la ley de velocidad se puede reducir
a una pseudo cinética de orden uno (Ec. 5.11). El modelo LH puede ser reducido a una
pseudo cinética de orden cero cuando el término del denominador sea aproximado a
KC (KC>>1, Ec. 5.12).

dC _ kKC _k,,,C

F=4dt T T+KC 1+KC (5.10)
__dc _ _

r=-0 = kKC = KpseudoC (5.11)
_dC _k,

TTd T K (5.12)

5.3 Factores que afectan el desempefio de procesos fotocataliticos en fase
heterogénea

5.3.1 Preparacion y activacion del catalizador

La preparacion y la activacion del catalizador son etapas que afectan la actividad y la
estabilidad debido al impacto que tienen sobre las propiedades superficiales y estruc-
turales del material (area, composicion y distribucion del cristal, porosidad, ancho de
banda prohibida, tamafio de particula, etc.) (Ameta et al., 2018; Chen & Mao, 2007;
Fujishima et al., 2008; Gaya, 2014; Gorska et al., 2008; Li et al., 2018; Nguyen et al.,
2016; Oblak et al., 2018; Rahimi et al., 2016; Schneider et al., 2014; Suib, 2013). De igual
forma, la actividad y la estabilidad, tienen consecuencias en el desempefo econémico
y ambiental del proceso foto-catalitico; teniendo en cuenta que las dos determinan
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el tiempo de reaccion (y por tanto el consumo energético del proceso) y la tasa de
recambio del catalizador (Chen & Mao, 2007; Fujishima et al., 2008; Gaya, 2014; Sch-
neider et al., 2014; Suib, 2013). Debido a la importancia de la estructura superficial de
un semiconductor en su eficiencia fotocatalitica, se han desarrollado un gran nimero
de técnicas para garantizar un material con gran actividad y estabilidad; a continuacion
se describen algunas de las mas comunes.

5.3.1.1 Método sol-gel

Este método es empleado para la sintesis de TiO, amorfo y cristalino. El proceso de sin-
tesis involucra la hidrolisis y polimerizacion de materiales precursores (sales inorganicas
metalicas o alcoxidos metalicos). Tras la pérdida del solvente, se genera un gel sélido que
por calentamiento (200-400 °C) se convierte finalmente en un material ceramico. Este
método es empleado frecuentemente para el dopado de TiO, con metales de transicion
y para la fabricaciéon nanoparticulas de TiO, con diferentes formas (tubos, alambres,
hojas) y para el desarrollo de peliculas con actividad fotocatalitica (Chen y Mao, 2007;
Gaya, 2014; Rahimi et al., 2016; Schneider et al., 2014; Suib, 2013). Este método ge-
nera materiales bastante uniformes y presenta como atributos su bajo costo, la pureza
elevada de los productos obtenidos, y su facilidad para realizar dopado de materiales.

5.3.1.2 Método de calcinacion a alta temperatura

Este método es usado principalmente para preparar las formas anatasa y rutilo o sus
mezclas. El proceso inicia generalmente a partir de una sintesis tipo sol-gel; sequida-
mente, la calcinacion a temperaturas medias (<600 °C) conduce a la formacion de
anatasa. El aumento constante de la temperatura hasta 800 °C hace que se presente
un cambio de fase y se genere la forma rutilo. Algunos autores mencionan que durante
el proceso de calcinacion es factible que se presente la aglomeracion del material y se
genere un producto con gran tamano de particula, lo cual reduce la actividad foto-ca-
talitica del TiO, (Chen & Mao, 2007; Gaya, 2014; Rahimi et al., 2016; Schneider et al.,
2014; Suib, 2013).

5.3.1.3 Método mezclado de solventes y calcinacion a alta temperatura

En este método, se mezclan diferentes fases de TiO, en un determinado solvente (al-
coholes). Posteriormente, el solvente es eliminado completamente y un proceso de
calcinacion a alta temperatura permite obtener anatasa, rutilo o sus mezclas. Como
ventaja se tiene que el método permite regular el contenido de las fases de TiO,, pero
la operacion a temperatura elevada conduce a mezclas no uniformes (aglomeradas)
con menor actividad catalitica (Chen & Mao, 2007; Gaya, 2014; Rahimi et al., 2016;
Schneider et al., 2014; Suib, 2013).
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5.3.1.4 Método de deposicion quimica o fisica de vapor

La deposicion de vapor (DV) hace referencia a un grupo de procesos en los cuales un
material se encuentra en fase vapor y es posteriormente condensado hasta formar un
material s6lido. La DV puede ser usada para formar capas que modifican propiedades
claves para la actividad fotocatalitica del semiconductor (6pticas, eléctricas, térmicas
y quimicas) o para generar superficies cataliticas (cilindros, hojas, alambres). Varia-
bles como la presion y la temperatura pueden ser ajustadas para determinar la forma
(anatasa/rutilo), la cristalinidad, y la forma geométrica de las estructuras. El proceso
de DV se lleva a cabo a baja presion y en el caso tal que no se presente una reaccion
quimica se denomina deposicion fisica (Chen & Mao, 2007; Gaya, 2014; Rahimi et al.,
2016; Schneider et al., 2014; Suib, 2013).

5.3.1.5 Métodos oxidativos por via quimica y electroquimica

Este grupo de métodos permiten obtener TiO, a nivel nanométrico mediante el uso de
un oxidante (O,, H,0,, acetona) o a través del anodizado. Por la ruta quimica resulta
factible obtener nano-varillas de TiO, por precipitacion a temperaturas relativamente
bajas (70-90 °C). Se debe destacar que la adicién de F~y SO,2~ conducen a la formacion
de estructuras de anatasa pura mientas que la adicion de ClI- favorece la formacion de
rutilo. Por via electroquimica resulta viable la obtencion de nanotubos de TiO, por me-
dio de la oxidacion anddica de hojas de aluminio sometidas a voltajes variables (10-20
V) durante 10-30 min usando Pt como contra electrodo. La variacion de voltaje puede
ser usada para controlar tanto la longitud como el diametro de las estructuras a nivel
nanométrico (Chen & Mao, 2007; Gaya, 2014; Rahimi et al., 2016).

5.3.2 Concentracion del contaminante y del catalizador

Inicialmente, un incremento de la concentracion del contaminante y la del catalizador
tienen un efecto positivo en el grado de mineralizacion, la eficiencia de remocion del
contaminante, y en la constantes cinéticas (Abramovic et al., 2013; Blanco & Malato,
2003; Chong et al., 2010; Li et al., 2018; Matos et al., 2017; Nguyen et al., 2016; Pra-
to-Garcia & Buitrén, 2011; Rauf & Ashraf, 2009; Sakkas et al., 2010; Suib, 2013; Yilleng
etal., 2018).

Concentraciones de contaminantes estructuralmente diferentes (fenoles, aminas,
herbicidas, colorantes) en el rango comprendido entre 5-20 mg/L permiten alcanzar
porcentajes de mineralizacién y de remocion elevados (90-100%) en tiempos de reten-
cion relativamente bajos (60-120 min); incrementos adicionales de la concentracion
(50-300 mg/L) reducen hasta en un 40-50% la eficiencia del proceso (tabla 5.2). Di-
ferentes estudios coinciden que la reduccion de la relacion existente entre el nUmero
de sitios activos en el catalizador y el nimero de moléculas tiene un efecto directo en
la cantidad de especies oxidantes y reductoras disponibles en el medio para la trans-
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formacion del contaminante original (Chong et al., 2010; Gaya, 2014; Suib, 2013).
La transformacion parcial del contaminante resulta clave para el proceso puesto que
conduciria a efluentes potencialmente mas toxicos; asimismo, dichas sustancias podrian
desactivar el catalizador lo cual conduciria a su reposicion o a una etapa de regeneracion
mas temprana. Para un rango relativamente bajo de concentraciones del contaminante
(20-100 mg/L), un incremento en la concentracion del semiconductor tiene efectos
positivos en la eficiencia de remocion y de mineralizacion de los contaminantes (Blan-
co & Malato, 2003; Chong et al., 2010; Li et al., 2018; Matos et al., 2017; Nguyen et
al., 2016; Prato-Garcia y Buitrén, 2011; Sakkas et al., 2010; Suib, 2013; Yilleng et al.,
2018) (tabla 5.2).

Por otra parte, factores como la dispersion y el efecto de cribado causado por el
aumento de la concentracion reducen el desempefio del proceso (Blanco & Malato, 2003;
Chong et al., 2010; Prato-Garcia & Buitron, 2011; Sakkas et al., 2010; Suib, 2013). Otra
desventaja asociada al uso de altas concentraciones de catalizador es la aglomeracion
del mismo, lo que conduce a una reduccion en el nimero de sitios activos (Blanco y
Malato, 2003; Chong et al., 2010; Gaya, 2013; Prato-Garcia & Buitrén, 2011; Sakkas et
al., 2010; Suib, 2013). Este aspecto ha sido estudiado por diversos grupos teniendo en
cuenta que impacta el desempefio econdmico y ambiental del proceso.

La seleccion optima de la relacion catalizador-contaminante mediante analisis
multivariable ha permitido reducir la dosis del catalizador (30-50%) sin afectar de forma
notable el desempefio del proceso (Prato-Garcia & Buitron, 2011; Sakkas et al., 2010).

5.3.3 Temperaturay pH

Un incremento de la temperatura del medio de reaccion influencia de manera positiva,
por lo general, el tratamiento fotocatalitico de contaminantes en fase homogénea. En
el caso de procesos en fase heterogénea, buena parte de los estudios indican que el
incremento de la temperatura resulta negativo porque favorece la recombinacion de
cargas y la adsorcion de los contaminantes sobre la superficie del catalizador, debido
a su naturaleza exotérmica (Chong et al., 2010; Gaya, 2014; Malato et al., 2009; Suib,
2013). Aunque la operacion optima del proceso se presenta en el rango de tempera-
turas comprendido entre 20 °Cy 50 °C, el mejoramiento de la eficiencia del proceso
en la mayoria de los casos no compensa el impacto en la rentabilidad del proceso y en
su desempefio ambiental (Grisales et al., 2018). Una de las desventajas mas notables
durante el tratamiento de sustancias recalcitrantes mediante procesos de oxidacion
es el consumo de energia en operaciones de transporte y agitacion, el cual podria re-
presentar hasta el 80% de la huella de carbono del proceso (Blanco & Malato, 2003).
Teniendo en cuenta que algunos compuestos pueden presentar en medio acuoso carga
negativa, positiva o neutral. La seleccion del pH de operacion resulta de interés puesto
que afecta la carga superficial del semiconductor, el ancho de la banda prohibida, su
estado de agregacion asi como la carga del contaminante (Chong et al., 2010; Gaya,
2014, Malato et al., 2009; Sakkas et al., 2010; Suib, 2013). El pH en el cual el cataliza-
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dor presenta una carga cero (pHecz) es usado como referente para determinar el com-
portamiento del mismo en rangos variables de pH. Aunque el pHp; para los procesos
asistido con TiO, suele variar entre 6-8, la modificacion del catalizador con sustancias
como carbén activado (pHpc;=7-9) y grafeno (4-5) puede conducir a cambios aprecia-
bles en dichos valores (Chong et al., 2010; Gaya, 2014; Suib, 2013). Por ejemplo, a pH
acido el catalizador presenta una carga superficial positiva, lo cual facilita la adsorcion de
moléculas con carga opuesta (reaccion 5.13). Por otro lado, cuando el pH es basico, el
catalizador y las cargas negativas dominan sobre la superficie y se presenta una reduccion
apreciable en la eficiencia del proceso (reaccion 5.14). En el caso de moléculas neutrales
0 con carga positiva, el incremento del pH tiene mejora la eficiencia de remocion y de
mineralizacion de los contaminantes. Finalmente, cuando el pH del medio es igual al
pHecz, No hay repulsion de cargas y se presenta la agregacion y subsiguiente precipitacion
del catalizador (Chong et al., 2010; Gaya, 2014, Malato et al., 2009; Sakkas et al., 2010;
Suib, 2013). Aunque el fendbmeno de agregacion-precipitacion resulta negativo para la
eficiencia del proceso, es considerada una via muy eficiente (~97%) para recuperar el
catalizador después del proceso de tratamiento (Chong et al., 2010).

pH < pHecz —— TIOH + H* <> TiOH; (5.13)
pH > pHpc; —— TiOH + OH™ < TiO~ + H,0 (5.14)

Debido a la variabilidad de las caracteristicas de las aguas residuales, el ajuste del pH
resulta determinante para reducir el impacto de fenémenos como la agregacion del
catalizador y la repulsion electrostatica (Chong et al., 2010; Gaya, 2014, Malato et al.,
2009; Sakkas et al., 2010; Suib, 2013). Algunos estudios incluyen la seleccion del pH
dentro del disefio experimental; sin embargo, el analisis econdmico y las consecuencias
ambientales del mismo no han sido estudiados de forma detallada para los procesos en
fase heterogénea. Aunque el NaOH y el H,SO, no son sustancias de naturaleza toxica,
durante su sintesis se involucra el uso de cantidades de energia eléctrica, el consumo
de recursos no renovables y la emision de precursores de la lluvia acida (Belalcazar-Sal-
darriaga et al., 2018; Grisales et al., 2018; Salazar et al., 2018).

5.3.4 Longitud de onda e intensidad de la radiacion

El espectro electromagnético en la region ultravioleta puede ser dividido en tres subre-
giones: UV-A (320-400 nm, 3.1-3.9 eV), UV-B (290-320 nm, 3.9-4.4 eV), y UV-C
(100-290 nm, 4.4-12.4 eV). La UV-C es casi completamente absorbida por la atmosfera
mientras que la UV-B lo es en un 95%; por tal motivo solo una fraccion de la energia
radiante resulta Util para la activacion del semiconductor (Blanco & Malato, 2003; Fuji-
shima et al., 2008; Gaya, 2014; Suib, 2013). Adicionalmente, el TiO, posee un ancho de
banda prohibida de 3.2 V, lo anterior indica que se requiere fotones con una longitud de
onda menor o igual a 390 nm seran capaces de entregar la energia suficiente para iniciar
el proceso. El valor de la longitud de onda requerida A puede ser calculado mediante la
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ecuacion de Planck (Ec. 5.15). En dicha ecuacion h representa la constante de Planck
(6.626 10%* kg m?/s), c la velocidad de la luz (299.792 km/s), y E, el ancho de banda
prohibida del respectivo material. La modificacion del ancho de banda resulta notable
para hacer un mejor uso de los fotones presentes teniendo en cuenta que una reduccion
de la misma permitiria incrementar la actividad catalitica en la region visible (Blanco &
Malato, 2003; Fujishima et al., 2008; Gaya, 2014; Suib, 2013).

En procesos foto-cataliticos, se presenta una relacion positiva y directamente
proporcional entre el flux de fotones disponibles (/) y la velocidad de reaccion (r).
Cuando el flux es relativamente bajo, cualquier incremento del mismo conduce a un
aumento de r mientras que cuando el flux es moderado el valor de r es proporcional a la
raiz cuadrada de la radiacion incidente (r=/°%). La reduccion de la eficiencia es explicada
en la literatura por el aumento de la tasa de recombinacion de ez~ y hg,'. Finalmente,
cuando el flux es elevado, el factor limitante es la velocidad de transferencia de masa;
siendo la escasez de portadores de carga (O,, H,0,) o la presencia de productos de
degradacion sobre la superficie activa los posibles responsables de dicha condicion
(Blanco & Malato, 2003; Fujishima et al., 2008; Gaya, 2014; Suib, 2013).

A= hc (5.15)
EAB

5.4 Impacto de las caracteristicas del agua residual en la eficiencia del proceso

El uso de procesos de oxidacion avanzada en fase homogénea (Fenton, ultrasonido,
microondas, O;, 05/H,0,, UV/H,0,, UV/ 0;/H,0,) o heterogénea (TiO,, ZnO, procesos
electroquimicos) para el tratamiento de efluentes complejos (toxicos o recalcitrantes)
o la potabilizacion de agua ha sido un campo de estudio muy activo en los tltimos afnos
(tabla 5.2). Dichos procesos presentan ventajas operativas puesto que su eficiencia no
se ve afectada por la estructura o toxicidad de los contaminantes presentes, hacen uso
de reactivos no toxicos (Fe, TiO,, H,0,) y pueden usar fuentes de energia renovables
(radiacién solar) para la mineralizacién o biocompatibilizacion de efluentes (Belalca-
zar-Saldarriaga et al., 2018; Foteinis et al., 2018; Salazar et al., 2018). Por otro lado,
aspectos como la complejidad y el costo de algunos reactores, los costos operacionales
asociados al consumo de reactivos, y la huella ambiental del proceso debido al consumo
de energia (bombeo, agitacion, sintesis de reactivos) han sido considerados como los
mayores limitantes para su aplicacion a nivel industrial (Belalcazar-Saldarriaga et al.,
2018; Chong et al., 2010; Foteinis et al., 2018; Garcia-Segura et al., 2016; Salazar et
al., 2018; Spasiano et al., 2015).

Diferentes estudios evidencian que las caracteristicas de la matriz acuosa tiene
un impacto notable en la eficiencia y la velocidad de remocion de los contaminantes, en
los costos fijos y operacionales y en la capacidad de tratamiento (Belalcazar-Saldarriaga
et al., 2018; Chavaco et al., 2018; Chong et al., 2010; Grisales et al., 2018; Salazar et
al., 2018; ver también tabla 5.2).
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La turbiedad del agua, por ejemplo, reduce la eficiencia del proceso debido a la
absorcion y la dispersion de fotones dentro del seno del fluido. Valores de turbiedad
menores a 5 NTU (unidad de turbiedad nefelométrica) conducen a un buen desempefio
del proceso, mientras que valores superiores a 30 NTU no resultan apropiados (Chong
et al., 2010; Rincon & Pulgarin, 2003).

La presencia de iones (cloruro, sulfato, nitrato, carbonato, bicarbonato, fosfato)
y especies metalicas, por lo general, puede reducir la actividad catalitica del TiO,; sin
embargo, en algunos trabajos se sefiala que su efecto puede ser muy variable (Chong
et al., 2010; Gaya, 2014; Hu et al., 2003; Rauf & Ashraf, 2009; Rao et al., 2003). La
presencia de sales puede favorecer la aglomeracion de contaminantes coloreados, re-
ducir la disponibilidad de fotones como en el caso del nitrato, inducir la generacion de
precipitados y depdsitos sobre las superficies activas, y competir por los hg,* generados
(Chongetal., 2010; Gaya, 2014; Hu et al., 2003). Las especies reactivas generadas sobre
el catalizador pueden reaccionar a su vez con los aniones presentes y producir especies
de menor oxidante (reacciones 5.16-5.17). La principal consecuencia de la presencia
de dichas especies parece ser el incremento del tiempo de reaccion y el consumo de
reactivos (Chong et al., 2010; Gaya, 2014; Hu et al., 2003; Rauf & Ashraf, 2009; Rao
etal., 2003).

Cl-+HO*®* — CI* + OH"~ (5.16)
Clm+hg — ClI* (5.17)

5.5 Consideraciones sobre la seleccion de condiciones operativas, el tipo de reactor
y el modo de operacion en procesos en fase homogénea y heterogénea

Los procesos de oxidacion avanzada Fenton y TiO, asistidos con radiacion solar natural
han demostrado a escala laboratorio, piloto, semi-industrial que pueden hacer frente a
una gran variedad de contaminantes organicos e inorganicos (Blanco & Malato, 2003;
Belalcazar-Saldarriaga et al., 2018; Chong et al., 2010; Malato et al., 2009; Pouran et
al., 2015; Spasiano et al., 2015).

Las diferencias significativas observadas en la literatura en el costo promedio de
tratamiento (0.5-30 US/m?) reflejan el impacto de la variabilidad de las aguas residuales,
el consumo energético, la complejidad del reactor, y la capacidad de tratamiento de
los diferentes tipos de reactores usados (Belalcazar-Saldarriaga et al., 2018; Chong et
al., 2010; Foteinis et al., 2018; Grisales et al., 2018; Malato et al., 2009; Pouran et al.,
2015; Salazar et al., 2018; Spasiano et al., 2015).

La estrategia mas reportada en la literatura para hacer frente a los costos aso-
ciados al consumo de reactivos (principalmente H,0,, Fe, TiO,) ha sido el uso de un
disefio experimental (factorial, central compuesto, Box-Behnken, Taguchi) con el fin
de seleccionar las variables mas importantes para el proceso (dosis de Fe, H,0,, TiO,,
pH, concentracion del colorantes, intensidad de la radiacion UV) (Chavaco et al., 2017;
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Grisales et al., 2018; Malato et al., 2009; Pouran et al., 2015; Sakkas et al., 2010; Salazar
et al., 2018). Seguidamente, el uso de analisis de superficie de respuesta y redes neu-
ronales permite obtener la combinacion de condiciones operativas que minimizan el
uso de los recursos (por ejemplo: dosis de reactivos, tiempo de tratamiento, consumo
de energia) garantizando el cumplimiento las metas establecidas por el proceso (Cha-
vaco et al., 2017; Grisales et al., 2018; Sakkas et al., 2010; Salazar et al., 2018). Dichas
estrategias han conducido a reduccion apreciables en el tiempo de tratamiento y en el
consumo de reactivos, como se muestra en la tabla 5.2.

Buena parte de los procesos de tratamiento reportados en la literatura hacen
uso de reactores tubulares tipo CPC (colector parabdlico compuesto); los cuales se
caracterizan por las eficiencias de remocioén o mineralizacion del contaminante y los
tiempos de tratamiento relativamente cortos requeridos (Malato et al., 2009; Spasiano
et al., 2015). No obstante, dichos sistemas no han sido introducidos a nivel industrial
debido a la fragilidad y al ensuciamiento paulatino del vidrio usado para la fabricacion
del reactor, al ensuciamiento de las superficies colectoras de radiacion solar, las pérdi-
das de presion, el consumo de energia asociado a las operaciones bombeo, entre otros
(Belalcazar-Saldarriaga et al., 2018; Chavaco et al., 2017; Grisales et al., 2018; Salazar
etal., 2018).

Por otro lado, el uso de reactores abiertos tipo placa plana, laguna solar, y ra-
ceway ha permitido resolver problemas como las pérdidas de eficiencia debidas a la
absorcion de fotones y la fragilidad del sistema de reaccion (Belalcazar-Saldarriaga et
al., 2018; Chavaco et al., 2017; Carra et al., 2014). Su bajo costo y mayor capacidad de
tratamiento han permitido triplicar la capacidad de tratamiento sin afectar de manera
significativa el costo de operacion o el area de captacion del reactor. En el caso de los
reactores tipo laguna solar y los procesos Fenton (en ausencia total de radiacion so-
lar), la presencia de sales conduce a un incremento del tiempo de tratamiento (de 30
min hasta 640 min); lo anterior esta relacionado con la formacioén de radicales como
el HOCI*- (reaccion 5.18, E°=1.28 V) y el Cl,*~ (E°=2.09 V, reacciénes 5.19-5.20), los
cuales cuando se comparan con el radical HO® (E°= 2.8 V) presentan un menor poder
oxidativo (Chavaco et al., 2017; Grisales et al., 2018; Gomathi-Devi et al., 2013; Malato
et al., 2009; Pouran et al., 2015). La reduccion de la capacidad oxidativa del medio y el
riesgo latente de generar compuestos organoclorados emergen como una desventaja
potencial a la hora de tratar mezclas complejas como los bafos de tincion, efluentes
petroquimicos y descargas de la industria farmacéutica y de alimentos.

HO* + CI- « HOCI*- (5.18)
HOCI*” « CI* + HO" (5.19)
ClI*+Cl-—Cl3- (5.20)

Se debe destacar que la radiacion solar y la dosis de catalizador (Fe*?) juegan un papel
importante en la eficiencia del proceso (Chavaco et al., 2017; Grisales et al., 2018).
En ausencia de radiacion solar, la formacion de complejos Fe**-compuesto organico,
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Fe3*- Cl-, Fe**-SO,>~ (reacciones 5.21-5.23), impide la regeneracion del catalizador
(reaccion 5.25), la cual resulta fundamental para la generacion de radicales libres (re-
accion 5.26) mediante reactivo Fenton; a este respecto, el incremento de la dosis de
catalizador, el aumento del tiempo de tratamiento o la dilucion del bafio del medio de
reaccion permiten alcanzar eficiencias semejantes a las reportadas en ausencia de sales
(Chavaco et al., 2017; Grisales et al., 2018).

Fe?" + Cl- « (FeCD* (5.21)
Fe* + ClI- < (FeCl)** (5.22)
Fe** + SO}~ — Fe(S0O,)* (5.23)
Fe3* + 2S02- — Fe(SO,)?- (5.24)
Fe? + H,0, — Fe* + HO®* + OH- (5.25)
Fe3* + H,0, — Fe** + HO; + H* (5.26)

La presencia de radiacion solar reduce de forma apreciable el efecto negativo de la
presencia de sales debido a la ruptura de los complejos mencionados antes (reacciones
5.21-5.24) y a la formacion por via fotocatalitica de otras especies oxidantes (reaccio-
nes 5.27-5.28) (Bacardit et al., 2007; Chavaco et al., 2017; Gomathi-Devi et al., 2013).

(FeCH)* + hv — Fe + CI* (5.27)
FeSO; + hv — Fe? + SOz (5.28)
FeCl?>* + hv — FeCl* + CI* (5.29)

En general, la presencia de concentraciones de Cl- entre 0.1-4 g/L tiene un efecto
ligero en la eficiencia y la velocidad de remocién de un contaminante mientras que
concentraciones de Cl- mayores a 5-10 g/L reducen de forma apreciable el grado de
mineralizacion e incrementan el tiempo de tratamiento (Chavaco et al., 2017).

En la literatura se presenta un sinnimero de trabajos en los cuales se evalta el
desempefio de procesos en fase homogénea y heterogénea tanto en reactores batch
como en reactores continuos (tabla 5.2). En general, el uso de reactores continuos
aumenta la capacidad de tratamiento y la eficiencia del proceso debido a la reduccion
de los tiempos muertos y a la reduccion de las reacciones indeseables, las cuales tienen
un impacto apreciable en el consumo de reactivos y en la calidad del efluente gene-
rado. El uso de soportes para el catalizador (Fe y TiO,) ha tenido un impacto positivo
en aspectos econdmicos y ambientales ya que reducen el consumo de energia para la
separacion del catalizador del efluente y mejoran su calidad fisicoquimica (Chong et
al., 2010; Dong et al., 2015; Malato et al., 2009; Spasiano et al., 2015).

Algunos autores mencionan que el uso de soportes para el TiO, o el Fe*" reduce
la eficiencia del proceso cuando se compara con un sistema en el cual el material se
encuentra en suspension o disuelto en el medio. En el caso de los procesos Fenton, hoy
en dia se encuentran disponibles ejemplos de sistemas de tratamiento en modo con-
tinuo y batch a gran escala (10.000-100.000 m3/dia), pero en el caso de los procesos
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en fase heterogénea la recuperacion del catalizador y su mayor costo, y las limitaciones
de transferencia de masa han limitado ain mas su introduccion en el ambito industrial
(Garcia-Segura et al., 2016).
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CAPITULO 6
FOTOCATALISIS HETEROGENEA UV

Arisbeht Mendoza Zepeda?, Lourdes Hurtado Alva?, Reyna Natividad Rangel?

6.1 Procesos fotocataliticos heterogéneos mediante radiacion UV

La fotocatalisis se define como la aceleracién de una reaccion fotoquimica por accion
de un catalizador. Cuando en el proceso fotocatalitico uno de los reactantes y el cata-
lizador se encuentran en solucion se dice que el proceso es homogéneo (foto-Fenton
por ejemplo). En el proceso fotocatalitico heterogéneo el catalizador es sélido y los
reactantes generalmente son liquidos, aunque también se emplea para purificacion de
corrientes gaseosas, especialmente en la purificacion de aire.

La fotocatalisis heterogénea ofrece excelentes ventajas, siendo la recuperacion
relativamente sencilla del catalizador y su re-uso una de las mas prometedoras. Razon
por la cual es uno de los procesos mas estudiados y utilizados en el tratamiento de aguas
contaminadas con compuestos organicos. Esta es, de hecho, la principal aplicacién de
la fotocatalisis heterogénea. Generalmente las reacciones fotocataliticas se realizan en
medios acuosos en los que el agua puede oxidarse a radicales hidroxilo (¢«OH) mediante
huecos positivos foto-generados. Estos radicales posteriormente reaccionan con com-
puestos organicos para mineralizarlos. A esta via se le conoce como oxidacion indirecta.
Y es, por esta ruta de oxidacion via radicales hidroxilo que la fotocatalisis heterogénea
se reconoce como un proceso de oxidacion avanzada (POA).

También es posible oxidar la materia organica por una via directa en la superficie,
en los huecos foto-producidos (Nosaka, Kishimoto & Nishino, 1998). En este contexto,
el radical *OH es el mas deseable debido a su alto potencial de oxidacion de 2.8 V, que
es justo mas pequefo que el flior (3.06 V), el radical mas oxidante conocido.

En la figura 6.1 se presenta un ejemplo del mecanismo arriba mencionado. En
esta figura se ilustra la oxidacion del acido acético mediante via directa e indirecta. El
estudio lo realizd Nosaka y colaboradores (Nosaka et al., 1998).

En el mecanismo anterior, los radicales metilo se forman por oxidacion directa
(reaccién 6.1), y también por oxidacion indirecta (reaccion 6.2), mientras que los radi-
cales carboximetilo se forman exclusivamente por oxidacion indirecta (reaccién 6.4).
La relacion de oxidacion indirecta se definié como [+ CH,COOH] / [+ CH;]. Cuando la
oxidacion fue catalizada por TiO, P25, se determiné una relacion de oxidacion indirecta
de aproximadamente 0.25 que aument6 a 0.93 cuando la fase cristalina anatasa pura
cataliza el proceso que indica la fuerte influencia de la composicion del catalizador en

2 Centro Conjunto de Investigacion en Quimica Sustentable, Universidad Autonoma del Estado de México, Universidad
Nacional Auténoma de México (UAEM-UNAM), carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5, Unidad El Rosedal, C.P.
50200, México.
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la ruta sequida para realizar las oxidaciones. Se debe tener en cuenta que, para la ruta
directa, la oxidacion del contaminante siempre compite por los huecos producidos con
el agua (reaccion 6.3).

Figura 6.1. Reacciones involucradas en la oxidacion del acido acético:
via directa e indirecta

l
OH + h — ™ CHj;+ productos (6.1)
Reaccion de oxidacion directa
O
)LOH + ‘OH ——  CHas+ productos (6.2)
Reaccion de oxidacion indirecta
N XY

O
)J\ + OH @ —— )L ~O~
OH OH H H (6-4)

Fuente: (Nosaka et al., 1998).

La discusion previa sobre la via de oxidacion directa o indirecta debe considerarse para
los aspectos relacionados con la selectividad de la reaccion y el grado de mineralizacion
deseado para un proceso en particular. Por lo general, los procesos de oxidacion avan-
zada (POA) en aplicaciones de tratamiento de aguas contaminadas, se emplean para
alcanzar una eliminacion completa de contaminantes y, en estos casos, la generacion
de radicales hidroxilo es altamente deseable.

Cada afo, un gran numero de publicaciones trata sobre procesos de oxidacion
total que emplean fotocatalisis heterogénea, pero también se investigan las oxidaciones
parciales, aunque representan una pequena proporcion en el campo. Para estas reaccio-
nes, la produccion de este radical no es tan ventajoso porque oxida practicamente todos
los compuestos organicos y es probable que sea deseable una via de oxidacion directa
para mejorar la selectividad de control. Al final, el control de selectividad de la reaccion
puede disenarse de acuerdo con las propiedades de la superficie del catalizador, que
favorezcan la via de oxidacion directa o indirecta como se ha establecido anteriormente
o bien empleando foto-reactores de tiempo de contacto corto (Hurtado et al., 2016).

Para que ocurra el mecanismo mostrado en la figura 1, es fundamental que ocu-
rran los siguientes pasos primarios en la superficie del fotocatalizador, como ejemplo
en TiO, (Schneider et al., 2014),
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1. Generacion de portadores de carga por la absorcion de fotones en particulas
cataliticas.

2. Recombinacién de los portadores de carga en la particula catalitica.

3. Captura de un electron de la banda de conduccion en Ti (IV) para obtener Ti
am.

4. Captura de un hueco de la banda de valencia en la superficie de un grupo
titanol.

5. Inicia un mecanismo oxidativo por el hueco generado (reaccion 6.1).

A continuacion se menciona de manera breve como identificar cada uno de estos pasos
y qué variables pueden afectarlos.

Generacién fotoinducida de portadores de carga: la deteccion de portadores de
carga fotogenerados en la superficie de TiO, se ha estudiado empleando microscopia
de efecto tunel (STM), observandose un cambio en la estructura de la superficie local
debido a la acumulacién de estados de salida fotografica (Komiyama, Yin, & Li, 2003).
Ademas, la generacion del segundo arménico (SHG) 6ptico resuelto en el tiempo per-
mite detectar variaciones en los campos de superficie electrostaticos inducidos por la
iluminacion UV (Lantz & Corn, 1994).

Recombinacion del portador de carga: la eficiencia fotocatalitica suele estar limitada
por la rapida recombinacion del par electron-hueco. Se ha asumido que la recombinacion
de pares de huecos de electrones de TiO, se da por una via no irradiativa que conduce
a la liberacion de calor. En las investigaciones de Leytnar y colaboradores (Li C. & Song,
2009), establece que aproximadamente el 60% de todos los pares de electron-hueco
atrapados se recombinan en la escala de tiempo de aproximadamente 25 ns, liberando
154 k) /mol de energia como calor. Ademas se establece que la recombinacion de carga
puede verse afectada por factores como la preparacion de la muestra, la temperatura,
el atrapamiento de carga, la transferencia de carga interfacial y la intensidad de la luz
de excitacion (Yoshihara et al., 2004).

Transferencia fotoinducida de electrones en la superficie del TiO,: una vez que se
forman los electrones y los huecos, deben transferirse a los aceptadores de electrones
y huecos, respectivamente. La eficiencia de este paso depende de la velocidad de
transferencia de carga en la interfaz, la velocidad de recombinacion de carga dentro
de la particula y del tiempo de transito de los portadores de carga a la superficie. El
tiempo de transferencia de carga esta estrechamente relacionado con el tamano de la
particula. El estudio realizado por Rothenberger y colaboradores (Guido Rothenberger,
Jacques Moser, Michael Gratzel, Nick Serpone, 1985) muestra que para las particulas
coloidales de TiO,, se encontro6 que la transferencia de tiempo para el electron y el hueco
al sitio respectivo era > 30 ps y 250 ns, respectivamente. Por otro lado, el estudio de
Tamaki y colaboradores (Tamaki et al., 2007) sefiala que ambas cargas generadas en
TiO, nanocristalino alcanzan la superficie en 170 y 220 ns, respectivamente. Ademas,
se ha encontrado que el tiempo de transferencia de electrones aumenta de 19 a 65 ps
cuando el tamafio de particula aumenta de 5 a 50 nm (Warman et al., 1991).
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La complejidad del estudio de un proceso fotocatalitico heterogéneo se basa
en las tantas variables que dictan su rendimiento. Estas variables son foto-catalizador
(composicion quimica, morfoldgicas, cristalinas, texturales y opticas, dictadas princi-
palmente por el método de sintesis) (Avilés-Garcia et al., 2014, 2016), las condiciones
de reaccion (carga del catalizador (Trafil, 2003), densidad y tamafio del catalizador,
temperatura, concentracion inicial, naturaleza de los reactivos y pH), caracteristicas
del reactor como geometria, mezcla, hidrodinamica (Hurtado et al., 2016), material
de construccion, caracteristicas de la fuente de luz como geometria, longitud de onda
e intensidad. En la siguientes secciones se abordan estos aspectos, principalmente el
coémo se evallan y los efectos esperados.

6.2 Fotocatalizadores

El elemento central de un proceso fotocatalitico es el material utilizado como fotocata-
lizador porque juega un papel muy importante en la generacion de portadores de carga
(electrones y huecos) y la posterior aparicion de reacciones de foto-oxidacion. En este
sentido, se ha demostrado que los materiales semiconductores son apropiados para gene-
rar los portadores de carga necesarios para iniciar un proceso fotocatalitico. La estructura
electronica en materiales sélidos implica la existencia de bandas de energia originadas a
partir de la localizacion de electrones en determinados orbitales de los atomos.

Naturalmente, la energia en cada orbital es diferente y para una gran cantidad de
atomos, los orbitales parecen estar superpuestos para formar regiones bien definidas
con energia especifica también conocida como banda de energia. En los materiales
so6lidos, la banda de conduccién y la banda de valencia se reconocen como las bandas
de energia mas importantes, ademas existe una barrera energética entre ellas conocida
como banda prohibida.

La banda de valencia contiene los niveles de energia de los electrones de valencia,
es decir, aquellos situados en las capas externas del atomo y que se espera que participen
en reacciones quimicas. Por otro lado, la banda de conduccion, se refiere a la banda de
energia mas baja en la que los electrones pueden moverse facilmente debido a la existen-
cia de sitios vacios en la banda (Trefil, 2003). Por ejemplo, los estudios de densidad de
estado sobre las bandas de energia en el TiO, (el semiconductor mas utilizado en foto-
catalisis), reportan la existencia de dos bandas de valencia compuestas por orbitales O,
2p: la banda superior (ancho 5.17 eV) y la banda inferior (1.76 eV de ancho) para la fase
cristalina anatasa. De manera similar, la banda de conduccion mas baja esta compuesta
por dos conjuntos de bandas de Ti 3d (ancho total de 5.9 eV) y ambos conjuntos de
bandas se originan a partir de estados de hibridacion. La energia del intervalo de banda
entre la banda de valencia superior y la banda de conduccion inferior es de alrededor de
3.2 eV para la fase anatasa y 3.0 para la fase de rutilo (Shang Di-Mo, 1995).

Para lograr el desplazamiento de un electron desde la banda de valencia a la
banda de conduccion, es necesario irradiar el semiconductor con una energia emisora
mayor a su energia de banda prohibida. En este sentido, el di6xido de titanio (TiO,)
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fue uno de los primeros semiconductores elegidos como fotocatalizador debido a su
abundancia, estabilidad quimica, alto rendimiento fotocatalitico bajo luz UV y toxicidad
relativamente baja. Asi, desde los afios 70 y hasta ahora es el material mas valorado
como fotocatalizador. Sin embargo, atin hay inconvenientes en sus aplicaciones y el mas
relevante es su actividad limitada en aplicaciones de luz visible debido a la gran energia de
la banda prohibida. Este hecho, ha sido la motivacion principal para el estudio continuo
de nuevos fotocatalizadores, asi como la modificacion de las propiedades de TiO, para
proporcionar un rendimiento y respuestas fotocataliticas superiores en la region visible.

Los afos 80 se considera la década en la que la fotocatalisis heterogénea mostré
un crecimiento exponencial acentuado por el uso de particulas de TiO, nanométricas.
Mas tarde, en la década de los 90s se logré un avance significativo en el campo median-
te la sensibilizacion de TiO, logrando un mejor rendimiento fotocatalitico y durante la
Gltima década la estrategia principal abordada por diversos grupos de investigacion fue
extender el borde de absorcion del TiO, hacia longitudes de onda mas largas mediante
el dopaje de TiO, con aniones o cationes. Hoy en dia, los desafios en fotocatalizadores
siguen siendo la actividad bajo luz visible y la reduccion de la recombinacion de carga,
entre otros aspectos. Debido al uso extendido del TiO, en procesos fotocataliticos con
radiacion ultravioleta (UV) se seguira profundizando sobre éste.

6.2.1 Propiedades de los fotocatalizadores (6pticas, estructurales, morfologicas y
texturales)

El rendimiento de un fotocatalizador esta determinado por sus propiedades, siendo de
especial interés los referidos a la interaccion con la luz, la composicion estructural, la
morfologia y la capacidad de absorcion de la superficie, en la tabla 6.1 se resumen las
propiedades mas comunes estudiadas para un material fotocatalitico.

Tabla 6.1 Principales propiedades de interés de un material fotocatalitico

Tipo Propiedad

« Coeficiente de absorcion

« Coeficiente de extincion

« Coeficiente de dispersion

« Energia de banda prohibida

Optica

e Tamafio de cristal y fases
cristalograficas
Estructural e Vibracién molecular
« Composicion quimica
« Arreglo atoémico

* Propiedades superficiales

Morfoldgica « Espesor de la pelicula

« Area superficial

Textural N
» Tamafo de poro
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Para conocer las propiedades de los fotocatalizadores se requieren de técnicas de
caracterizacion de materiales que proporcionen la informacion necesaria que permita
elegir los mejores fotocatalizadores, de las mas utilizadas son: La difraccion de rayos X
(DRX), Espectroscopia Raman, Microscopia Electréonica de barrido (MEB), Microscopia
electronica de Transmision (MET), Fisisorcion de N,, espectroscopia fotoelectronica
de rayos X (XPS) y Espectroscopia de Absorcion atomica (AA).

DRX y espectroscopia Raman proporcionan informacion sobre la composicion
estructural: fases cristalograficas, espaciado basal, informacion vibratoria, etc.

MEB y MET permiten adquirir imagenes detalladas sobre la morfologia del ca-
talizador, es decir, rugosidad, aglomeraciones, formas especificas (alambres, esferas,
etc.), tamafo de particula (MET). También mediante el sistema EDS (espectroscopia
de rayos X de dispersion de energia) en MEB, es posible realizar un analisis elemental
para determinar la presencia y distribucion de elementos quimicos en la superficie del
catalizador. Esto se acepta como un analisis semi-cuantitativo de la distribucion de
elementos quimicos y proporciona, aunque no de manera tan precisa como absorcion
atdémica, una aproximacion del contenido y la distribucién de un elemento sobre la su-
perficie. El analisis MEB también es Util para la caracterizacion de peliculas cataliticas a
través de la medicion del espesor de la pelicula.

El analisis mediante MET es una herramienta muy poderosa empleada para la
observacion de disposiciones atdbmicas formadas en una superficie catalitica. Esto es
posible debido a la capacidad para observar superficies a escala nanométrica.

La espectroscopia fotoelectronica de rayos X (XPS) es una técnica de caracte-
rizacion importante que proporciona informacion sobre la composicion quimica de la
superficie catalitica; por ejemplo, el estado de oxidacion de los metales. La superficie
catalitica también se caracteriza por fisisorcion de N, y la informacion obtenida se
refiere al area de superficie especifica, propiedades del poro y volumen de poro. Con
las propiedades mencionadas anteriormente, un material catalitico esta caracterizado
de manera adecuada.

Para fines fotocataliticos, la interaccion con la luz es muy importante y también se
debe realizar una caracterizacion optica. En un sistema heterogéneo, la luz suministrada
al sistema podria ser absorbida o dispersada y esto esta determinado generalmente
por las propiedades del semiconductor. Las propiedades mas comunes en este campo
son los coeficientes de absorcion, dispersion y extincion, ademas de la energia de la
banda prohibiday, en el caso de las peliculas, también podrian considerarse el indice de
reflexion y el espesor de la pelicula. La instrumentacion para este caso normalmente
implica mediciones en un espectrofotémetro UV-vis equipado con una esfera de inte-
gracion. A pesar de la informacion Util proporcionada por la caracterizacion dptica, este
analisis no siempre se realiza probablemente debido a la complejidad relativamente alta
de los calculos para determinar los coeficientes para un catalizador dado o también,
debido a la falta de instrumentacion especifica.

El coeficiente de absorcion proporciona informacion relacionada con la capaci-
dad de absorcion de la luz para un material dado; en contraste, la dispersion de la luz
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irradiada se cuantifica mediante el coeficiente de dispersion y la contribucién de ambos
efectos, absorcion y dispersion, se cuantifican mediante el coeficiente de extincion. La
ecuacion 6. 1 establece la relacion matematica para los coeficientes referidos (Cabrera
& Alfano, 1996).

0,=B,-K, (6.1)

Donde:
o,= Coeficiente de extincion

B,= Coeficiente de dispersion
k,= Coeficiente de absorcion

Es un supuesto general que la absorcion de luz por el medio de reaccion es despreciable
y los modelos propuestos se han desarrollado con esta consideracion, aunque proba-
blemente en algunos sistemas de reaccion no se observe. La mayoria de las publica-
ciones relacionadas con la determinacion de los coeficientes opticos para un material
determinado utilizan mediciones espectrofotométricas de suspensiones fotocataliticas
para realizar calculos, y una de las primeras publicaciones en este campo es del grupo
de Cassano en 1996 (Cabrera & Alfano, 1996). En esta publicacion se proporciona una
explicacion sobre los métodos experimentales, aunque este procedimiento implica la
resolucion rigurosa de la ecuacion de transferencia radiativa (RTE) por métodos nu-
meéricos que requieren de calculos especificos para obtener los coeficientes deseados.

Debido a las complicaciones de la solucion de RTE, en 2015 se public un proce-
dimiento también basado en mediciones espectrofotométricas, pero que involucraba
ecuaciones exclusivamente analiticas para obtener el coeficiente de una manera rela-
tivamente simple (Hurtado et al., 2015). El Gltimo procedimiento ha demostrado pro-
porcionar resultados confiables a pesar de su simplicidad. El objetivo principal de esta
metodologia es seleccionar la fuente de radiacion para un proceso dado en funcion de
las caracteristicas de absorcion/dispersion del catalizador empleado; es decir, emplear
una fuente de radiacién cuya emision maxima coincida con el intervalo de absorcion
maximo del catalizador, que resulte en la mejor manera de beneficiar el proceso foto-
catalitico mediante la absorcion de fotones. Esto es especialmente importante para
los nuevos materiales fotocataliticos debido a la falta de informacion sobre el intervalo
correcto de luz para maximizar la eficiencia del proceso seleccionado.

La separacion energética entre la banda de valencia y la de conduccion de un
material semiconductor, es una energia determinada (Eg) (energia de banda prohibida)
y para iniciar un proceso fotocatalitico, la energia suministrada al sistema de foto-reac-
cion debe ser mayor que la energia de banda prohibida. Esto es para asegurar la tran-
sicion de los electrones de la banda de valencia a la banda de conduccion. Si se cumple
esta condicion, se originaran los pares electron-hueco, indispensables para el proceso
fotocatalitico. La estimacion de la energia del intervalo de banda implica mediciones
espectrofotométricas de polvos o peliculas fotocataliticas. Existe una vasta literatura
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en este campo, adicionalmente sugerimos consultar el trabajo del grupo de Nowak
(Nowak et al., 2012) para una descripcion mas completa de los métodos de determi-
nacion de la energia de la banda prohibida. En este trabajo, describimos brevemente
el procedimiento para estimar, por ejemplo, para a) muestras de polvo y b) peliculas.

a) Estimacién de la energia de la banda de separacién para muestras de polvo

El procedimiento mas comun para este propésito implica la medicion fisica de la reflec-
tancia difusa (R) de la muestra en el intervalo de longitud de onda de interés empleando
un espectrofotometro UV-Vis que contiene un accesorio llamado esfera de integracion.
Los datos obtenidos en el equipo se procesan mediante el uso de un método grafico
basado en el tipo de transiciones en semiconductores (directa o indirecta) y con la fun-
cion Kubelka-Munk (Fkm) que esta definida por la Ecuacién 6.2 (Hurtado et al., 2013;
Iribarren et al., 2006).

(1-Rx)® _ a
Fkm = =
M R S

(6.2)

_ Rmuestra
R m e

R referencia

a= Coeficiente de absorcion
S= Coeficiente de dispersion

Una vez que se calcula Fkm para el intervalo lineal del borde de absorcion, se debe trazar
hv vs [Fkm hv]™. Donde v representa la energia de los fotones (generalmente en eV)
y m = 2 para las transiciones directas y m = 1/2 para las transiciones indirectas. Para
determinar el tipo de transicion, si el grafico de (a hv)™ vs hv presenta un comporta-
miento lineal, m = 2.

La energia de la banda prohibida (Eg) de los perfiles de absorcion de la muestra
se calcula extrapolando (Fkm hv)™a 0. Para una explicacién mas completa de la esti-
macion de la energia de banda prohibida para muestras de polvo basada en la funcion
Kubelka-Munk, se recomienda consultar el trabajo publicado por Iribarren y colabora-
dores (Iribarren et al., 2006).

b) Estimacién de la energia del intervalo de banda para muestras de peliculas

El procedimiento para estimar Eg para peliculas se basa en el modelo Tauc (Tauc &
Grigorovici, 1966) y requiere mediciones espectrofotométricas de la absorbancia
de la muestra de pelicula. Aqui, se debe representar hv en lugar de v (a hv) donde a
representa el coeficiente de absorcion de la muestra, la ecuacion 6.3 proporciona una
aproximacion razonable,
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o= Z.iA (6.3)
Donde A es la absorbancia y x es el espesor de la pelicula. La energia de la banda pro-
hibida (Eg) de los perfiles de absorcion de la muestra se calcula extrapolando (ahv) a
0. La explicacién ampliada de este método simplificado se incluye en la publicacion de
Luis-Escobar y colaboradores (Arrieta et al., 2007).

Otra herramienta importante de caracterizacion de materiales fotocataliticos es
la espectroscopia de fluorescencia. Las técnicas de fluorescencia se consideran rapidas,
sensibles y especificas para aplicaciones fotocataliticas. Aqui, se determina la capacidad
de la superficie catalitica para producir radicales «OH que estan directamente relacio-
nados con la eficiencia del proceso fotocatalitico (Nosaka, Komori, Yawata, Hirakawa,
& Nosaka, 2003). Algunas moléculas de sonda como el acido tereftalico y la cumarina
se emplean comUnmente. El material fotocatalitico a analizar se dispersa en una solu-
cion de acido tereftalico preparada en NaOH (también se podria emplear una solucién
acuosa de cumarina) y después de la iluminacion, se producen radicales «OH a partir
del agua adsorbida en la superficie del catalizador. Debido a la alta reactividad de los
grupos *OH su medicién directa es complicada, pero la reaccion de esta especie oxidante
activa con moléculas de sonda, produce productos hidroxi altamente fluorescentes, por
ejemplo, 7-hidroxicumarina y acido 2-hidroxitereftalico, que pueden medirse mediante
espectroscopia de fluorescencia (Ishibashi Ken-ichi et al., 2000).

Los productos fluorescentes, a diferencia de *OH, son especies estables y sus
mediciones son un indicador confiable de la produccion de radicales en la superficie
del catalizador. Ademas, y aunque no es una aplicacion relacionada con la caracteriza-
cion del catalizador, es importante sefalar la posibilidad de monitorear las reacciones
fotoquimicas mediante técnicas de fluorescencia (Li & Song, 2009) en la degradacion
de contaminantes organicos. En un trabajo de este tipo, la evolucion de la demanda
quimica de oxigeno (DQO) se determina a través de su relacion con la presencia de Ce®*
medida por espectroscopia de fluorescencia. En el experimento de fotodegradacion, se
agrega Ce*" como un aceptor de electrones para producir Ce** fluorescente.

6.3 Eficiencia fotonica

El rendimiento de los procesos fotocataliticos esta limitado por la capacidad de absorcion
de fotones por el semiconductor empleado como fotocatalizador. Solo una pequena
fraccion de la energia irradiada al sistema es absorbida por el catalizador y esta disponible
para producir pares de electron-hueco. Estos pares participaran en la transformacion del
reactivo en productos y esto hace que sea conveniente establecer ecuaciones matemati-
cas capaces de cuantificar la eficiencia del suministro de energia para convertir especies
quimicas. En este sentido, algunos grupos de investigacion han propuesto diferentes
conceptos para realizar una cuantificacion precisa y su posterior comparacion para de-
terminar si un sistema es eficiente en términos de absorcion de energia.

Capitulo 6. Fotocatalisis heterogénea UV 105



Es importante destacar la falta de estandarizacion en este campo y esto se debe
principalmente a los procesos fotocataliticos que se estan estudiando bajo diferentes
puntos de vista. Se cuenta con avances significativos en la normativa para informar
los términos fotocataliticos establecidos por la [IUPAC, como las eficiencias fotonicas
relativas y los rendimientos cuanticos en la fotocatalisis heterogénea publicada en 1999
(Serpone & Salinaro, 1999) y actualizada en 2011 en el Glosario de términos utilizados
en fotocatalisis y catalisis por radiacion (Braslavsky et al., 2011). Sobre la base de estos
informes, ahora realizaremos una breve explicacion de dos términos Utiles referidos a
la eficiencia de los procesos fotocataliticos: eficiencia fotonica en esta seccion y rendi-
miento cuantico en la siguiente.

La eficiencia fotonica expresa la cantidad de fotones incidentes que se traducen
en reaccion, referida a los fotones incidentes totales. Matematicamente,

M) = velocidad de la reaccion fotoquimica

Io (A)

(6.4)

Donde1, representa los fotones incidentes en condiciones iniciales. Aunque se ha suge-
rido que los fotones absorbidos sea la cantidad mas adecuada para realizar calculos de
eficiencia, resulta dificil medir rigurosamente la cantidad de fotones absorbidos por el
material en un sistema heterogéneo debido a la presencia de fendbmenos de dispersion
de la luz. La alternativa es sustituir los fotones absorbidos por fotones incidentes que
involucran exclusivamente el uso de instrumentos como fotodiodos o radiémetros
ampliamente disponibles para medir la luz incidente en la foto-reaccion (Qureshi &
Takanabe, 2016).

La actinometria quimica con ferrioxalato de potasio es la alternativa para obtener
el flujo incidente en el sistema (Kuhn et al., 2005), pero requiere un trabajo delicado y
es mas facil realizar una medicion directa con instrumentos.

Desde la perspectiva de la ingenieria de foto-reacciones, la eficiencia fotonica
esta influenciada principalmente por la geometria del reactor, las propiedades 6pticas
del catalizador y la fuente de radiacion (Netto et al., 2004). Por lo tanto, no es del todo
correcto comparar eficiencias fotocataliticas cuando las condiciones de evaluacion son
diferentes.

6.4 Rendimiento cuantico

El Profesor Dr. H. Kisch define el rendimiento cuantico de una reaccion fotoquimica
como “la relacion entre la velocidad de reaccion y la intensidad de la luz absorbida a
una longitud de onda dada por volumen y tiempo (flujo de fotones)” (Kisch, 2010).
De manera similar, la IUPAC presenta la siguiente ecuacion (Ec 6.5) para el calculo del
rendimiento cuantico (Braslavsky et al., 2011).
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_ cantidad de reactante consumido 6 producto formado
o) = cantidad de fotones absorbidos (6.5)

Este parametro se considera como el mas apropiado para la comparacion de diferen-
tes sistemas de foto-reaccion, pues considera los fotones absorbidos que son solo una
fraccion de los fotones incidentes suministrados a un reactor. Las investigaciones rea-
lizadas por el equipo de Palmisano (Schiavello et al., 1991), reporta una pérdida entre
el 13% y el 76% de los fotones incidentes debido a fenédmenos como la dispersion y el
reflejo de la luz por las particulas suspendidas. El estudio de Rosenberg (Rosenberg &
Brock, 1992), muestra una absorcion de 60 a 65% del total de fotones incidentes para
el caso especifico de TiO,. La absorcion de fotones y por consiguiente el rendimiento
cuantico [ (A\)] en un medio heterogéneo se ve afectado, ya sea por la geometria del
reactor, la concentracion del catalizador, los coeficientes de absorcion del catalizador,
los sustratos, el tamafo de la aglomeracion de particulas, el pH y la longitud de onda
de radiacion (Kisch, 2010; Netto et al., 2004 ).

Siendo la generacion de radicales hidroxilo de las principales especies a obtener
en los procesos de fotocatalisis dada su eficiente capacidad oxidativa sobre moléculas
organicas toxicas presentes en agua; se ha determinado el rendimiento cuantico para
los radicales hidroxilo en suspensiones de TiO, (Sun & Bolton, 1996). La cuantificacion
del flujo absorbido de fotones se realiz6 mediante actinometria quimica basada en la
produccion de iones ferrosos a partir del ferroxalato de potasio (KsFe(C,0,);) y la me-
dicion espectrofotométrica correspondiente a 510 nm. Reportando un valor de 0.04 +
0.003 y observandose una relacion inversa entre ¢ (M) y el flujo de fotones incidentes:
cuando se incrementa el flujo incidente, también se aumenta la generacién del par
electron- hueco y en consecuencia, un aumento en la recombinacién de las cargas.

6.5 Campo de radiacion

En la fotocatalisis, es esencial realizar un estudio de la distribuciéon de la radiacion den-
tro del reactor debido a su relevancia para los propositos de disefio y optimizacion. La
ecuacion cinética de un proceso fotocatalitico requiere la introduccion de una variable
relacionada con el campo de radiacion para reproducir el comportamiento del proceso.
En este sentido, en esta seccion abordaremos la tasa volumétrica local de absorcion de
fotones (LVRPA) y los mecanismos para estimarla, como el parametro que describe el
campo de radiacion en un proceso asistido por luz.

Medir el campo de radiacion dentro de un reactor no es sencillo pues se requiere
del uso de detectores de radiacion especificos que deben colocarse dentro del reactor
(Brandi et al., 1999). Varios grupos de investigacion han propuesto procedimientos
indirectos para estimar la distribucion de la radiacién dentro del reactor.

En los reactores heterogéneos (liquido-sélido), generalmente se asume que las
particulas solidas son las responsables de la absorcion y dispersion de la luz, y los re-
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activos no tienen participacion en esos fenomenos. Desde este supuesto, el campo de
radiacion no depende de la concentracion de los reactivos, sino de la concentracion de
particulas cataliticas. A pesar de la complejidad para modelar el campo de radiacion,
se han establecido diferentes estrategias para enfrentarlo. El modelado del campo de
radiacion generalmente viene dado por la estimacion de la LVRPA, que se define como
el nimero de fotones absorbidos por unidad de volumen del reactor y unidad de tiempo,
se considera un parametro muy importante para relacionar la distribucién de radiacion
con la cinética de reaccion (Brucato et al., 2006 ). LVRPA esta influenciado por la fuen-
te de fotones, las propiedades Opticas del sistema, la distribucion del catalizador y la
geometria del reactor (Colina-Marquez et al., 2015).

La estimacion de la distribucion de fotones de manera rigurosa requiere la solucion
de la Ecuacion de Transferencia de Radiacion (RTE por sus siglas en inglés); su solucion
analitica no es sencilla debido a la complejidad de la ecuacion, por lo que se han propues-
to algunas alternativas, entre ellas: la solucion numérica de la RTE (que generalmente
emplea el método de ordenacién discreta) que aun involucra elementos complejos
integro-diferenciales. La solucién numérica basada en la simulaciéon de Monte Carlo
implica un trabajo computacional y modelos de campos de radiacion simplificados que
proporcionan resultados muy precisos a partir de datos experimentales relativamente
faciles de medir.

El modelo de reflectancia cero (ZRM), el modelo de dos flujos (TFM) y el modelo
de seis flujos (SFM) son algunos de los modelos de campos de radiacion. La ZRM se
desarroll6 bajo el supuesto de la ausencia de dispersion de fotones de las particulas, lo
que resulta en una condicion poco realista. TFM asume la presencia de dispersion en
una perfecta direccion hacia adelante y hacia atras. A partir de estos dos modelos, se
ha reportado que el primero tiende a sobre-estimar la absorcion de fotones, mientras
que el ultimo generalmente subestima el LVRPA.

Con estos criterios, el SFM fue desarrollado para superar las limitaciones que pre-
sentan los modelos mencionados. En el SFM se supone que los fotones estan dispersos
en cualquiera de las seis coordenadas cartesianas con respecto a la radiacion entrante
(arriba, abajo, izquierda, derecha, atras y adelante). Se encontr6 que el SFM podia
proporcionar informacion sobre el campo de radiacion muy cerca de la solucion exacta
del RTE (Brucato et al., 2006). El modelo Four Flux recientemente publicado ofrece
una alternativa adicional de solucidn al RTE en reactores anulares (Alvarado-Rolon et
al., 2018).

En la literatura hay un gran nimero de informacién sobre el modelado del campo
de radiacion; sin embargo, el reactor anular es el dispositivo mas comin empleado para
este proposito. El grupo del profesor Gianluca Li Puma ha publicado informes intere-
santes sobre este tema, destacando el modelado de un reactor anular empleado en la
oxidacion de pesticidas (Li Puma et al., 2007), ademas del estudio de la optimizacién
del campo de radiacion en un reactor monolitico fotocatalitico para el tratamiento
de aire (Maniraj et al., 2007), introduciendo el concepto de tasa de superficie local de
absorcion de fotones (LSRPA).
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Por otro lado, el creciente interés en los catalizadores inmovilizados requiere un
modelado apropiado del campo de radiacion, se ha publicado informacion interesan-
te sobre el modelado riguroso de la absorcion de luz por las peliculas de TiO, en un
reactor corrugado que introduce el término tasa de energia especifica del area local
(Colina-Marquez et al., 2010) y absorcion (LASREA) analoga a LVRPA para reactores
heterogéneos (liquido-s6lido). Se encontrd que el reactor corrugado proporciona una
mejora en la absorcion de energia en comparacion con la placa plana en mas del 100%
para la luz solar y el 50% para las lamparas UV-A. Se ha modelado el estudio de campo
de radiacion en un reactor fotocatalitico de lecho fluidizado resolviéndose mediante el
enfoque de Montecarlo (Jo & Tayade, 2014); en particular, este modelo considera el
efecto de sombra de las particulas compactadas, la reflexion sobre la superficie de las
particulas y la absorcion del TiO,.

6.6 Tipos y seleccion de la fuente de radiacion

Los procesos fotocataliticos desarrollados por grupos de investigacion de todo el mundo
han empleado diferentes fuentes de radiacion segun la configuracion deseada, incluida
la luz solar natural, la luz ultravioleta y visible artificial. Si bien la luz emitida por el sol
es la fuente de radiacion mas atractiva desde el punto de vista econémico y sostenible,
su aplicacion ha sido limitada debido a la falta de un fotocatalizador que exhiba una
alta actividad catalitica en todo el espectro solar, ademas de una gran area requerida
para capturar la radiacion de manera significativa y la dependencia de las horas de luz
solar por dia. Debe indicarse que también, la mayoria de las investigaciones en el campo
fotocatalitico se realizan a escala de laboratorio en condiciones controladas y la fuente
de radiacion no es la excepcion. Aqui, el suministro de radiacion ultravioleta o visible al
sistema es mediante lamparas comerciales.

La luz ultravioleta artificial generalmente es proporcionada por lamparas de
mercurio de baja, media o alta presion. Las caracteristicas de las lamparas de mercu-
rio son el consumo de energia relativamente alto, la vida Gtil corta (500-2000 h) y la
peligrosidad debida al contenido de mercurio, entre otras (Akbal, 2005). Tres tipos de
radiacion componen la luz ultravioleta: la radiacion UVA se considera entre 320 y 380
nm, mientras que la UVB corresponde al intervalo entre 280 y 320 nm y, finalmente,
la radiacion UVC corresponde entre 200 y 280 nm. Por otro lado, se acepta que la luz
visible artificial sea suministrada por lamparas blancas fluorescentes comerciales que
emiten luz con una longitud de onda entre 400 y 700 nm.

Como alternativa a las lamparas comerciales, el uso de diodos emisores de luz
(LED) ha aumentado en los ultimos afos debido a las ventajas interesantes en com-
paracion con las lamparas convencionales, por ejemplo, su bajo costo, su pequefo
tamafio y su vida Gtil relativamente larga (mas de 50 000 h ) (Jo & Tayade, 2014). Los
LED que funcionan estan basados en semiconductores de union p-n y han demostrado
ser robustos, compactos y respetuosos con el medio ambiente debido a |la ausencia de
mercurio. Los LED pueden emitir luz de diferentes longitudes de onda segun la compo-
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sicion de los materiales semiconductores, entre ellos, arseniuro de galio, fosfuro de galio
y nitruro de galio e indio. Existe, sin embargo, una pequefa preocupacion acerca de la
eliminacion de los LED debido a su contenido de metales peligrosos, como el cobre, el
niquel, la plata o el plomo, que podrian convertirse en un contaminante potencial para
el medio ambiente. Se ha reportado, por ejemplo, que la lixiviacion de plomo de los LED
rojos es de aproximadamente 186 mg/L, lo que notablemente excede la cantidad de
5mg/L declarada por las regulaciones federales en los EE. UU. (Seong-Rin Lim et al.,
2011). Esto se puede considerar como un inconveniente, pero la eliminacién correcta
es necesaria para evitar efectos negativos en el medio ambiente.

En un proceso fotocatalitico, es importante seleccionar una fuente de radiacion
capaz de proporcionar la energia requerida para generar pares de electron-hueco en la
superficie del catalizador. Por ejemplo, el fotocatalizador mas estudiado, el TiO,, posee
una energia de intervalo de banda de 3.2 eV. Si consideramos la ecuacion de Planck,
podemos estimar la longitud de onda capaz de suministrar dicha energia al sistema de
acuerdo con la siguiente relacion (Ec. 6.6).

A= he 6.6
£ (6.6)

Donde:
E= Energia del foton

h= Constante de Planck (4.13x10%5 eV-s)
c= Velocidad de la Luz (3x108 m-s?)
A= Longitud de onda

Por lo que la longitud de onda capaz de suministrar 3.2 eV es 387.75 nm de radiacion
UVA. Las lamparas comerciales que muestran su maxima emision a 365 nm son la fuente
de radiacion conveniente para los procesos fotocataliticos catalizados por TiO,. Este
breve analisis es particularmente importante para los nuevos materiales fotocataliticos
para proporcionar las condiciones de reaccion mas favorables y, en consecuencia, para
realizar un proceso eficiente.

6.7 Fenomenos de transporte en foto-reactores multifasicos

Algunos de los aspectos relacionados con los fendbmenos de transporte en los procesos
fotocataliticos son: momento, calor y transferencia de masa. La transferencia de masa
ha sido tradicionalmente mas estudiada que los otros dos fenémenos; por lo tanto, los
estudios sobre el impulso y la transferencia de calor en reactores fotocataliticos son
escasos. Debido al tema de este capitulo, también se incluiran aspectos del transporte
de radiacion.

La transferencia de masa en sistemas fotocataliticos ha sido ampliamente estudia-
da para diferentes catalizadores (suspension o peliculas) y en diferentes configuraciones
de reactor (anular, pelicula descendente, reactor empaquetado, reactor corrugado,
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entre otros). Independientemente de la configuracion del reactor, los siguientes pasos
pueden presentarse en una reaccion heterogénea catalitica para transformar el reacti-
vo en productos y donde estan involucrados fendbmenos de transferencia de masa por
difusion y conveccion (Donaldson & Zisheng, 2011),

a) Difusion del reactivo (s) del seno del fluido a la superficie del catalizador.

b) Difusion del reactivo (s) desde la superficie de la particula hasta la superficie
catalitica interna a través de los poros del catalizador.

c) Adsorcion del reactivo (s) sobre la superficie del catalizador (para que ocu-
rra oxidacion o reduccién directa).

d) Reaccion quimica en la superficie del catalizador.

e) Desorcion de producto (s) de la superficie catalitica.

f) Difusion de producto (s) desde la superficie interna del catalizador hasta su
superficie.

g) Difusion de producto (s) desde la superficie de la particula al seno del fluido.

En la secuencia anterior solo estan presentes las fases sélidas y liquidas, pero como en
una gran cantidad de procesos fotocataliticos, la fase gaseosa también esta presente (la
mayoria de las veces se burbujea al liquido) y se requiere un paso adicional: difusion de
los reactivos de la mayor parte de la fase gaseosa al gas-liquido interfase. Para completar
la reaccion quimica en los procesos fotocataliticos, es necesaria la generacion simultanea
del par electron-hueco en la superficie catalitica interna del material por medio de los
cuales se formaran sitios activos capaces de participar en el proceso (paso c) y esto se
describi6 anteriormente en la figura 6.1.

La investigacion realizada por Bouzaza (Bouzaza et al., 2006), establece que la
degradacion fotocatalitica de algunos compuestos volatiles organicos (COV) en la fase
gaseosa no esta limitada por la transferencia de masa. El reactor utilizado fue anular
de lecho compacto empleando granulos de TiO, y las velocidades de la fase gaseosa
producian flujos laminares (57 <Re <292). Aunque observaron la aparicion de algunas
regiones de turbulencia debido a la rugosidad del lecho catalitico que conduce a la mejora
en la transferencia de masa.

Conrespecto a la transferencia de masa en reactores fotocataliticos heterogéneos
(liquido-sélido) que funcionan en modo continuo, las publicaciones del grupo de Cassano
presentan una muy buena investigacién en este campo (De los Milagros et al., 2010). En
sus estudios, separan la transferencia externa de masa sélido-liquido de la transferencia
interna de masa de las particulas. Con respecto a la transferencia de masa externa, es
deseable el funcionamiento del reactor en régimen turbulento para minimizar la presencia
de gradientes de concentracion en la mayor parte del medio y también para superar la
resistencia en la capa limite que rodea la particula catalitica o aglomerado. El tamafo
de particula del catalizador también debe considerarse en este tema: la aglomeracion
de las particulas de TiO, es un fendbmeno comun que depende del pH de la reaccion y se
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ha dicho que las limitaciones de transferencia de masa externa no deben descuidarse
cuando el tamano de particula de los aglomerados de catalizador es superior a 150 ym.

Por otro lado, la transferencia de masa intraparticula esta dictada por dos as-
pectos: la difusion de especies quimicas dentro y fuera de la particula, ademas de la
penetracion de los fotones dentro del catalizador. Los aspectos de difusion dentro del
catalizador estan directamente relacionados con su porosidad. Si bien el TiO, se con-
sidera un material no poroso, éste es susceptible de formar aglomerados y este hecho
representa una condicion de porosidad similar en la que las moléculas deben migrar
desde la superficie del aglomerado a los sitios activos en el interior de la misma. En
consecuencia, los aglomerados pequenos son aceptables. Sin embargo, las aglomera-
ciones grandes pueden limitar la iluminacion de las particulas constituyentes, lo que
reduce la eficiencia del proceso. Entonces, a partir de los estudios de Cassano en reac-
tores anulares, se puede concluir que las limitaciones de transferencia de masa podrian
considerarse como inexistentes cuando en una reaccion fotocatalitica se emplea una
concentracion de catalizador por debajo de 1 g/L, tasas de irradiacion por debajo de
1,0 x 107 Einsteins cm™s™ y condiciones de mezcla cercanas a las ideales.

La mayoria de las publicaciones de TiO, lo tratan como una suspension, sin
embargo, las ventajas de inmovilizar el catalizador sobre un sustrato son bien cono-
cidas y, en tal caso, también deben estudiarse las limitaciones externas e internas de
transferencia de masa. El analisis realizado en la publicacion del equipo de Chen (Chen
et al., 2001), explica los aspectos de la transferencia de masa en peliculas cataliticas.
Establecen dos dificultades principales con esta configuracion: 1) la accesibilidad de
la superficie catalitica a fotones y especies quimicas, 2) la influencia significativa de la
transferencia de masa externa cuando el reactor opera a velocidades de flujo de liquido
bajas, debido a la longitud creciente de la ruta de difusion desde el seno del fluido hacia
la superficie de la pelicula catalitica. Aqui, es importante optimizar el espesor de la
pelicula catalitica; si es delgada, la absorcion de luz puede ser débil y, en contraste, si es
mas grande que el grosor 6ptimo, la velocidad de reaccion fotocatalitica no presentara
una mejora en la transferencia de masa y de manera opuesta, la capa puede reducir
la cantidad de luz que pasa a través del reactor para el caso de fuentes de radiacion
externas (Hurtado et al., 2016).

Si bien la transferencia de masa en sistemas fotocataliticos ha sido ampliamente
estudiada, en la literatura hay muy poca informacion con respecto a la transferencia de
calor y de momento. Dada la naturaleza de un proceso fotocatalitico, algunos modelos
teoricos consideran el equilibrio del momento de una manera muy simple, generalmente
bajo las siguientes consideraciones: estado estable; flujo unidireccional, incompresible y
continuo. Flujo newtoniano y propiedades fisicas constantes. Se ha priorizado que el cam-
po de velocidad esté bien definido (Braslavsky et al., 2011; De los Milagros et al., 2008).

Por otro lado, la transferencia de calor generalmente no tiene un gran impacto,
ya que en la mayoria de los estudios los procesos son reportados a escala de laboratorio
en condiciones isotérmicas, y ademas, porque se considera que la energia liberada por
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la formacion del par electron-hueco tiene efectos muy bajos (Colina-Marquez et al.,
2015; Song et al., 1999).

Finalmente, se puede concluir que la evaluacion, la comprension y la innovacion
de un proceso fotocatalitico heterogéneo pueden observarse desde diferentes enfoques,
uno es a partir de la sintesis del fotocatalizador, el otro es del disefio del fotoreactor y
el tercero es de la aplicacion novedosa tanto del fotocatalizador como del fotoreactor.
Siendo todos de gran importancia en la resolucion de la problematica del tratamiento
de aguas contaminadas (Martin del Campo et al., 2014).
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CAPITULO 7
FOTOCATALISIS VIS

Dora Alicia Solis Casados?, Luis Escobar Alarcont, Fernando Gonzalez Zavala©

7.1 Contaminacion del agua

En las ultimas décadas, la investigacion de procesos que permitan la remocion de
contaminantes presentes en el agua, principalmente las residuales, ha sido el foco de
atencion de un nimero cada vez mayor de investigadores alrededor del mundo (Centi
& Perathoner, 2003; Wang et al., 2007).
El problema de contaminacién del agua se ha ido agravando fundamentalmente
como consecuencia del desarrollo industrial y de la alta demanda de uso de diferentes
compuestos en actividades domésticas, como los organicos, que en muchos casos son
vertidos al medio ambiente sin estar sujetos a alguna regulacion y por ende en general
no se considera el dafio potencial que pueden provocar a la salud humana, a otros seres
vivos y en general a los diferentes ecosistemas en que se descargan (Alrousan et al.,
2009; Gomes et al., 2009). Estas son las mayores fuentes de contaminacion de rios,
arroyos, lagos y demas reservorios de agua.
Es importante mencionar que una contribucion adicional de contaminacion del
agua se debe a la contaminacion del aire y del suelo, particularmente la contaminacion
del aire con los gases de efecto invernadero, como los COx, NOx y SOx, eventualmente
terminan contaminando el agua ya que regresan a la superficie de |a tierra en forma de
lluvia acida, que posteriormente se filtran al subsuelo alcanzando las corrientes de agua
subterranea y contaminando los cuerpos de agua (Srivastava et al., 2004) .
En México, los contaminantes provenientes de actividades industriales incluyen
una gran cantidad de compuestos organicos e inorganicos entre los que se pueden des-
tacar los pesticidas, herbicidas, hormonas, farmacos, y colorantes entre otros. El agua
residual proveniente de las actividades domésticas contienen entre otros contaminantes
hormonas, farmacos, bisfenol A y productos de uso personal como el triclosan; estos han
sido denominados contaminantes emergentes y actualmente se analiza la posibilidad
de que sean susceptibles de ser regulados en el futuro.
Es importante sefalar que en México existen Normas Oficiales Mexicanas para
descarga de agua residual en mantos acuiferos que establecen que para que el agua
residual se viertan a rios, lagos y demas mantos acuiferos cumplan con los limites maxi-
2 Centro Conjunto de Investigacion en Quimica Sustentable, Universidad Autonoma del Estado de México, Universidad
Nacional Auténoma de México (UAEM-UNAM), carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5, Unidad El Rosedal, C.P.
50200, México.

® Departamento de Fisica. Instituto Nacional de Investigaciones Nucleares, carretera México-Toluca, La Marquesa
Ocoyoacac, Estado de México, C.P. 52750, México.
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mos permisibles de demanda bioquimica de oxigeno, nitrogeno y fosforo total (Normas
001, 002, 003 de la SEMARNAT). Lo anterior requiere que el agua proveniente de uso
doméstico e industrial, denominada genéricamente como agua residual, sea tratada
para eliminar los compuestos organicos, inorganicos y biologicos contenidos en ella
previo a su descarga al ambiente.

Especificamente, la NOM-001-SEMARNAT-1996 “establece los limites maximos
permisibles de contaminantes en las descargas de aguas residuales en aguas y bienes
nacionales”. La NOM-002-SEMARNAT-1996 “establece los limites maximos permisibles
de contaminantes en las descargas de aguas residuales a los sistemas de alcantarillado”.
La NOM-003-SEMARNAT-1997 “establece los limites maximos permisibles de contami-
nantes para las aguas residuales tratadas que se redsen en servicios al publico”.

Resulta por lo tanto fundamental investigar procesos alternativos o complemen-
tarios a los que de manera habitual se utilizan, que permitan remover contaminantes
y por ende permitan cumplir con la normativa nacional.

7.2 Principales contaminantes

En términos generales, los contaminantes que se encuentran en el agua pueden tener
origen organico, inorganico o biolégico, que provienen de actividades antropogénicas
o que a través del ciclo del agua pueden retornar en la lluvia a los mantos acuiferos,
aguas subterraneas y eventualmente al agua potable.

La presencia de contaminantes organicos en agua residual se ha convertido en
una problematica de contaminaciéon antropogénica que se ha ido agravando como
consecuencia del desarrollo industrial y de la alta demanda en el uso de este tipo de
compuestos organicos, los cuales una vez utilizados son vertidos al medio ambiente
sin considerar el dafio que pueden provocar y que en algunos casos ademas de persistir
por largos periodos de tiempo en el ambiente, pueden causar dafos severos a la salud
humana por lo que son considerados peligrosos. Tal es el caso de los denominados
contaminantes emergentes, debido entre otros factores a que no existe regulacion
para su uso y su adquisicion, ya que diferentes casos no requieren prescripcion médica,
y por lo tanto son vertidos sin control alguno sobre el medio ambiente. Un problema
adicional, es su elevada toxicidad que dependiendo de los resultados que arrojen las
investigaciones sobre los efectos que tienen en la salud de los seres humanos y de los
organismos acuaticos, asi como de los datos de monitoreo respecto a su concentracion
en el agua residual los hace candidatos a una regulacion en el futuro.

Entre los contaminantes emergentes mas estudiados destacan los farmacos, como
el diclofenaco, paracetamol, ibuprofeno y naproxeno, asi como esteroides y hormonas.
Entre otros contaminantes que estan presentes en las descargas de aguas domesticas
esta el triclosan que se genera a partir de los productos de uso personal, se encuentran
también los tensioactivos por el uso de los detergentes, asi como una gran variedad de
subproductos de desinfeccion que contienen compuestos clorados.
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Actualmente el agua residual proveniente de la industria textil representa una
problematica importante a resolver derivada de las descargas de diferentes colorantes,
entre los que podemos mencionar el azul de metileno, el naranja de metilo, el cristal
violeta, el verde de malaquita, y el amarillo titanio, que son vertidos a los mantos acui-
feros. Esto ha motivado numerosos estudios destinados a investigar como remover
colorantes del agua residual usado diferentes moléculas modelo para probar diferentes
técnicas y métodos de remocion.

El colorante conocido como verde de malaquita (VM, base carbinol):

es un colorante soluble en agua, usado en diversos procesos industriales, asi como en
acuacultura por su accién antiparasitaria; sin embargo, este colorante presenta una
serie de problemas toxicoldgicos graves a la salud publica, al causar efectos cance-
rigenos y dafar diferentes érganos como el higado, la vejiga y la tiroides, por lo que
es de vital importancia su eliminacién o remocién del agua residual (Culp & Beland,
1996).

Es importante sefalar que este colorante esta prohibido en paises como Reino Unido,
Espana y Chile en el uso alimenticio por su efecto cancerigeno (PYME, 2004 ); sin embar-
go, en México aun es muy usado en psicultura, odontologia para detectar la placa bac-
teriana, en microbiologia ya que es activo ante una gran variedad de parasitos externos
y agentes patoégenos como hongos y bacterias; se usa también en el tratamiento contra
parasitos protozoos de agua dulce y como colorante en una gran variedad de productos
de limpieza. Se debe mencionar que a pesar de sus efectos adversos también se utiliza
como colorante en alimentos. De lo anteriormente mencionado, es claro que el verde de
malaquita es uno de los contaminantes organicos que se encuentran en el agua residual
industrial, hospitalaria y doméstica por lo que es de vital importancia su eliminacion o
remocion siendo la razén de que haya atraido nuestra atencidn para su estudio.

7.3 Procesos para remocion de contaminantes en agua

En términos generales el tratamiento del agua residual consiste en diferentes etapas
que involucran diversos procesos fisicos, quimicos y bioldgicos, cuyo proposito final es
reducir tanto como sea posible los contaminantes presentes en el agua proveniente
de efluentes industriales y domésticos. Su objetivo principal es producir agua limpia o
reutilizable que no tenga impacto negativo en el ambiente.

Usualmente, en las etapas iniciales se remueven particulas sélidas mediante sedi-
mentacion, por gravedad cuando las particulas son grandes, o usando la floculacién o
coagulacion cuando se trata de so6lidos en suspension coloidal. En el caso de que estén
presentes aceites o grasas, estas se pueden eliminar por decantado o filtrado. Tipica-
mente en esta etapa se elimina entre el 60 y 70% de los sélidos presentes.

Enla segunda etapa se utilizan procesos biologicos para remover la materia orga-
nica disuelta utilizando microrganismos que consumen la materia organica produciendo
los denominados fangos que se retiran mediante decantacion y sedimentacion. En la
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siguiente etapa se trata de eliminar los microorganismos patégenos, que no fueron
removidos en las etapas anteriores, a través de procesos de desinfeccion tales como la
cloracion, ozonizacion o bien utilizando radiacion ultravioleta.

Es importante mencionar que existen contaminantes organicos persistentes,
como los mencionados contaminantes emergentes y los colorantes, que no pueden
ser removidos o eliminados en los procesos descritos anteriormente requiriéndose el
estudio de procesos que permitan su eliminacion total o parcial.

Entre los métodos que han sido mas estudiados destacan los denominados proce-
sos de oxidacion avanzada (POA), concepto introducido por William H. Glaze en 1987,
definidos como “aquellos procesos que involucran la generacion de radicales hidroxilos
en cantidades suficientes para afectar la purificacion del agua” (Glaze et al., 1987).

Cabe sefalar que el radical hidroxilo (¢OH) posee propiedades para atacar vir-
tualmente a todos los compuestos organicos y reaccionar ordenes de magnitud mas
rapido (10%-10'2) que oxidantes tradicionales como el ozono o el perdxido de hidrégeno.
Entre los POA se pueden mencionar procesos de ozonizacion con peroxido de hidroge-
no, fotolisis con luz ultravioleta, foto-Fenton y fotocatalisis heterogénea, entre otros.

Entre las tecnologias alternativas para la oxidacion y remocion de contaminantes
organicos presentes en agua residual, en los ultimos afos se han llevado a cabo tra-
bajos de investigacion en fotocatalisis heterogénea ya que entre sus ventajas destaca
el hecho de que es posible conseguir la mineralizacion completa del contaminante
transformandolo en CO, y agua (Chatterjee & Dutta, 2008).

La fotocatalisis es uno de los procesos mas prometedores para la eliminacion de
contaminantes organicos persistentes en agua residual, ya que en ese caso se trata de
llevar a cabo la mineralizacion de tales compuestos con ventajas importantes con otros
procesos, como el de absorcion en el que el contaminante se queda ocluido o absor-
bido en el interior poroso de un material y para eliminarlo y reutilizar el adsorbente se
requiere de un tratamiento posterior, otra ventaja es que es un proceso sustentable y
ambientalmente amigable al producir solo agua y CO,; éste es el motivo por el cual la
fotocatalisis se ha convertido en una de nuestras lineas de investigacion y que aborda-
mos en este capitulo.

7.4 Fotocatalisis heterogénea

Como ya se menciono previamente, la fotocatalisis es la aceleracién de una reaccién
quimica en presencia de un catalizador que es activado por luz. Este proceso hace uso
de un semiconductor como catalizador, en general un oxido metalico, y oxigeno como
agente oxidante. Cuando un semiconductor es irradiado con fotones cuya energia es
igual o superior a la energia de la banda prohibida del material, ocurre la absorcion
de los fotones incidentes. Como resultado de la absorcién de un fotdn, se enviara un
electron de la banda de valencia a la banda de conduccion, dejando un hueco con carga
positiva en la banda de valencia; a este proceso fisico se le denomina la creacion de un
par electrén-hueco.

120 Solis Casados, Escobar Alarcon, Gonzalez Zavala



Como ejemplo considérese el didxido de titanio (TiO,), que es un semiconduc-
tor con una energia de banda prohibida de 3.2 eV para la fase anatasa; esto significa
que para poder crear un par electron-hueco, se debe irradiar este material con luz de
longitud de onda menor a 387 nm, estas longitudes de onda corresponden a la region
de luz ultravioleta del espectro electromagnético (SES, 1994).

El siguiente paso del proceso fotocatalitico es que una vez fotogenerados, el
electron y el hueco comenzaran a moverse dentro del semiconductor, si se producen
en su interior, o sobre su superficie, si se generan en las proximidades de esta. Si supo-
nemos, como ya se ha comentado, que tenemos una particula de un semiconductor
inmersa en un medio acuoso, los huecos en la superficie interaccionaran con el agua
adsorbida sobre el catalizador dando lugar a reacciones de oxidacion del agua con la
consecuente formacion de radicales hidroxilo, la principal especie activa en los procesos
de oxidacion avanzada. De manera paralela, los electrones que llegan a la superficie del
semiconductor a través de reacciones de reduccion del oxigeno disuelto en la solucion,
promoveran la formacion del radical superdoxido (O37) que eventualmente, después
de algunas reacciones quimicas adicionales, también dara lugar a radicales hidroxilo.

Es importante mencionar que una parte importante de los pares electron-hueco
producidos se recombinara antes de llegar a la superficie del semiconductor y como
consecuencia se reducira la eficiencia del proceso fotocatalitico, de tal manera que un
problema adicional a resolver es disminuir, tanto como sea posible, la recombinacion
pares electron-hueco. Como etapa final del proceso fotocatalitico, estan los radicales
hidroxilo, los cuales son extraordinariamente reactivos, atacaran a la mayor parte de los
compuestos organicos destruyéndolos completamente transformandolos en CO, y agua.

Esimportante hacer hincapié que en una gran mayoria de los trabajos que reportan
la remocion de contaminantes organicos presentes en agua residual utilizan la fotocata-
lisis heterogénea, esto significa que el semiconductor es sélido y los contaminantes se
encuentran en solucion acuosa; esto tiene la ventaja de que se facilita la remocion del
fotocatalizador del sistema de reaccion evitandose un proceso de separacion posterior
a la reaccion. En general el fotocatalizador se usa en forma de polvo, aunque se debe
mencionar que de esta manera se tendra la dificultad de remover el polvo del agua tra-
tada una vez que finaliza la reaccién y en ocasiones esto se convierte en un problema,
ya que se pierde el catalizador, y que ademas al no ser removido del agua tratada se
convierte en un contaminante adicional.

En la Ultima década se han realizado numerosos experimentos para obtener
catalizadores en forma de pelicula delgada, que tiene la ventaja de facil remocion del
catalizador y utiliza cantidades de material mucho menores al tener espesores del or-
den de las centenas de nanémetro. Estas estructuras materiales se pueden obtener por
técnicas quimicas como la técnica de sol-gel o por técnicas fisicas como la ablacion laser
o la pulverizacion catoédica, lo que ha permitido un avance importante en el desarrollo
de nuevos o mejores materiales fotocataliticos.

Se debe mencionar que existe también la fotocatalisis homogénea; en este pro-
ceso, el fotocatalizador se encuentre en fase liquida en contacto con el agua residual
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en la cual se pretende degradar algiin compuesto organico contaminante; en este un
inconveniente importante es la separacion del catalizador de la solucion ya que en ge-
neral a pesar de remover el contaminante, el catalizador termina perdiéndose y sobre
todo convirtiéndose en un contaminante adicional.

Existe también el proceso fotocatalitico enzimatico, el cual se ha estudiado con me-
nor frecuencia y se encuentra pocas veces reportado en la literatura, aunque es un proceso
viable, ya que las enzimas en solucion pueden permanecer en el agua tratada posterior
a la reaccion de fotodegradacion no causando efectos adversos que se hayan reportado
hasta ahora en los seres vivos y en la flora y fauna acuaticos; una limitante del proceso
enzimatico es la poca reproducibilidad de los resultados obtenidos en la degradacion de
algunos compuestos organicos, lo cual sugiere que se tienen reacciones adicionales a la
de degradacion. Esto es un hecho que aun requiere de un investigacion adicional.

7.5 Semiconductores utilizados como fotocatalizadores

Como se mencion6 en la seccién anterior los materiales fotocataliticos deben ser se-
miconductores por lo que definiremos que es un semiconductor. De acuerdo con sus
propiedades eléctricas los materiales se dividen en conductores, semiconductores y
aislantes; los primeros son muy buenos conductores de electricidad, a saber, es muy
facil hacer circular por ellos electrones, ejemplo de estos son los metales como el cobre
(Cu), el aluminio (Al), el titanio (Ti), el hierro (Fe), estafio (Sn), etc.; en contraposicion,
los aislantes por su parte son malos conductores de electricidad, a saber, es muy dificil
mover electrones a través de ellos, ejemplos de estos son el vidrio, plasticos, cuarzo
y algunos ceramicos entre otros; un semiconductor es un material es un material que
conduce la electricidad de manera intermedia entre un conductor y un aislante, esto es,
permite el paso de electrones aunque de manera menos eficiente que un metal, ejemplos
de ellos son el silicio, el germanio, el carbono, y algunos compuestos como el arseniuro
de galio (GaAs), el didxido de titanio (TiO,), el pentdxido de vanadio (V,05), el 6xido
de estafio (Sn0,), entre otros. Lo anterior se puede entender utilizando la denominada
estructura de bandas de energia, la cual se muestra en la siguiente figura:

Figura 7.1 Diagrama para representar la estructura de bandas

“Banda de conduccién
Banda de conduccion

Banda prohibida

Banda de conduccion

Banda prohibida

Banda de Valencia

Banda de Valencia Banda de Valencia

a) aislantes b) conductores ¢) semiconductores

La figura representa en la banda inferior la que se denomina como banda de valencia, la
cual se encuentra llena de electrones, en la parte superior se tiene otra banda, la banda
de conduccion, que esta totalmente vacia de electrones; entre ellas, se encuentra una
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zona en la que no es posible que permanezca un electron conocida como la banda prohi-
bida también referida como el band gap y que se representa como E,; se define como una
barrera energética que se debe vencer en un semiconductor para que se transfiera un
electron de la banda de valencia a la banda de conduccion. Como seiilustra, la separacion
entre la banda de valencia y la de conduccién determina el comportamiento eléctrico
de un material. Si el valor de esta banda es mayor a 4 eV es denominado aislante, si es
igual a cero, las bandas se traslapan y se le denomina conductor y si es menor que 4 eV
se trata de un semiconductor.

Para que exista movimiento de electrones, estos deben estar en la banda de con-
duccioén, lo cual ocurre todo el tiempo en el caso de los conductores, en el caso de los
semiconductores es necesario proporcionar energia al material para que los electrones
se transfieran de la banda de valencia a la de conduccion, la energia requerida debe ser
al menos igual al valor de la banda prohibida (SES, 1994). Una forma de lograr esto es
iluminando el semiconductor con luz cuya longitud de onda sea equivalente a la energia
del band gap. Debemos recordar que la luz es una onda electromagnética que transporta
energia la cual puede calcularse utilizando la siguiente ecuacion:

1239.8
E=7 (7.1)

En esta ecuacion A es la longitud de onda de la luz, este valor determina su color, y
su valor se da en nanémetros (nm) para obtener la energia en electron volts (eV).
Luego entonces si tenemos TiO, con energia de banda prohibida de 3.2 eV, para pasar
electrones de la banda de valencia a la banda de conduccioén requerimos iluminar el
material con luz de longitudes de onda menores a 387 nm. Bajo esta condicion es-
taremos produciendo pares electron-hueco que como ya menciono es el paso inicial
del proceso fotocatalitico. Es importante mencionar que la region visible del espectro
electromagnético va de los 400 nm, color azul, hasta los 700 nm que corresponde al
color rojo. Valores menores a 400 nm corresponden a la region ultravioleta mientras
que mayores a 700 nm corresponden al infrarrojo.

En el caso de la fotocatalisis heterogénea, se emplean semiconductores tales
como: ZnO (E,; = 3.4 eV), Fe,0;(E, = 2.2 eV), CdS (E, = 2.4 eV), SnO, (E; = 3.7 eV),
TiO, (E,=3.2 eV), V,0, (E, = 2.3 eV), entre otros, e incluso la mezcla de varios semi-
conductores. En general, se considera que el fotocatalizador ideal debe cumplir con las
siguientes propiedades: ser fotoactivo, ser soluble en agua, ser biolégica y quimicamente
inerte, ser quimicamente estable a la luz UV o visible, tener bajo costo y ser no-toxico.

Tradicionalmente se han usado materiales en forma de polvo entre los que
destaca el TiO, en su fase anatasa, que es un material semiconductor que cumple con
las propiedades antes sefialadas; sin embargo, tiene la desventaja de que su energia
de banda prohibida es de 3.2 eV, lo que hace que este material no sea fotoactivo con
luz visible. Es importante sefialar que existe mucho interés en utilizar la luz solar para
activar fotocatalizadores debido a ventajas evidentes como son su abundancia, dispo-

Capitulo 7. Fotocatalisis vis 123



nibilidad natural y costo nulo, por lo que en los Gltimos afios se han dedicado esfuerzos
importantes para investigar como disminuir el valor de la brecha prohibida de algunos
semiconductores utilizados en fotocatalisis.

El espectro solar esta compuesto grosso modo de la siguiente manera: el 5% apro-
ximadamente corresponde al rango de longitudes de onda entre 300 y 400 nm; el 43 %
corresponde a la region visible entre 400 y 700 nm y el restante 52 % a longitudes de
onda entre 700y 2500 nm la region del cercano infrarrojo. Cabe sefalar que la mayoria de
los materiales empleados como fotocatalizadores requieren luz ultravioleta para producir
pares electro-hueco por lo que solo aprovecharian una pequena fraccion del espectro
solar. Lo anterior sugiere que se debe investigar en la forma en que fotocatalizadores
convencionales (TiO,) absorban la parte visible del espectro. Se han propuesto diferentes
estrategias para lograr esto, como dopar al semiconductor con algunos metales como
bismuto, estafo, plata, niquel y cobalto por citar algunos (Sahoo et al., 2013); dopandolo
con no-metales como carbono y nitrogeno (Campos-Gonzalez et al., 2014),

Con el propésito de reducir la energia de banda prohibida y por ende aprovechar
una fraccion mayor de la luz solar, se ha propuesto acoplar diferentes fases del mismo
semiconductor como anatasa y rutilo del TiO,asi como acoplando diferentes semicon-
ductores como TiO, y Fe,0s.

En algunos casos, esto tiene algunas ventajas adicionales, por ejemplo, la incor-
poracion de metales (Ag, Au, Cu, Fe) hara que estos funcionen como una trampa de
electrones disminuyendo la rapidez de recombinacion; algo similar ocurre en el caso de los
semiconductores acoplados, se promueve la transferencia de electrones entre las bandas
de conduccion, lo que también reduce la rapidez de recombinacion del par hueco-elec-
tron. Sin embargo, en algunos casos reducir la energia de banda prohibida también da
lugar a que el proceso de recombinacion del par hueco-electrén se incremente.

Un problema importante que surge al investigar fotocatalizadores que sean
fotoactivos con luz visible, es la fuente de iluminacion utilizada ya que el uso de la luz
solar directa conlleva problemas de variaciones en intensidad dependiendo de las con-
diciones ambientales lo cual dara lugar a no reproducibilidad de los resultados (Amor
et al., 2015; Gongalves et al., 2004 ). Lo anterior a llevado al uso de simuladores solares
que son fuentes de luz que proporcionan una radiacion con caracteristicas espectrales
muy parecidas a las del sol de manera controlada simulando incluso condiciones como
la presencia de edificios o arboles.

7.6 Degradacion fotocatalitica de verde de malaquita usando peliculas delgadas de
TiO, modificado con Sn: Estudio de las rutas de reaccion seguidas en la fotodegradacion
catalitica

En esta seccion, se presenta un ejemplo de aplicacion de la fotocatalisis, en el cual se
utilizan como fotocatalizadores peliculas delgadas de 6xido de titanio modificadas con
diferentes cantidades de estafio con el propésito de investigar su respuesta al ser acti-
vadas con luz visible. Se uso como fuente de radiacién un simulador solar que provee luz
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solar simulada, de manera que se tenga la intensidad constante y por lo tanto la tnica
variable a analizar sea el efecto que tienen los diferentes catalizadores.

Se presentan resultados de su caracterizacion fisicoquimica, asi como de su
desempefio fotocatalitico para la degradacion del colorante verde de malaquita (VM)
en solucion acuosa. Se incluye el estudio para determinar que especies son las respon-
sables de la degradacion del colorante para tratar de establecer la ruta en que se lleva
a cabo la reaccion. Los fotocatalizadores se sintetizaron en forma de pelicula delgada
utilizando una variante de la técnica de ablacion laser en que se combinan dos plasmas
producidos simultaneamente que se propagan paralelos (Gonzélez Zavala et al., 2018);
se eligio esta técnica ya que permite preparar peliculas delgadas de TiO, con diferente
contenido de estafio de manera simple variando las condiciones en que se produce el
plasma de estano.

Para la obtencion de estos fotocatalizadores se utilizé un laser de Nd: YAG con
emision en 1064 nm, una duracién de pulso de 5 ns y una frecuencia de repeticion de
10 Hz. Las peliculas se depositaron en sustratos de vidrio, dentro de una cdmara a una
presion de trabajo de 1.2x10 Torr. El haz laser se introduce a la camara a través de
ventanas transparentes de vidrio, enfocandolo con lentes esféricas sobre la superficie
de los blancos. Se utilizaron blancos de 6xido de titanio y estafio metalico, ambos con
una pureza de 99.99%, 25.4 mm de diametro y 6 mm de espesor. Los blancos se colo-
can de manera tal que las superficies se encuentran en el mismo plano y las lineas de
expansion de los plasmas son paralelas, la distancia blanco-sustrato se conservé fija en
5.5 cm. Los tiempos de deposito fueron de 45 minutos.

Con la finalidad de obtener materiales de composicion variable se hacen interac-
cionar ambos plasmas y variando la energia de ablacion sobre el blanco de estano se
puede controlar la cantidad que se incorpora en la pelicula delgada de titanio-estafo,
la fluencia que se usa en el blanco de titanio se fijo en 12 J/cm? para todos los experi-
mentos mientras que para el blanco de estafio la fluencia se vario de 2 -12 J /cm?. Todos
los depdsitos se hicieron a temperatura ambiente.

Con el proposito de mejorar la calidad cristalina de los depositos obtenidos pos-
teriormente se les hizo un tratamiento térmico a 450°C durante 2 horas.

Los materiales obtenidos se caracterizaron para determinar la composicion
quimica elemental con espectroscopia de dispersion de energia (EDS, Energy Disper-
sive Spectroscopy), el entorno quimico de los elementos presentes se investigd por
espectroscopia fotoelectronica de rayos X (XPS, X-ray Photoelectron Spectroscopy).
Las propiedades opticas, indice de refraccion, ancho de banda prohibida y espesor se
determinaron a partir de los espectros de transmitancia obtenidos por espectroscopia
ultravioleta-visible (UV-Vis Spectroscopy).

La evaluacion de la actividad fotocatalitica se llevd a cabo en un sistema de re-
accion tipo batch colocando una pelicula delgada con un area aproximada de 1 cm?. Se
utilizaron 25 ml de una solucion de verde de malaquita con una concentracion de 10
umol /L. El sistema se irradi6 usando luz solar simulada utilizando un simulador solar
a una densidad de potencia de 30 mW/cm? El grado de degradacion se siguié moni-
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toreando la disminucion en intensidad de la banda de absorbancia caracteristica del
VM localizada en 619 nm. Como primer paso se construy6 una curva de calibracion
determinando la absorbancia en 619 nm de soluciones con concentraciones conocidas
de verde de malaquita. Para determinar el grado de degradacion como funcién del
tiempo de irradiacion, se adquirieron los espectros de absorbancia de alicuotas que se
tomaron directamente del sistema de reaccion, cada 15 minutos durante la primera
hora y posteriormente cada 30 minutos durante 2 horas.
El porcentaje de conversion se obtuvo mediante la ecuacion:

_ (GG

0

X x 100 (7.2)

donde C, es la concentracion inicial y C; la concentracion al tiempo t. Se asumié que la
reaccion de degradacion es de orden uno para calcular las constantes cinéticas de rapidez
de reaccion iniciales usando el método integral graficando Ln(C,) contra el tiempo t. Para
investigar la ruta de reaccion que sigue la degradacion del verde de malaquita se llevo a
cabo la reaccion adicionando por separado moléculas reactivas, como la trietanolamina
(TEOA), el alcohol isopropilico (IPA) y benzoquinona (BZQ), las cuales se usan como
secuestradores de huecos (h*), radicales hidroxilo (*OH) y electrones (e-) (Gonzalez
Zavala et al., 2018; Wu et al., 2015; Xu et al., 2015; Xu et al., 2015).

La caracterizacion composicional de los fotocatalizadores muestra que la cantidad
de estafno contenido en las peliculas delgadas varia de 4.3 hasta 16.6 % at. en funcion
de la fluencia utilizada para ablacionar el blanco de estano. En la tabla 7.1 se muestran la
composicion quimica determinada por EDS para las diferentes fluencias utilizadas para
la ablacion del estafio; se incluyen los datos de una pelicula solo de 6xido de titanio y
una solo de 6xido de estafo.

Tabla 7.1 Composicion quimica de las peliculas delgadas
depositadas a diferentes fluencias laser

F (J/cm?) Ti (% at) I CAD) Sn/Ti

12 (Ti) 35 0 _
2 8.4 4.3 0.5
6 10.1 12.2 1.2
12 11.2 16.6 1.48
12 (Sn) 0 27.4

Del estudio el entorno quimico de los elementos presentes en la pelicula delgada usando
XPS, se observo en los espectros panoramicos que en los depoésitos estan presentes
principalmente titanio, estano y oxigeno; se observa también carbono, el cual es car-
bono adsorbido del ambiente, pero que usa para corregir el desplazamiento por carga
en los espectros centrando la sefial mas intensa en 284.6 eV.
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Figura 7.2 Espectros XPS de las peliculas delgadas en las regiones de: a) Sn 2p, b) Ti2py c) O
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Algunos de los espectros de alta resolucion de las regiones de estafio 2p, titanio 2p y
oxigeno 1s se muestran en la figura 7.2. En la figura 7.2. a) se presentan los espectros
en la region de Sn 2p de 3 peliculas delgadas, se observa que en el caso de la pelicula
con mayor contenido de estafio (27.4 % at.), el espectro se compone por 2 sefiales
simétricas e intensas centradas en 486.7 y 495.2 eV atribuidas a los orbitales 3d 5/2 y
3d 3/2 del Sn con estado de oxidacion +4, indicativo de la formacion de SnO.,.

Para las peliculas delgadas compuestas por titanio y estafio, se observa en la que
tiene un contenido de 16.6 % at. de Sn un desplazamiento hacia energias de enlace
menores, 486.4 y 494.8 eV, asi como una disminucion importante en la intensidad, lo
cual puede atribuirse a un 6xido con deficiencia de oxigeno, SnO,., y una menor cantidad
de estafo; la pelicula con 12.2 % at de Sn presenta energias de enlace similares obser-
vandose que la intensidad disminuye ain mas revelando un menor contenido de Sn.

Los espectros de la region de Ti2p se muestran en la figura 7.2. b), se observa
que en las dos peliculas estan presentes dos picos centrados en 458.2 y 463.9 eV co-
rrespondientes a los orbitales 2p 3/2 y 2p 1/2, respectivamente del titanio con estado
de oxidacion +4 revelando la formacion de TiO,. La figura 7.2 ¢) muestra los espectros
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de la region del oxigeno O1S, que en general sugirieren que existe SnO,, asi como TiO,
y una mezcla de 6xidos de Tiy Sn.

Las propiedades 6pticas se determinaron de los espectros de UV-Vis mostrados
en lafigura 7.3, donde se presentan los espectros de transmitancia correspondientes a
las peliculas delgadas depositadas, se observa que el borde de absorcién de las peliculas
se desplaza a longitudes de onda mayores al aumentar el contenido de Sn indicativo de
una disminucion de la energia de banda prohibida. A partir de estos espectros, el indice
de refraccion y el espesor fueron calculados con el método de Goodman, la energia de
banda prohibida se determiné utilizando el método de Tauc (Goodman, 1978). Los
valores obtenidos se presentan en la tabla 7.2. Se observa claramente que la incorpo-
racion de estano lleva a la disminucion de la energia de banda prohibida, obteniéndose
en los extremos una energia de banda prohibida de 3.2 eV para el fotocatalizador de
TiO,y 2.7 eV en el caso del SnO,.

Tabla 7.2 Propiedades dpticas de las peliculas delgadas Ti-Sn

% at Sn indice de Espesor  Energia de banda
refraccion (nm) prohibida (eV)

0 3.2

43 2.3 542 3.1

12.2 1.8 710 28

16.6 2.0 665 2.8

27.4 2.2 699 2.7

Figura 7.3 Espectros de transmitancia de las peliculas
delgadas de Ti-Sn
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Las peliculas delgadas se evaluaron como fotocatalizadores en la reaccion de fotode-
gradacion del colorante verde de malaquita que se utiliz6 como molécula modelo. Los
resultados obtenidos son interesantes, aun cuando se observan bajos porcentajes de
degradacion catalitica (19-28%), como se observa en la figura 7.4.

En este caso de estudio era de gran importancia determinar las constantes ciné-
ticas de rapidez de reaccion inicial en la zona conocida como region cinética o lineal y
con bajas conversiones (Jean et al., 1983). Un dato que es importante resaltar es que el
proceso no catalizado usando las mismas condiciones de reaccion, concentracion de 10
umoles/ly la radiacion solar simulada presenta una menor degradacion; el uso del TiO,
como fotocatalizador en el sistema de reaccion incrementa el grado de degradacion,
ademas se observa que la modificacion del TiO, con Sn en este caso mejora notable-
mente la degradacion fotocatalitica. Las constantes cinéticas de rapidez de reaccion
iniciales se presentan en la tabla 7.3, se observa como con el incremento en el % at de
Sn seincrementa paulatinamente la constante de rapidez de reaccion inicial, alcanzando
un maximo en el fotocatalizador que contiene 16.6 % at Sn, con un mayor contenido
de Sn la constante de rapidez de reaccién se ve disminuida ligeramente.

Figura 7.4. % de degradacion de verde de malaquita
usando los diferentes fotocatalizadores Ti-Sn
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En la tabla 7.3 se presentan también las constantes cinéticas de rapidez de reaccion
iniciales de las reacciones catalizadas e influenciadas por el uso de moléculas reactivas
trietanolamina (TEOA), 2-propanol (IPA) y benzoquinona (BZQ), que funcionan como
secuestradoras de huecos (h*), radicales hidroxilo (*OH-) y de electrones (e") respecti-
vamente. El uso de estas moléculas en las reacciones permite obtener informacion de
la ruta de reaccion que sigue el proceso de degradacion fotocatalitico.
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Tabla 7.3 Constantes cinéticas de rapidez de reaccion iniciales

K inicial KTEOA KIPA KBZQ
No catalizado  0.0017 0.1724 0.0307 -
0 0.0019 0.0118 0.0012 -
4.3 0.0019 0.0112 0.0011 -
12.2 0.0024 0.0102 0.0022 -
16.6 0.0033 0.0140 0.0029 -
27.4 0.0023 0.0106 0.0022 -

Se ha reportado que los colorantes, entre los que destaca el verde de malaquita, tie-
nen la habilidad de que al estar fotoexcitados emiten un electron que se transfiere a
la banda de conduccién del semiconductor usado como fotocatalizador (Barbero &
Vione, 2016). En este caso la radiacion es absorbida por el colorante y no por el 6xido
semiconductor, lo que es diferente del proceso de fotocatalisis heterogénea, donde el
fotocatalizador absorbe la radiacion y produce moléculas reactivas transitorias como los
huecos (atrapados sub-superficialmente y en la superficie), los radicales *OH (atrapados
en la superficie del catalizador o libres en la solucion) y los e atrapados.

La degradacion de la molécula del verde de malaquita inicia con la inyeccién de
electrones de la molécula de colorante a la banda de conducciéon del semiconductor;
esta ruta de reaccion se destaca cuando se usa benzoquinona como molécula reactiva,
ya que funciona como una trampa de los electrones que se generan en el colorante,
la reaccion simplemente se ve inhibida, no se observa la degradacion del colorante y
se observa ademas que hay problemas de interferencia en el espectro UV debido a la
transformacion de intermediarios que absorben radiacion a la misma longitud de onda
de la absorcion maxima del colorante.

Cuando se usa la Trietanolamina (TEOA), ésta interacciona y bloquea los h*
fotogenerados en el semiconductor, en este caso se observa un incremento en la
constante cinética de rapidez de reaccion inicial; esto puede explicarse en términos
de la recombinacién del par electron-hueco, ya que los huecos h* interaccionan con la
TEOA, inhibiéndose la recombinacion del par hueco-electrén y promoviendo que los
electrones fotogenerados reduzcan el oxigeno formando los radicales superoxido <O..

El uso de una molécula reactiva como el 2-propanol (IPA), que interacciona con
radicales transitorios como los hidroxilo *OH nos permite observar que estos radicales si
se forman y sobre todo hacen evidente su participacion en la degradacion del colorante
debido a la ligera disminucion de la constante de rapidez de reaccion cuando se usa esta
molécula como secuestrador de radicales *OH respecto de la constante de rapidez de
reaccion inicial del proceso fotocatalizado sin molécula reactiva.

El caso del proceso no catalizado presenta diferencias en la ruta de reaccion
observada, sobre todo al observarse que en esa reaccion se forman radicales *OH en
una proporcion tal que al inhibirlos se incrementa la constante de rapidez de reaccion
inicial. Estos resultados son de gran importancia ya que permiten concluir que la mo-
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lécula verde de malaquita se degrada fotocataliticamente via un proceso de reduccion,
principalmente con los radicales superéxido generados, no obstante que en el caso no
catalizado hay una formacion importante de radicales -OH que intervienen disminu-
yendo la rapidez de reaccion.
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CAPITULO 8
ELECTROFOTOCATALISIS: PRINCIPIOS Y APLICACIONES

Hugo Olvera Vargas®, Gabriela Roa Morales®

8.1 Los fundamentos de la electrofotocatalisis

La electrofotocatalisis (EFC) es un proceso que combina la fotocatalisis heterogénea
con la electroquimica. Esta técnica ha ganado enorme interés durante las Ultimas dé-
cadas en diversas aplicaciones, tales como: i) la produccion de energia a través de la
electrolisis del agua o la reducciéon de CO, (Xie et al., 2016; Yang & Moon, 2018), y ii)
la remediacion ambiental, que incluye la degradacion de contaminantes del agua, asi
como la inactivacién de microrganismos patdégenos (Garcia Bessegato et al., 2015). En
el area del tratamiento de aguas, la EFC se cataloga dentro de los denominados pro-
cesos electroquimicos de oxidacion avanzada (POEA), los cuales estan basados en la
produccion de los radicales hidroxilo (*OH). Estas especies se caracterizan por tener un
alto poder oxidante (E°(*OH/H,0) = 2.80 V vs SHE) (Brillas et al., 2009). Los origenes
de la EFC se remontan a los trabajos de Fujishima y Honda de 1972, quienes llevaron
a cabo la electrolisis de agua usando anodos de TiO, bajo radiacion UV (Fujishima &
Honda 1972). Sin embargo, las aplicaciones en el tratamiento de agua datan solamente
de inicios de nuestro siglo.

En EFC, un fotocatalizador semiconductor, SC, es usado como electrodo para
la produccion de especies oxidantes (principalmente radicales *OH) a través de la
excitacion del fotocatalizador por accion de la radiacion UV/Vis y bajo un potencial
externo. Durante el proceso fotocatalitico, un electron de la banda de valencia (BV) del
fotocatalizador es excitado hacia la banda de conduccion (BC), generando una vacante
o hueco (h%,) y de esta manera, pares h's, /e3¢ de acuerdo con la reaccion 8.1. Para
que esto suceda, la energia de los fotones incidentes debe ser mayor a la energia de la
llamada “band gap” (banda prohibida o ancho de banda éptico, Ebg) del fotocatalizador
(hv > Eyg). En fotocatalisis, la recombinacion de los pares h*sy /e%c s un proceso rapido
que genera calor (reaccion 8.2) y limita la disponibilidad de estas especies altamente
oxidantes, lo cual reduce la eficiencia del sistema fotocatalitico (Paramasivam et al.,
2012). Sin embargo, cuando un potencial externo es aplicado al semiconductor que
funge como electrodo (el fotocatalizador es generalmente inmovilizado en un soporte
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conductor), los fotoelectrones (e3c) fluyen a través del circuito externo, favoreciendo
asi la separacion de cargas h*sy /e3c y como consecuencia, la eficacia del proceso foto-
cataitico: EFC. Otra ventaja importante de la EFC en comparacion con la fotocatalisis es
que al estar inmovilizado en el electrodo, el fotocatalizador no tiene que ser removido
de la solucion al final del proceso, lo cual es procedimiento complicado.

SC+ hv — h'y + e3¢ (8.1)
€gc t+ h+BV —SC+ heat (8.2)

Cabe mencionar que cuando el semiconductor (fotoelectrodo) entra en contacto con
el electrolipo, por un lado, se forma una “unién” en la interfase (unién Schottky), la cual
provoca un cambio en el potencial fermi del semiconductor (E;) al entrar en equilibrio
con la solucion. Este fendmeno es acompafado por un “doblaje de bandas”. Este doblaje
de bandas favorece la separacion de cargas h's /e y puede ser modificado con un
potencial externo; entre mas grande el doblaje, mejor es la separacion (Schneider et
al., 2014). La region en donde se lleva a cabo el doblaje de bandas se denomina zona
de carga espacial (ZCE) (figura 8.1).

Las vacantes h*g, son fuertes agentes oxidantes, mientras que los ez son espe-
cies reductoras. Los contaminantes organicos son oxidados mediante tres mecanismos
principales: 1) oxidacion directa con h*g, (reaccion. 8.3), 2) oxidacion a través de *“OH
formados mediante la oxidacion de moléculas de agua en la superficie del fotoelectrodo
(reaccion 8.4) y 3) oxidacion indirecta con *OH producidos mediante la descarga del
agua a altos potenciales (reaccion 8.5). Generalmente es aceptado que la formacion de
radicales *OH es el mecanismo de oxidacion principal, puesto que la band gap (banda
prohibida) del TiO, (el semiconductor mas utilizado en EFC) esta por encima del po-
tencial de oxidacion del H,0 para generar *OH. Sin embargo, el debate para esclarecer
el mecanismo predominante en la oxidacion de los compuestos organicos (mecanismo
1 0 2) aln continda. En cuanto al mecanismo 3, mas detalles seran abordados en la
seccion 8.3.1.

hty +S — SC + S°** (S = sustrato) (8.3)
h%y + H,O0 — *OH + H* (8.4)
SC+H,0 - SC(*OH) + H" + e~ (8.5)
2H,0 + 2e~ — H, + 20H" (8.6)

Por otro lado, el semiconductor juega en general el papel de anodo (“fotoanodo”),
mientras que los e’gc migran hacia el contraelectrodo (catodo) en donde toman lugar
las reacciones de reduccion, principalmente la evolucion de H, segun la reaccion 8.6.
Los principales mecanismos que se llevan a cabo durante la EFC sonilustrados en la fig.
8.1, en donde se ha incluido a los *OH como los oxidantes principales.
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Figura 8.1. Representacion de los mecanismos principales que
conducen a la formacion de especies oxidantes durante la EFC
nl
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Con respecto a las reacciones catédicas, cuando un electrodo de carbono se usa como
contraelectrodo se produce H,0, mediante la reduccion de O, disuelto via 2 electrones
(reaccion 8.7). De este modo, la eficiencia global del proceso se ve favorecida debido
a la generacion adicional de *OH mediante la reduccion de H,0, por los eca través de
la reaccion de tipo Fenton representada en la ecuacion 8, o bien a través de la reaccion
de Fenton (reaccion 8.9) si hay iones Fe?* en la solucion (Xu et al., 2020).

Es sabido que el carbono es un buen material para la produccion electrocatalitica
de H,0, durante el bien conocido proceso “Electro-Fenton” (EF) (Garcia-Rodriguez et
al., 2018). De hecho, cuando el EF se lleva a cabo en presencia de una fuente de radia-
cion UV (fotoelectro-Fenton, FEF), la eficiencia es mejorada debido a las reacciones
fotocataliticas que contribuyen al proceso de oxidacion: 1) la fotolisis de Fe** (reaccion
8.10), 2) fotolisis de complejos Fe**-carboxilatos (reaccion 8.11) y 3) la descomposi-
cion fotocatlitica de H,0, (reaccion 8.12) (Olvera-Vargas et al., 2015; Xu et al., 2020).

O, + 2H* + 2e-— H,0, (8.7)
H,O, + egc — *OH + OH- (8.8)
H,0, + Fe?* — Fe* + *OH + OH" (8.9)
Fe(OH)* + hv — Fe?* + *OH (8.10)
Fe(OOCR)* + hv — Fe** CO, + R* (8.11)
H,O, + hv — 2°0OH (8.12)

Como ya se ha mencionado, el TiO, en su fase anatasa ha sido el semiconductor fotocata-
lizador mas ampliamente utilizado en EFC. Esto se debe a sus propiedades excepcionales,
las cuales incluyen bajo costo, alta estabilidad quimica y térmica, buena posicion ener-
gética de las BV y BC, alta actividad y estabilidad fotocatalitica, amplia banda prohibida
de 3.23 eV, ademas de ser compatible con medio ambiente y tiener un bajo costo.
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8.2 Los fotocatalizadores

El TiO, ha sido ampliamente utilizado para degradar una gran gama de contaminantes,
principalmente organicos. El TiO, es un semiconductor de tipo n con tres estructuras
cristalinas principales: anatasa (E,, = 3.23 eV), rutilo (E,, = 3.02 eV) y brookita (Ey, =
3.14 eV). A pesar de que rutilo es la fase termodinamicamente mas estable, anatasa es
la fase cristalina mas fotocataliticamente activa debido a la mejor separacion de pares
h*av/€sc (Schneider et al., 2014). En la tabla 8.1 se muestran otros semiconductores
que han sido usados en EFC con sus principales caracteristicas. A pesar de haber pocos
estudios con ZnO, hematita y derivados de Bi, estos materiales son altamente prome-
tedores debido a sus propiedades.

Tabla 8.1. Semiconductores usados en EFC aparte del TiO,

Fotocatalizador

WO,
(Epg = 2.5-2.7 €V)

Caracteristicas

Semiconductor tipo n, con estructura monolitica
principalmente. Aplicaciones limitadas debido a
su toxicidad.

Ref.

(Mohite et al.,
2016)

Semiconductor de tipo n con dos estructuras cris-

ZnO talinas: wurtzita (la mas estable en condiciones (Lietal.,

(Eog=3.4€V) normales) y blenda. Es un material no toxicoy 2013)
abundante en la naturaleza.

a-Fe,0;, hematita (E,;  Semiconductor quimicamente estable y de bajo  (Zhanget al.,

=2.2¢eV) costo. Fotosensible a la luz visible. 2015)

SnO; Semiconductor quimica y térmicamente estable.  (Yang et al.,

(Epy = 3.5-3.8 €V) Limitado por su alta Ey,. 2015)

b-PbO2

Material inestable en medio acido, en donde los

(Cerro-Lopez

(Epg=1.4€V) iones toxicos de Pb?* son liberados en la solucion. et al., 2014)
Derivados de Bi:
BIVO, (Esg = 2.5 . . . (Cong et al.
eV),Bi,WO Semiconductores con alta potencial en EFC. BiVO, 2016; Kim &
'_ ¢ . y BiWOg son fotoactivos con la luz visible. Choi 2014; Sun

(Epg = 2.8 €V), BiPO, etal., 2012)
(Epy=3.8€V)
g-C3N4 Semiconductor organico no toxico, de facil pre- (Wanget al.,
(Ebg=2.7 eV) paracién y bajo costo. 2017)
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8.2.1 Materiales modificados

La eficiencia del procesos fotoelectrocatalitico con TiO, puede ser aumentada mediante
diferentes estrategias: 1) la fabricacion de nanoestructuras con una alta area superficial
(mayor cantidad de sitios fotocataliticos activos) y mayor eficiencia en la transferencia
de carga, 2) dopaje con otros atomos tales como Fe, Cu, Cr, B, N (fotocatalizadores
de segunda generacién) y 3) materiales compuestos con metales (Pd, Pt, Au), otros
semidonductores de la tabla 8.1, sulfuros metalicos como CdS y Sb,Ss;, y materiales de
carbono (photocatalizadores de tercera generacion). La presencia de un dopante u
otro compuesto incrementa la eficiencia fotoelectrocatalitica debido a modificaciones
en los niveles de energia (E,,) del fotocatalizador, tales como cambios en la estructura
electrénica de las bandas de conduccion y valencia. Ademas, los materiales modificados
pueden tener una mayor respuesta a la luz solar, de la cual sélo el 5% corresponde a
radiacion UV. Con respecto a la presencia de agentes dopantes, se ha reportado que
éstos reducen la banda prohibida del semiconductor ya sea mediante la formacion de
estados localizados del dopante y transiciones electrénicas hacia la banda de conduc-
cion, o a través de defectos creados por la formacion de Ti** y la insercion de iones del
electrolito, los cuales inducen centros de color visibles (Garcia Bessegato et al., 2015;
Serpone 2006).

En cuanto a la modificaciéon con metales nobles (Au, Ag, Pt, Pd), los potenciales
fermi de estos elementos son inferiores al potencial de la BC del TiO,. Debido a estas
diferencias de energia, los fotoelectrones (ec) del TiO, generados bajo el efecto de la
radiacion visible pueden ser transferidos hacia las nanoparticulas del metal, evitando
la recombinacion de cargas (Zhang et al., 2012). De igual manera, el acoplamiento de
semiconductores impide la recombinacion de cargas h*s, /e’ y extiende el rango de
fotoexcitacion del sistema si uno de los materiales es activo a la luz visible. Esto se hace a
través de la transferencia de cargas de un semiconductor a otro. De forma general, TiO,
actua como receptor de los e3c generados por la fotoexcitacion de otro semiconductor,
el cual es generalmente depositado sobre la capa de TiO, (Li et al., 2014). Algunos de
los efectos producidos por dopantes y la presencia de otros compuestos en materiales
modificados son brevemente descritos en la tabla 8.2, en la cual se muestran algunos
ejemplos de photoelectrodos modificados que han sido usados para degradar diversos
contaminantes organicos. El desarrollo de foto (electro) catalizadores activos a la luz
solar es un area de investigacion con alta actividad alrededor del mundo. A la modifica-
cion de las propiedades Opticas de los semidonductores se le conoce como “band gap
engineering” (ingenieria de brecha de banda).
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8.2.2 Sintesis de los fotoelectrodos

En EFC, la fabricacion de los fotoelectrodos es esencial pues este tipo de materiales
no se encuentran disponibles comercialmente. Los fotoelectrodos son generalmente
preparados depositando el fotocatalizador sobre un sustrato conductor, en general Ti,
acero inoxidable, SnO, dopado con In (ITO) y SnO, dopado con fluoro (FTO), entre
otros. ITOy FTO son electrodos transparentes, los cuales son utilizados muy a menudo.

La técnica de deposito depende, primero, del sustrato y, sequndo, de las propie-
dades de la capa depositada. A continuacién se describen brevemente las técnicas de
depdsito mas comunes: 1) dip-coating (recubrimiento por inmersion), el sustrato es
sumergido en una suspension de un precursor de Ti (generalmente alcoxidos de titatio
(IV), seguido de secado y tratamiento térmico (100-300 °C)), 2) spin-coating (recubri-
miento por centrifugacion), en esta técnica el sustrato es colocado en una plataforma
giratoria en donde se aplica una velocidad angular, y la suspension del precursor fluye de
forma radial del centro hacia el exterior, 3) spray printing, como su nombre lo indica, el
precursor es depositado a través de un spray, al igual que el spin-coating, los depésitos
con esta técnica presentan poca estabilidad mecanica, 4) deposicion quimica de vapor
(Chemical vapor deposition), se lleva a cabo usando un gas precursor a alta presion y
temperatura, con ello se tiene buena adhesion, asi como buen control del grosor de la
capay del nivel de cristalinidad, sin embargo, es un método mas costoso, 5) magnetron
Sputtering (bombardeo), técnica en fase gaseosa basada en la generacion y deposito
de un plasma en una camara de vacio, 6) deposito de capa atomica, se utilizan sustratos
en fase gaseosa, los cuales son depositados en pulsos secuenciales, permite depdsitos
uniformes en superficies pequefas, 7) revestimiento de pulverizacion por plasma, el
precursor en polvo es depositado a través de un plasma a altas temperaturas (entre
6,000 y 15,000 °C), se pueden depositar grandes superficies en poco tiempo con un
depésito estable (Huang et al., 2013; Zarei & Ojani 2017).

Con respecto a la sintesis de nanoestructuras tridimensionales con una elevada
area superficial, la anodizacion de electrodos de Ti ha sido el método mas utilizado. Este
proceso es generalmente llevado a cabo en una celda electroquimica de un comparti-
mento utilizando dos electrodos, en donde el catodo es un material inerte como el Nio
Pt. Como electrolito se utiliza H;PO,, HF o NH,F, y se aplican potenciales de entre 10 y
60 V. De esta manera se forman nanoparticulas de TiO, cuya estructura depende de las
condiciones operatorias tales como el E., la composicion del electrolito, el tiempo de
reaccion, etc. (Garcia-Segura & Brillas, 2017; Garcia Bessegato et al., 2015). La sintesis
de nanoparticulas en diversos sustratos se ha hecho mediante el método hidrotérmico
a 180 °C, usando un precursor en suspension que se coloca dentro de una autoclave
cerrada herméticamente (Kerkez & Boz, 2014). Los ejemplos mostrados en la tabla
8.2 y mas adelante en la tabla 8.3 incluyen los métodos empleados en la fabricacion de
los fotoelectrodos utilizados.

La estructura y propiedades fisicoquimicas de los fotoelectrodos determinan la
eficiencia del proceso electrofotocatalitico. Por ello, la caracterizacion de los materia-
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les es una parte fundamental en los estudios de EFC. Para este fin, diversas técnicas
microscopicas, espectroscopicas y electroquimicas son aplicadas. La morfologia de los
depositos es investigada principalmente mediante microscopia electrénica de barrido
(SEM), SEM de emision de campo (FESEM), microscopia electronica de transmision
(TEM) y microscopia de fuerza atdmica (AFM). La composicion quimica es estudiada
mediante espectroscopia de energia dispersiva (EDS) y espectroscopia fotoelectro-
nica de rayos X (XPS), mientras que la estructura cristalina es determinada mediante
difraccion de rayos X (XRD). La espectroscopia UV-vis, de infrarrojo cercano (NIR) y
Raman son utilizadas para analizar las propiedades 6pticas. Las propiedades electronicas
son evaluadas haciendo uso de técnicas electroquimicas que incluyen voltametria de
barrido linear, voltametria ciclica y espectroscopia de impedancia electroquimica (EIS).

8.3 Los sistemas electrofotocataliticos

La mayor parte de los trabajos en EFC reportan el uso de reactores/celdas electroquimicas
de un solo compartimento, con una configuracion de dos o tres electrodos: el fotoanodo,
el catodo y el electrodo de referencia. La corriente es suministrada por una fuente de
poder o un potenciostato, mientras que el fotoelectrodo es iluminado haciendo uso de
diferentes fuentes de radiacion. De hecho, la fuente de radiacion es la caracteristica
principal que diferencia los sistemas usados en EFC de los sistemas empleados en otros
POEA. El disefio de los reactores fotoelectrocataliticos cambia en funcién de la posicion
de la fuente de luz, que puede ser al interior o al exterior del reactor.

De manera general, se utilizan lamparas UV, UV-vis y simuladores solares en
el caso de fotocatalizadores sensibles a la radiacion solar. En la Fig. 8.2 se ilustran los
sistemas mas comunmente usados, que incluyen la celda no dividida con la fuente
de luz en el exterior (Fig. 8.2a) o en el interior (Fig. 8.2b), asi como los reactores de
tipo “filter press” (Fig. 8-2c), los cuales operan en modo de recirculacioén. Pocas in-
vestigaciones se han hecho con reactores de dos compartimentos (Ding et al., 2014),
lo cual se debe a las limitaciones de disefo de estos sistemas, principalmente la alta
resistencia ocasionada por el separador entre los compartimentos anddico y catédico.
Es importante mencionar que la EFC aun se encuentra en etapa de desarrollo, por lo
cual solo han sido reportados sistemas fotoelectrocataliticos a escala laboratorio con
capacidades no superiores a 2 L.
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Figura 8.2 Sistemas fotoelectroquimicos mas comunmente usados en EFC
a) Potenciostato b} Potenciostato
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Otro aspecto importante de los procesos electrofotocataliticos es la eficiencia y consu-
macion energéticas. Por lo general, los POEA consumen altas cantidades de energia, lo
cual representa una buena fraccion de los costos de operacion. El calculo de la consu-
macion y eficiencia energética en EFC es complicado debido a la dificultad de estimar la
consumacion de la radiacion UV o vis. Con la finalidad de unificar las unidades y poder
realizar comparaciones con otros procesos de oxidaciéon avanzada (POA), la consu-
macion energética es generalmente calculada como energia eléctrica requerida para
degradar un contaminante en una orden de magnitud por unidad de volumen (Ec. 8.13).

_ __Pt1000 (8.13)
Vlog (ci- ¢f)

En donde P es la energia en kW, t es el tiempo de tratamiento (h), V es el volumen de

la solucion (L) y ¢; y ¢¢ son las concentraciones inicial y final, respectivamente (mg L)
(Garcia-Segura & Brillas, 2017).
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8.3.1 Parametros operacionales

En EFC, las variables con mayor efecto en la eficiencia del proceso son 1) el fotoca-
talizador, 2) el potencial aplicado (E;n.¢) ¥ 3) la intensidad de la fuente de radiacion.
Ademas, al tratarse de un proceso heterogéneo, una agitacion eficiente es necesaria
para evitar limitaciones por transporte de masa.

Como se mencion6 en la seccion 8.1, la aplicacion de un potencial externo favore-
ce la separacion de cargas (pares h*s,/e5c) puesto que los fotoelectrones (egc) circulan
en el circuito externo hacia el contraelectrodo (catodo), evitando asi su recombina-
cion indeseada segun la reaccion 8.2. A E;,.4 Mayores a un valor 6ptimo, la eficiencia
disminuye debido a la redistribucion de cargas en la superficie del fotoelectrodo, lo
que acelera la recombinacion de h*s,/e75c). Altos potenciales también pueden incurrir
en modificaciones de la estructura del fotocatalizador, asi como en la evolucion de
reacciones secundarias en detrimento de la oxidacion de los contaminantes, tal como
la evolucion del O, (reaccion 8.4) (Yang et al., 2016). Ademas, a potenciales altos no
solo la eficiencia disminuye, sino que la consumacion de energia aumenta. De hecho,
en comparacion con otros POEA, bajos potenciales son generalmente usados en EFC
(referirse a la tabla 8.3 en la secci6n 8.4), razon por la cual este proceso ha tenido
grandes avances durante los Ultimos afos. A pesar de lo anterior, algunos trabajos han
reportado que los pares h*g, /e7sc también pueden ser eficazmente formados mediante
la descarga de TiO, a altos potenciales en ausencia de radiacion UV, esto mediante el
denominado proceso de “electrofotocatalisis oscura” (Xu et al., 2020). Asi, ain en la
oscuridad, los radicales *OH pueden ser producidos por oxidacion del agua con h*, de
manera similar a la oxidacién anddica representada en la reaccion 8.5. La eficiencia de
la electrofotocatalisis oscura incrementa bajo la radiacion UV a través del mecanismo
clasico de EFC (Xu et al., 2020).

Con respecto a la fuente de radiacion incidente, ésta determina la cantidad de
vacantes (h*g,) y electrones (esc) que son generados. Sin embargo, el efecto de la
intensidad de la radiacion en la eficiencia el proceso no ha sido totalmente establecida,
y por lo general se utilizan largas longitudes de onda para maximizar la cantidad de
energia con la que se ilumina el fotoelectrodo

2H,0 — O, + 4H* + 4e (8.14)
Otros parametros importantes son el pH y la concentracion de los contaminantes. En
fotocatalisis el efecto del pH esta relacionado con el valor en el cual la carga de la su-

perficie del fotocatalizador es cero [“punto de carga cero” (PZC)], el cual es cercano
a 6 para el TiO, (Daghrir et al., 2012). Sin embargo, este principio no aplica en EFC

142 Olvera Vargas, Roa Morales



debido a la polarizacion de los electrodos. Asi, la eficiencia depende de la formacion
de las especies oxidantes inducida por la fotoexitacion del semiconductor, y mejorada
por la influencia de un potencial externo. Por este motivo, el pH 6ptimo debe ser de-
terminado experimentalmente, y este depende de las propiedades fisicoquimicas de
los contaminantes y su interaccion con la superficie del fotoelectrodo, asi como de la
reactividad de los *OH y otras especies oxidantes. Como se puede ver en la tabla 8.3,
por un lado, no existe un consenso en el pH 6ptimo del proceso, y altas eficiencias han
sido obtenidas a diferentes valores de pH.

Por otro lado, Na,SO, es el electrolito soporte mas utilizado, que ademas de man-
tener una alta conductividad, contribuye a la formacién de especies oxidantes adicionales
de acurdo con las reacciones 8.15 y 8.16. Cl- también ha sido usado como electrolito
soporte, con el cual se forman igualmente otras especies oxidantes que participan en
la degradacion de los contaminantes. Las reacciones que conducen a la formacion de
estas especies estan representadas en las reacciones 8.17-8.19. De manera similar, la
fotolisis de NO5 también genera oxidantes (reaccion 8.20) que suman a la eficiencia del
proceso. Sin embargo, el NO5 es raramente utilizado en POEA debido a sus implicaciones
de toxicidad (Garcia-Segura & Brillas, 2017).

250,2 + hv — S,042" + 2e- (8.15)
S,04%* + 2H,0 — 2HSO,- + H,0, (8.16)
2ClI-— Cl, + 2e- (8.17)
Cl, + H,0 — HCIO + CI- + H* (8.18)
HCIO + hv — CI* + *OH (8.19)
NO; + H,0 + hv — NO,* + *OH + -OH (8.20)

Finalmente, las propiedades del contralectrodo (catodo) también juegan un rol im-
portante en la eficiencia del sistema. Retomando lo dicho en la primera seccion, el
uso de electrodos de carbono (fibras de carbono, fieltro de carbono, grafito, grafeno,
nanotubos de carbono (NTC), etc.) promueve la formacion de H,0, a través de la re-
duccion del O, disuelto (reaccion 8.7). Al ser un buen aceptor de electrones, por una
parte, el H,0, puede capturar los esc que llegan al catodo a través del circuito externo
y generar *OH mediante la reaccién de tipo Fenton (reaccion 8.8), aunque la validez
de la reaccion 8.8 alin sigue siendo discutida. Por otra parte, en presencia de pequefas
cantidades de Fe?*, el H,0, puede generar radicales *OH mediante la reaccion de Fenton
(reaccion 8.9), los cuales aumentan la eficiencia en la degradacion de los contaminantes
organicos (sistema acoplado EFC-FEF) (Almeida et al., 2015).
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8.4.1 Contaminantes organicos

La EFC ha sido aplicada en la degradacion de un gran nimero de contaminantes, princi-
palmente organicos, entre los que se encuentran colorantes, medicamentos, productos
del cuidado personal y diversos quimicos de origen industrial. Cabe mencionar que
una buena parte de las investigaciones en EFC se ha hecho utilizando colorantes como
contaminantes modelo. La tabla 8.3 presenta una coleccion de estudios representativos
sobre la degradacion de algunos contaminantes mediante EFC, en donde se incluye el
tipo de fotoelectrodo, reactor, condiciones experimentales y eficiencias. De manera
general, se requieren tiempos de tratamiento superiores a 30 min para lograr la de-
gradacion total del contaminante modelo, y en la mayoria de los casos, las soluciones
tratadas requieren varias horas de tratamiento para alcanzar niveles de mineralizacion
superiores al 70%. Como puede verse en la tabla 8.3, las condiciones experimentales
son muy variadas y dependen principalmente de las propiedades de los fotoelectrodos.

Por ejemplo, el colorante amarillo acido 1 fue totalmente degradado en 60 min
de fotoelectrolisis en una celda de cuarzo cilindrica no dividida, en la cual se us6 un
fotoanodo a base de nanoparticulas de TiO, dopado con boro (B-TiO, NP) (el con-
traelectrodo era Ti/Ru). En este estudio se encontr6 que la EFC es mas eficiente que
la electrocatalisis en ausencia de radiacion y que la fotolisis sin un potencial externo.
Se demostroé que la presencia de B en la estructura del TiO, mejora la utilizacion de la
radiacion UV/vis debido a la formacion de niveles localizados del dopante con una band
gap menor (2.27 €V en este caso). Bajo un potencial 6ptimo de 1.2 V vs Ag/AgCl, el
colorante fue mineralizado en 93% después de 2 h de tratamiento (Garcia Bessegato et
al., 2015). En otro estudio, el antibidtico tetraciclina fue degradado mediante EFC en un
sistema equipado con dos catodos. El fotoanodo era un electrodo transparente (FTO)
con una capa de BiVO, susceptible a la radiacion visible. Uno de los catodos era tela de
carbodn, en la cual se llevaba a cabo la produccion de H,0, mediante la reaccion 8.7. El
segundo catodo era un sustrato de Cu depositado con hemina (un complejo de porfirina
con Fe), el cual posee propiedades cataliticas (“enzima sintética”) para la oxidacion
de compuestos organicos a través de la descomposicion de H,0,. De esta manera, los
photoelectrones e’ producidos en el anodo mediante la reaccion 8.1 fueron utilizados
en el catodo de carbono para producir H,0, (ecuacion 7), el cual producia especies
oxidantes a través de su descomposicion catalitica en el catodo de hemina. Con este
sistema acoplado, se logré remover 93.6% de tetraciclina en 2 h de tratamiento con un
potencial de 0.8 V y bajo irradiacion visible (Cheng et al., 2019).

8.4.2 Contaminantes inorganicos

Aungue menos comun, algunos contaminantes inorganicos también han sido degradados
mediante EFC, tales como BrO;™y NOs~, esto a través de reduccion electrofotocatalitica
(Paschoal et al., 2009; Sayao et al., 2014). En la reduccion electrofotocatalitica, el fo-
toelectrodo funciona como catodo al aplicar un potencial negativo. Asi, los fotoelectrones
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generados son transferidos hacia la superficie del electrodo, desencadenando reacciones
de reduccion. Como ejemplo, la degradacion de BrOs™ se llevé a cabo mediante EFC
usando un electrodo de TiO, como fotocatodo en una celda electroquimica dividida
con un electrodo de Pt en el compartimiento anddico, 70% del BrO;™ fue reducido en
Br-con un potencial de -0.2 V vs SCE bajo radiacion UV durante 75 min. Los resultados
mostraron que el BrO;™ no fue reducido en ausencia de luz UV. Este fendmeno se debe
a que los iones BrO;™ adsorbidos en la superficie participan en la captura y separacion
de cargas, lo cual a su vez favorece su reduccion en Br- (Paschoal et al., 2009). La re-
duccion fotoelectroquimica en semiconductores es un proceso que no ha sido amplia-
mente explorado puesto que la mayor parte de los trabajos en EFC ha sido consagrada
a los fotoanodos.

8.4.3 Aguas residuales reales

Debido a que esta técnica se encuentra aun en fase de desarrollo, muy pocos reportes
han sido publicados con referencia al tratamiento de aguas residuales reales. Una de las
razones principales es que la optimizacion del proceso requiere un control minucioso
de las variables, lo cual es dificil lograr con efluentes reales debido a su complejidad.
En un estudio, un agua residual proveniente de la industria textil fue tratada mediante
diversos POA, incluyendo EFC (Cardoso et al., 2016). El tratamiento se hizo en un re-
actor tubular equipado con un fotoanodo de TiO, en forma tubular, un “dimensionally
stable anode” (DSA) como catodo, y una fuente de radiacion UV situada en el centro
del reactor. Con 2.0 V de potencial y bajo aireacion constante de O, desde la base del
reactor, el color fue removido en 54.8% en 60 min. La eficiencia del tratamiento fue
significativamente mayor a pH acido debido a la presencia de HCO;~/CO;% en el agua,
cuya concentracion es mayor a valores de pH alcalinos; es sabido que estas especies
son altamente reactivas con los *OH, lo cual reduce la eficacidad en la oxidacion de los
contaminantes. La combinacion de EFC con O; (alimentado en el reactor a través de
una valvula) incremento la eficiencia de decoloracion, logrando 90% en sélo 15 min.
Ademas, el proceso de EFC resulto ser el mayor consumidor de energia, con 7.78 kWh
m3 orden contra 2.43 kWh m= ordenen el caso de la ozonacién. También se ha re-
portado el tratamiento electrofotocatalitico de aguas residuales de origen farmacéutico
(Fang et al., 2013) y lixiviados de vertederos (Zhou et al., 2015).

8.5 EFC aplicada a la desinfeccion

La EFC también ha sido aplicada en la desactivacion de microorganismos patégenos,
principalmente E. coli, aunque también se han hecho estudios con otras especies como
Clostridium perfringens, Enterococcus faecalis, Microcystis aeruginosa, Penicillium expan-
sum, etc., asi como algunas culturas de micobacterias como Mycobacterium smegmatis,
M. avium, M. fortuitum, M. abscessus, entre otras (Garcia Bessegato, Guaraldo et al.,
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2015). Los *OH son los principales responsables de la inactivacion de las células, aunque
también pueden participar (pero en menor grado) otras especias oxidantes reactivas
tales como *O," y H,0,. El ataque constante de los *OH a la pared celular causa dafhos a
la membrana de las células, lo cual aumenta la permeabilidad y termina en lisis y muerte
celular. El material celular liberado en la solucion puede ser degradado y mineralizado
por accion de los *OH (Olvera-Vargas et al., 2019.

Un estudio reporté la inactivacion total de E. coli mediante EFC (k = 2.23 x 10*
CFU Lt min?at 1.0 V) en un reactor tubular con una capacidad de 1 L y equipado con un
fotoanodo de TiO, depositado sobre ITO transparente. En esta investigacion la aplicacion
de un potencial externo aceleré considerablemente la cinética de desinfeccion, lo cual
no solo facilit6 la separacion de cargas generadas por la excitacion del fotocatalizador,
sino que tuvo un efecto importante en atraer las células hacia la superficie del electrodo
mediante fuerzas electrostaticas, y asi favorecer el ataque de los *“OH y otras especies
oxidantes a la pared celular (Pablos et al., 2017).

8.6 Conclusiones y perspectivas

La EFC ha demostrado ser una técnica eficiente y prometedora en el tratamiento de
aguas. Su principal ventaja es que la aplicacion de un potencial /corriente externo favore-
ce la separacion de cargas (hgy*/esc”) en favor de la oxidacion de los contaminantes. Gran
cantidad de investigaciones han demostrado su capacidad para degradar una amplia
gama de contaminantes organicos refractarios, que incluyen colorantes, farmacéuticos,
productos del cuidado personal, pesticidas y quimicos industriales. Esta técnica también
ha sido aplicada para degradar contaminantes inorganicos como BrO;" y ClI-, asi como
microorganismos patdgenos.

El éxito de la EFC reside en el constante desarrollo de fotoelectrodos semicon-
ductores con nanoestructuras, dopantes y compositos, los cuales son capaces de in-
crementar la eficiencia electrofotocatalitica y extender el rango de absorcion hasta la
region visible del espectro electromagnético. La mayor parte de los trabajos hechos en
esta area has sido desarrolladas en sistemas a escala laboratorio (reactores de tipo batch
o celdas de recirculacién) usando soluciones sintéticas de contaminantes modelo con
bajas concentraciones. De forma general, las degradaciones de los contaminantes son
altas, con reducciones de COT/DQO inferiores en tiempos de tratamiento mas largos.
A pesar del gran avance de este proceso en los Gltimos afios, aln es necesario atender
diversos puntos que conduzcan al desarrollo de tecnologias de EFC para tratar aguas
residuales a escala industrial. A continuacion se enumeran las areas de oportunidad de
procesos electrofotocataliticos:

» Desarrollo continuo de fotoelectrodos con alta estabilidad con los cuales se
pueda incrementar la eficiencia del proceso bajo la radiacion solar.

e Desarrollo de reactores novedosos a escala piloto con vista a aplicaciones
a nivel industrial. La conceptualizacion de reactores fotoelectrocataliticos
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debe considerar el uso de fuentes de energia renovables: i) radiacion solar
para activar los fotocatalizadores y ii) uso de tecnologias fotovoltaicas o e6-
licas para suministrar la energia al sistema. Esta tarea debe ser acompafiada
de estudios econdmicos minuciosos que consideren tanto gastos operacio-
nales como gastos de inversion.

¢ Masinvestigaciones en el tratamiento de aguas residuales reales que permi-
tan evaluar el efecto de las matrices reales en la eficiencia del sistema. Los
reportes con efluentes reales son muy escasos.

» Igualmente se requiere impulsar la evaluacion de la toxicidad durante el
tratamiento electrofotocatalitico debido a la formacion de intermediarios
de degradacion toxicos, sobre todo tomando en cuenta que los niveles de
mineralizacion son generalmente bajos. Este punto esta ligado a la investi-
gacion de los mecanismos de degradacion de los contaminantes durante el
tratamiento, la cual ha sido limitada en trabajos sobre la EFC.

¢ Combinacion con otros procesos de tratamiento tales como bioldgicos,
membranarios y otros POA, con la finalidad de aumentar la eficiencia y dis-
minuir el tiempo de tratamiento.
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CAPITULO 9

ELECTROOXIDACION EN PROCESOS DE OXIDACION AVANZADA
PARA EL TRATAMIENTO DE AGUA RESIDUAL

Patricio Javier Espinoza Montero?, Bernardo A. Frontana Uribe®

9.1 Fundamentos de electrocatalisis

La electrocatalisis puede ser definida como la catalisis heterogénea de una reaccion
electroquimica, la cual ocurre en la interface electrodo—electrolito y donde el electrodo
juega el doble rol de donador/aceptor de electrones y de catalizador (Sun S. G. et al.,
2007). Un electrodo actia como un catalizador de las reacciones, ya que participa ya
sea aportando sitios para la adsorcion de intermediarios (Mecanismo de Transferencia
Interna) o bien como un transportador de electrones que transfiere la carga por efecto
tanel a especies en la interfase (Mecanismo de Transferencia Externa). Esta disciplina
estudia las reacciones electroquimicas que ocurren a un mismo valor de sobrepotencial,
pero que sucede con velocidades diferentes dependiendo del material de electrodo
como efecto de la catalisis. La diferencia en la funcion trabajo del material y la energia
deinteraccion entre este y el compuesto a transformar es determinada por la constante
heterogénea de transferencia electrénica (k°) (Munichandraiah, 2010).

En las ultimas décadas, la electrocatalisis ha tenido un despunte por su amplio
campo de aplicacion, entre ellos el ambiental. En el area ambiental las tecnologias elec-
troquimicas son consideradas quimicamente verdes o amigables con el medio ambiente,
ya que el principal reactivo es el electron, por lo que, se han generados varios libros y
reportes haciendo énfasis en la eliminacién de contaminantes organicos e inorganicos
en aguas residuales y agua de consumo humano (Anglada et al., 2009; Brillas, Sirés, &
Oturan, 2009; Cahizares et al., 2009; Emamjomeh & Sivakumar, 2009; Ibanez & Rajes-
hwar, 1997; Kapatka et al., 2010; Martinez-Huitle & Ferro, 2006; Martinez-Huitle et al.,
2015; Panizza & Cerisola, 2009; Rajeshwar et al.,1994; Sirés et al., 2014; Subba Rao &
Venkatarangaiah, 2014; Wu et al., 2014). Ademas, las especies oxidantes de importan-
cia para el tratamiento de contaminantes se pueden electrogenerar, sin necesidad de
adicionar un oxidante al efluente en tratamiento. Las principales tecnologias electro-
quimicas utilizadas para la remediacion de aguas residuales son: la electrocoagulacion,
la electroflotacion, la electrodialisis, |a electroreduccion, la oxidacion electroquimica y
la oxidacion electroquimica avanzada (OEA) (Cafizares et al., 2009: Wu et al., 2014).
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9.2 Oxidacion Electroquimica Avanzada (OEA)

El simple hecho de someter una molécula a una oxidacion electroquimica, provoca un
cambio en su estructura quimica por las reacciones redox que se desencadenan en ella.
A este proceso se le denomina una oxidacion directa, ya que la especie se oxida en la
interfase electrodo-disolucion mediante uno de los mecanismos previamente menciona-
dos. Sin embargo, no es del todo cierto que la desaparicion de la especie contaminante
primaria asegure que la toxicidad del efluente haya desaparecido, ya que la reaccion
electroquimica puede degradar la molécula objetivo generando otras moléculas oxidadas
mas toxicas aun. Ademas, existe un limite en el aumento del potencial que es posible
aplicar en la celda electroquimica y no es posible degradar oxidativamente con electro-
lisis directa la totalidad de las especies generadas. En estos casos y sobre todo cuando
se quiere asegurar la mineralizacion de las especies organicas (oxidacién de los atomos
que constituyen una molécula organica a su estado mas oxidado, ej.: C—CO, o CO,;?,
N—NO?*, S—S50,>) entonces se emplean los procesos de oxidacion electroquimicos
avanzados (POEA). Estos métodos son indirectos, ya que se basan en la generacion
electroquimica de especies muy oxidantes. Estas pueden degradar en la disolucion, y
no en la interfase electrodo/disolucion, al contaminante y sus intermediarios hasta el
estado mas oxidado. La opcién mas simple consiste en generar las especies oxidantes
fuertes (poseen potencial redox muy positivo) por oxidacion de un precursor presente
en la disolucion que se esta tratando (ej., SO,2 — S,0¢7, etc.). Un caso particular es
la especie *OH (H,0 — *OH) ya que en términos de la cinética electrodica, se puede
considerar un proceso directo (vide infra).

La alta reactividad de este radical implica que las oxidaciones que induce en molé-
culas organicas, ocurren dentro de la interface, por lo que este radical no reacciona en el
seno de la disolucion como otras especies altamente oxidantes que se pueden electro-
generar. También es posible obtener estos oxidantes fuertes por métodos combinados
como: electro-Fenton (EF), fotoelectro-Fenton (FEF) y foto-electrocatalisis (FEC) y los
procesos electroquimicos asistidos por el sol como fuente de luz (foto-electrocatalisis
solar (FECS) y foto-electro-Fenton solar (FEFS)) (Brillas & Martinez-Huitle, 2015). Sin
embargo, la OEA es el procedimiento mas popular entre los procesos electroquimicos
empleados para eliminar contaminantes organicos de aguas residuales. Los POEA se
pueden clasificar de acuerdo con la figura 9.1. (Martinez-Huitle & Brillas, 2009).
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Figura 9.1 Clasificacion general de los POEA mas importantes utilizadas
para eliminar la materia organica de las aguas residuales y el agua potable
- +

Métodos
Electroquimicos

Tratamientos
acoplados e

hibridos

&=

FEC/FECS FEF o FEFS

Fuente: (Brillas & Martinez-Huitle, 2015).

9.3 Historia de los POEA

Desde el comienzo de la investigacion, los estudios pioneros realizados por Dabrowski
en la década de 1970, Kirk, Stucki, Kotz, Chettiar y Watkinson en la década de 1980,
y Johnson, De Battisti y Comninellis en la década de 1990, permitieron la elucidacién
de los fundamentos de OEA (Martinez-Huitle et al., 2015). A partir del 2000, diver-
sos grupos de investigacion en el mundo han estudiado la viabilidad de la OEA para la
descontaminacion de aguas residuales, algunos de los cuales van desde el laboratorio
hasta los sistemas a escala piloto e industriales, contribuyendo a la comprension de esta
tecnologia (Martinez-Huitle et al., 2015), (Nidheesh et al., 2019) (Ver Figura 9.2.).

Figura 9.2 Los POEA desde su aparicion hasta el presente

Década de los
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Polcaro, Palmas, De Battisti y Ferro,
Bunce, Saéz, Pleskov, O'M Bockris,
Chaplin, Swain, Farrell, Panizza, Rocha-
Filho, Motheo, Malpass, Aldaz,

Principios e Scialdone, Galia, Savall, Brillas, Rodrigo,
de los 80 1982- principios Cafizares, Meas-Vong, Groene, Andrade,
= de los 90 Chen, Salazar, Sirés, Ortiz, Einaga,
Smith de . i Fujishima, Sharma, Bouzek, Salazar-
Sucre, Chettiar Kirck, Stucki y Kotz Banda, Godinez, Bustos, Bergman,
vy Watkinson Quirsz, Avaca, Kapalka, Comninellis
Martinez-Huitle.
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] I I I I ] ] ] 1 1 1 I
1973-75 D.C. Johnson

Estudios pioneros de
Milsson, Mieluch y

Dabrowski Comninellis

Década de 1990

Fuente: (Martinez-Huitle et al., 2015).
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9.4 Fundamento y mecanismo de los POEA

Basandonos en los mecanismos propuestos por Feng y Johnson en 1990 (Feng & Jo-
hnson, 1990), Comninellis en 1994 (Comninellis, 1994) y Comninellis & De Battisti en
1996 (Comninellis & De Battisti, 1996), la EO ofrece dos opciones para oxidar com-
puestos organicos: (i) Oxidacion directa o transferencia de electrones directa desde
el contaminante hacia el anodo, que no es tan efectiva y genera alta concentracion de
moléculas provenientes de la degradacion oxidativa y (ii) la oxidacion indirecta con
especies electrogeneradas altamente reactivas, producidas por la descarga de agua
o iones presentes en el anodo (ej. H,0 *OH, SO, S,04%, etc.). El poder oxidante de
estas especies provoca una mineralizacion total o parcial, dependiendo del tiempo de
aplicacion de la corriente y /o potencial, y del material del anodo. Esto da como resulta-
do dos posibilidades para el tratamiento de contaminantes organicos en medio acuoso
mediante POEA (Brillas & Martinez-Huitle, 2015): (i) La conversion electroquimica, en
la cual la materia organica refractaria y contaminante es transformada en compuestos
biodegradables bajo la accion del “oxigeno activo” quimisorbidos en la superficie del
electrodo (MO), y (ii) la combustion electroquimica, donde los contaminantes orga-
nicos son mineralizados completamente a H,0O, CO, e iones inorganicos, por accion del
“oxigeno activo” fisisorbido (ej., *OH) (Martinez-Huitle et al., 2009; Nidheesh et al.,
2019) u otras especies altamente oxidantes (peroxodisulfatos, percarbonatos, per-
fosfatos etc.). En los dos casos se requiere la aplicacion de altos potenciales de anodo,
donde la reaccién de evolucion de oxigeno (REO) entra en competencia y pude afectar
la eficiencia del proceso. Para el caso de la OE directa del contaminante, se podria evitar
la interferencia por la REO, ya que se lo puede llevar a cabo a valores de potencial mas
bajos que el de |a evolucion de O,. En este caso la velocidad de reaccién suele ser lenta
y depende en gran medida de la actividad electrocatalitica del anodo (Cahizares et al.,
2009; Martinez-Huitle et al., 2009; Feng & Johnson, 1990).

Las especies de mayor interés por el poder oxidante que posee, frente a moléculas
organicas, es el *OH que es muy reactivo, y puede estar fisisorbido o quimisorbido de-
pendiendo del material de electrodo. Los primeros estudios del mecanismo de oxidacion
electroquimica de contaminantes organicos en medio acuoso empleando esta especie
fue reportado por Feng y Johnson en 1990 (Feng & Johnson, 1990), ellos propusieron
un mecanismo basado en especies activas de oxigeno que se generaban en valores de
potencial cercanos a la reaccion de evolucion de oxigeno (REO). Este proceso implica
una transferencia de oxigeno desde el H,O hacia los compuestos organicos a través
de los radicales hidroxilos adsorbidos en la superficie del electrodo, generados por la
descarga electroquimica del agua (reaccioén 9.1y 9.2), de manera equivalente a como
se oxidaban cataliticamente alcoholes en Pt y Au (Kahyaoglu et al., 1984).

M[]+H,0 — M[*OH] + H* + e~ (9.1)
M[*OH]+R — M[]+ RO + H* + e~ (9.2)
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Donde M[] representa los sitios activos de la superficie del electrodo donde los *OH
pueden ser adsorbidos. Para generar los *OH en la superficie del electrodo la variable
mas importante es el potencial aplicado, al no tener un control adecuado de éste, se
corre el riesgo de que la reaccion predominante sea la reaccion de evolucion de oxigeno
(REO) (reaccion 9.3); a pesar de que esta siempre ocurre, no debera ser la reaccion
predominante.

M[*OH] + H,0 — M[ ]+ O, + 3H* + 3e- (9.3)

Comninellis en 1994 empleando Pt, Ti/IrO, y Ti/SnO, como material de electrodo
(Comninellis, 1994) propuso un mecanismo de OEA teniendo en cuenta la simultanea
evolucion de oxigeno. Este mecanismo se fundamentd en que, a valores de potencial
cercanos a los que se produce la evolucion de oxigeno, se genera una cantidad signifi-
cativa de *OH en las superficies de los anodos, las cuales sirven para la degradacion por
oxidacion de algiin contaminante organico. En su experimento fue clave la cuantificacion
de *OH por “spin trapping”. En la superficie de los anodos de Pt e IrO,, la concentracion
de *OH fue casi cero, mientras que en la superficie del SnO, hubo una mayor acumulacion
de *OH. En 1996 Comninellis y De Battisti (Comninellis & De Battisti, 1996) publica-
ron nuevas evidencias del mecanismo propuesto en 1994 de la OEA con la simultanea
evolucion de oxigeno (Comninellis, 1994).

Como la OEA se basa fundamentalmente en la formacién de *OH como inter-
medio clave de la reaccion de oxidacion, entonces el grado de interaccion entre elec-
trodo y radical hidroxilo es clave para la produccion de altas concentraciones de *OH
en la superficie. Esta interaccion siempre sera dependiente del material de electrodo
(tabla 9.1) (Martinez-Huitle et al., 2015). Asi, mientras mas favorable es la REO en
un material, menos habilidad tiene éste para generar *OH en la interfase, ya que estos
estan fuertemente quimisorbidos en la superficie y la reactividad frente a moléculas
organicas es poca.

En el 2003 con el primer reporte de la degradacion de contaminantes organicos
en medio acuso empleando un dnodo de diamante dopado con boro (BDD, por sus siglas
en inglés) (Marselli et al., 2003), se introdujo una nueva generacion de materiales de
electrodo que revolucionarian la OEA (Emamjomeh & Sivakumar, 2009). Este electrodo
como se observa en la tabla 1 se caracteriza por una alta reactividad frente a molécu-
las organicas de todo tipo, gracias a la generacion de *OH débilmente adsorbidos a la
superficie; esta particularidad hace posible que el BDD logre una mineralizacion de la
materia organica con una alta eficiencia (Cafizares et al., 2009; Martinez-Huitle et al.,
2006; Panizza & Cerisol, 2009; Emamjomeh & Sivakumar, 2009). Ademas, el uso del
BDD permiti6 que el primer modelo desarrollado sobre 6xidos metalicos sea reforzado
(Marselli et al., 2003). Con este desarrollo y siguiendo el nuevo modelo propuesto por
Comninellis en 2000, los materiales de electrodo para OEA se clasificaron segun su
poder catalitico para la REO (reaccion limitante de la degradacion electroquimica). En
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este contexto, los materiales del anodo se dividen en dos tipos: (i) electrodos activos
y (i) no activos, tabla 9.1. Los anodos activos (ej.: Pt, IrO, y RuO,), presentan bajos
sobrepotenciales de evolucion de oxigeno (facilitan la REO). En consecuencia estos
electrodos son adecuados para llevar a cabo oxidacion selectiva de moléculas orga-
nicas, mediante una oxidacion o conversion electroquimica parcial (Cafizares et al.,
2009; Martinez-Huitle et al., 2006). Esto se debe a que las especies electrogeneradas
de la descarga de agua en el anodo estan presentes como “oxigeno activo” sometido
a quimisorcion (oxigeno en la red de un anodo de 6xido metalico (MO)), lo que limita
la cantidad de "OH disponibles en la interfase. A la inversa, los anodos no activos (ej.:
PbO,, SnO, y BDD), presentan un alto sobrepotencial de evolucién de oxigeno, son
electrocatalizadores deficientes para la REO, y se espera que ocurra una oxidacion elec-
troquimica directa del contaminante en la superficie del electrodo, ya sea de manera
indirecta mediante las especies electrogeneradas con alto poder oxidante oxidantes
(ej.: *OH, H,0,, O, persulfatos, etc.).

Tabla 9.1 Clasificacion de anodos basados en su poder oxidante
y potencial de evolucion de O, en medio acido

. Potencial . — Entalpia Poder
Tipos s de oxidacié Sobrepotencial Electrocatalisis oG o
de 4nodo Composicion e oxidacion para REO (V)" para la REO de abso.rcmn oxidativo
) de M -"OH del anodo
RUOZ -
TiO,
La4-17 0,18 Quimisorcién
(DSA® — . MENOR
cl,) de *OH
IrOz -
i Ta,O
Activo 2Us 15-18 0,25 Buena
(DSA® —
0,)
Ti/Pt 1,7-1,9
0,30
Carbo.no 17
y grafito
Ti/PbO, 1,8-2,0 0,50 - .,
- Fisisorcion de MAYOR
No Ti/Sn0:— 15 55 070 Pobre *OH

activo Sb,0s
p-Si/BDD  2,2-2,6 1,3
Fuente: (Martinez-Huitle et al., 2015).

El modelo completo propuesto (fig. 9.3) asume que la reaccion inicial en ambos tipos de
anodos (genéricamente denotado como M) corresponde a la oxidacion de las moléculas
de agua que conducen a la formacién de un *OH fisisorbido (M(*OH), la reaccion (1)
de la figura 3, reaccion 9.4) (Marselli et al., 2003). Este radical puede tener una quimi-
sorcion (un enlace mas fuerte) y entonces provocar la formacion de un dxido superior
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del sustrato (la reaccion (2) de la figura 9.3, reaccion 9.5). Esto puede ocurrir cuando
se dispone de estados de oxidacion mas altos para un anodo de 6xido metalico, si éste
fuera polarizado por encima del potencial estandar para la evolucion del oxigeno.

M+ H,0 — M("OH) + H* + - (9.4)
M(*OH) - MO + H* + e~ (9.5)

El BDD no presenta un estado de oxidacion superior, por lo que, no se favorece la
formacion de MO. En este caso la oxidacion de la materia organica ocurre de manera
directa al reaccionar con los *OH fisisorbido en la superficie, de acuerdo con la reaccion
(5) del esquema de la figura 9.3.

Figura 9.3 Mecanismo propuesto de la oxidacion anddica de compuestos organicos
con evolucién simultanea de oxigeno en anodos no activos y en anodos activos

M
%0,
H*+e
mCO, + nH,0
+H' +e
(5)
R (6)
M(°OH)
(2)
H*+ e

Nota: (1) descarga de agua a *OH; (2) formacion del 6xido metalico superior, MO en anodos acti-
vos; (3) oxidacion parcial (selectiva) de los compuestos organicos; (4) la evolucién del oxigeno por
descomposicion quimica del 6xido metalico superior; (5) combustion de los compuestos organicos,
R, a través de *OH en anodos no activos; (6) Evolucion del oxigeno por oxidacion electroquimica de
radicales hidroxilo. Fuente: (Marselli et al., 2003).

De acuerdo con la reaccion (3) del esquema de la figura 9.3, el par redox MO /M actta
como mediador en la oxidacion de moléculas organicas, este proceso puede competir
con la REO como reaccion secundaria, reaccion 9.6 y 9.7, (reaccion 4 de la figura 9.3).

MO +R — M+RO (9.6)
MO — M + 140, (9.7)
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En contraste, la superficie de un anodo no activo interactua débilmente con *OH, lo cual
permite una reaccion directa entre las moléculas organicas y el M(*OH). El producto
de la reaccion en este caso puede llegar a ser una oxidacion completa hasta CO, y H,0,
de acuerdo con la reaccion 9.8 (Feng & Johnson, 1990; Comninellis, 1994):

aM(*OH) + R — M + mCO, + nH,0 + xH* + ye- (9.8)

donde R es un compuesto organico con m atomos de carbono sin ningin heteroatomo,
que necesita a (= 2m + n) atomos de oxigeno para ser totalmente mineralizado a CO.,.
Para el caso de la reaccion de oxidacion que involucra al par redox MO /M, reaccion 9.6,
es mucho mas selectiva que la reaccién de mineralizacion, reaccion 9.8. En la minerali-
zacion se involucra el *OH fisisorbido en fase heterogénea (Cafizares et al, 2009; Mar-
tinez-Huitle et al., 2006; Panizza & Cerisola, 2009; Feng & Johnson, 1990; Comninellis,
1994 ) esta compite con las reacciones secundarias que puede sufrir M(*OH), como es
la oxidacion directa a O,, reaccidon 9.9, o la reaccion indirecta de dimerizacion del *OH
a perdxido de hidrégeno, reaccion 9.10:

M(*OH) — M + 220, + H" + e- (9.9)
M(*OH) — 2M + H,0, (9.10)

Un electrodo no activo actia como un sustrato “inerte” receptor de electrones, su
capacidad adsortiva es muy escasa, por lo que, las reacciones predominantes seran
las de esfera externa con los contaminantes organicos y la oxidacion del agua hasta
*OH, reaccion 9.4. La reaccion 9.4 es posible solo cuando se impone el potencial ade-
cuado para que el agua se oxide hasta *OH (reaccion predominante), y no hasta O,.
Consecuentemente cuando la REO es predominante la velocidad de degradacion de la
materia organica cae drasticamente. Por ello es necesario controlar adecuadamente el
potencial de electrodo.

El modelo propuesto en la figura 9.3 supone que la reactividad quimica del *OH
fisisorbidos, M(*OH), depende fuertemente de la fuerza de interaccion M-*OH. Por lo
tanto, el anodo de BDD, por la pobre interaccion con el *OH, en la actualidad es consi-
derado uno de los mejores electrodos no activos que presenta este comportamiento.
Esto lo convierte en el anodo preferido para el tratamiento de contaminantes organicos
mediante oxidacion electroquimica avanzada (OEA).

Con el fin de comprender mejor los mecanismos involucrados en los procesos
de oxidacion electroquimica avanzada (POEA), Kapalka et al. en el 2009, estudiaron
el perfil de concentracion de los radicales hidroxilo en la superficie del electrodo de
BDD durante una reaccion de evolucion de oxigeno, al oxidar metanol a acido formico
(Kapatka et al., 2009). Para determinar tedricamente el perfil de concentracion de los
*OH en la superficie del electrodo en ausencia de compuestos organicos los autores
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consideraron lo siguiente: que los radicales hidroxilos electrogenerados reaccionan
entre si para formar peréxido de hidrogeno, reaccion 9.11. El perdxido de hidrégeno
se puede oxidar hasta oxigeno, por descarga directa en la superficie del electrodo,
reaccion 9.12, o con la ayuda de "OH presentes en la superficie, reaccion 9.13.

*OH + *OH — H,0, (9.11)
H,0, — O, + 2H" + 2e- (9.12)
H,0, +2°0H — O, + 2H,0 (9.13)

Asumiendo que la reaccion 9.1 es el paso determinante en la velocidad de la reaccion,
y que se necesitan cuatro *OH (cuatro electrones) para la evolucion del oxigeno. Se
considera un balance de masa de los radicales hidroxilos aplicando la ley de Fick en
una dimension y que la difusion ocurre en una capa estacionaria, donde la concentra-
cion de *OH a dilucién infinita es cero (x = ), y que la mayor concentracion de *OH
es en la superficie del material anddico (x = 0). El flujo de *OH en la superficie del
electrodo se expresé en términos de la densidad de corriente, permitiendo la deter-
minacion del perfil de concentracion de los radicales hidroxilos durante la evolucion
del oxigeno en funcion de la distancia desde la superficie del electrodo. Encontraron
que a la densidad de corriente (j =300 A m2), el espesor de la capa de reaccion es de
aproximadamente 1 ym mientras que la concentracion de *OH en el electrodo alcanza
el valor de varias decenas de uM. Estos calculos explican porque en un electrodo no
activo como el BDD, la mineralizacion ocurre rapidamente dentro de la interfase. En
estas condiciones el transporte de masa del compuesto organico no esta limitado
por la difusion de la especie dentro de la capa de difusién para reaccionar con los
*OH electrogenerados, sino que es posible tener reacciones homogéneas entre estas
especies y el analito en esta region del electrodo. En este caso es muy importante
tener un control adecuado de la trasferencia de masa de las especies organicas hacia
el anodo, para aprovechar los *OH electrogenerados, teniendo en cuenta que la vida
media de estos radicales es corta.

Cuando estan presentes los contaminantes organicos, es posible determinar el
perfil de concentracion de los radicales hidroxilos mediante un tratamiento matematico
analogo. Sin embargo, las hipétesis consideradas son:

e La oxidacion de la materia organica R se realiza solo por ataque de los *OH
cerca de la superficie del electrodo (reaccion 9.14):

R + z*OH — Producto de oxidacion (9.14)

e Laconcentracion de compuestos organicos es lo suficientemente alta como
para ser considerada una constante en la capa de reaccion.
e LaREO através de la oxidacion de H,0, es despreciable.
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Se concluye que la concentracion de *OH disminuye exponencialmente con la distan-
cia desde la superficie del electrodo. El espesor de la capa de reaccion depende de la
concentracion del compuesto organico, de la constante de velocidad de oxidacion de la
materia organica (a través de los *OH) y de la densidad de corriente aplicada. El perfil
de concentracion simulado de *OH durante la oxidacion del metanol y el acido formi-
co (0,25-1 M) a 300 A m? mostr6 que cuanto mas alta es la concentracion de acido
formico, mas baja es la concentracion superficial de *OH y mas pequefio es el espesor
de la capa de reaccion. En este marco, la comparacion del perfil de concentracion *OH
para el acido formico, metanol, y etanol 1 M mostro6 que, en funcion de la constante de
velocidad, el espesor de la capa de reaccion varié unos pocos nanémetros (Kapatka et
al., 2009). Esta distancia indica que la reaccion de oxidacion de compuestos organicos
ocurre dentro de la interfase muy rapidamente. Este comportamiento explica porque
la OEA, a pesar de ser en principio una técnica indirecta, se comporta en realidad como
una reaccion directa (ocurre en la superficie del electrodo).

Figura 9.4 Simulacion de la concentracion de los *OH durante
la degradacion de 1) Acido férmico; 2) Metanol; 3) Etanol

5

X

0 5 10 15 20
x/nm

Fuente: (Kapatka et al., 2009).
9.5 Efecto del oxigeno molecular durante la degradacion por OEA

Comninellis et al., en el 2008, estudiarén la influencia de burbujear oxigeno/aire durante
la degradacion de materia organica por electrooxidacion avanzada empleando un anodo
de BDD (Comninellis et al., 2008). Se demostrd que el oxigeno molecular disuelto en una
solucion acuosa contribuye a la degradacion del acido acético en los electrodos BDD, a
temperatura ambiente. Para lograrlo, es necesario garantizar un transporte eficiente de
O, molecular a la interfaz (por €j., con electrodos porosos denominados electrodos de
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difusion de gases). Los resultados de este estudio permitieron proponer un mecanismo
adicional para la oxidacion inducida electroquimicamente de compuestos organicos a
través de oxigeno molecular disuelto en soluciones aireadas en un electrodo de BDD
(fig. 9.5). El oxigeno molecular puede reaccionar con las especies organicas radicalarias
formadas luego del ataque con *OH, favoreciendo la oxidacion de las especies organicas
(introduccion de oxigeno a molécula organica). Esto indica que la concentracion de los
radicales hidroxilos, del oxigeno molecular y de las especies organicas afectan la tasa
de mineralizacion organica.

Figura 9.5 Oxidacion de agua a *OH
RO,H

@)

Superficie del electrodo de BDD

Nota: (1) Oxidacion de agua a "OH; (2) deshidrogenacion del compuesto organico RH via
*OH y formacion de radical libre organico R’; (3) la adicién de oxigeno molecular a R* que re-
sulta en la formacion de un radical peroxi organico RO"); (4) deshidrogenacion de RH a través
de RO, que da como resultado la formacion de hidroperoxido ROOH y la regeneracion de R';
(5) descomposicion de RO", que conduce a la regeneracion de “OH y formacion de RO; (6)
descomposicion de RO*, aR; y (7) la evolucion del oxigeno, una reaccion secundaria. Fuente:
(Kapatka et al., 2008).

Una de las nuevas tendencias para mejorar la eficiencia de los procesos de oxidacion
electroquimica avanzada en el tratamiento de aguas residuales fue propuesto por Fierro
(Fierro et al., 2009). Ellos proponen un nuevo enfoque para realizar la oxidacion elec-
troquimica avanzada de sustancias organicas, éste consiste en trabajar en condiciones
galvanostaticas con potencial “amortiguado” fijado con la reaccion de evolucion del
oxigeno (REO) que es una reaccién secundaria. Asi, el potencial de trabajo esta fijado
por la naturaleza del material del electrodo y se amortigua durante la oxidacion organica
mediante la reaccion secundaria de REO. Este principio se ha utilizado para la oxidacion
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selectiva de algunos compuestos organicos modelo en el anodo de Ti/IrO,. Esta pro-
puesta requiere el gasto de electricidad adicional para producir O, durante la reaccion
de degradacion electroquimica. El oxigeno generado puede favorecer la degradacion
mediante el mecanismo descrito en la figura 9.5.

Otra propuesta para aumentar la concentracion de O, es emplear altas presiones
para aumentar la solubilidad del oxigeno en solucion (Kapatka et al., 2008). La inyeccion
de oxigeno a presion aumenta el oxigeno disuelto que no solo favorece la degradacion
por la via que se muestra en la figura 9.5 en el anodo, sino que también promueve la
conversion efectiva del mismo a perdxido de hidrogeno en la superficie del catodo. El
catodo tiene que ser de fabricado con un material carbonoso para favorecer la reduccion
a H,0, (Sun et al., 2018).

Con las dos reacciones electroquimicas trabajando en paralelo, la cantidad de oxi-
dantes en la solucion es considerablemente mayor, lo que aumenta la tasa de oxidacion
homogénea y, en consecuencia, mejora la eficiencia de la corriente y la eliminacion.
Este modo de trabajar se le denomina una reaccion electroquimica apareada, donde las
reacciones que se llevan a cabo en ambos electrodos son Utiles para un fin determinado
y presenta muchas ventajas. Como en la propuesta anterior, el potencial de electrodo
en condiciones galvanostaticas se amortigua durante la oxidacién organica por la REO.
Este concepto se utilizé para la oxidacion selectiva de alcoholes secundarios a las cetonas
correspondientes y la oxidacion de fenol a benzoquinona utilizando el anodo de Ti / IrO,.
Luego, el fenol se oxidd selectivamente con una menor eficiencia de corriente (> 1%)
utilizando el método descrito anteriormente, logrando la formacion de hidroquinona,
p-benzoquinona y pirocatecol.

El'hecho de que la selectividad aromatica total sea cercana al 100% indica que en
el potencial anddico de trabajo (1,7 V) amortiguado por la REO, en el anodo Ti / IrO, los
productos de oxidacion del fenol son estables en estas condiciones y por eso se detectan
en alta concentracion. Por otro lado, |a alta selectividad de la region hacia la formacion
de benzoquinona (relacion para/orto: 3 a 1) indic que habia una orientacion especifica
de fenol en la superficie de IrO, durante la electrooxidacion. De hecho, en ausencia de
cualquier interaccion con el electrodo, el producto principal es pirocatecol (relacion para
/ orto: 1 a 2). Entonces, este nuevo enfoque puede ser una forma viable de reducir el
consumo de energia, aumentando la eficiencia para aplicaciones industriales reales. Sin
embargo, son necesarios mas estudios para establecer las condiciones de operacion.

9.6 Ventajasy desventajas de los POEA

Algunas de las ventajas mas importantes de la tecnologia OEA (Kapatka et al., 2010) son
la alta eficiencia, las condiciones de funcionamiento moderadas, la facilidad de automa-
tizacion, la versatilidad y los bajos costos, especialmente cuando se utilizan con energia
renovable de fuentes edlicas y solares. Por esta razon, varios grupos han estudiado estos
procesos con una amplia variedad de tipos de aguas residuales sintéticas y reales, lo
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que ha permitido comprender el efecto de las condiciones de operacion, determinando
las ventajas y las desventajas (Anglada et al., 2009; Brillas & Martinez-Huitle, 2015;
Brillas et al., 2009; Cafizares et al., 2009; Emamjomeh & Sivakumar, 2009; Kapatka et
al., 2010; Martinez-Huitle & Ferro, 2006; Martinez-Huitle et al., 2015; Marco Panizza &
Cerisola, 2009; Subba Rao & Venkatarangaiah, 2014; Wu et al., 2014). Por esta razon,
su aplicacion en gran escala esta en proceso de desarrollo. Las ventajas y desventajas
se resumen en la tabla 9.2 (Martinez-Huitle et al., 2015).

Tabla 9.2 Principales caracteristicas de la tecnologia OEA

* Produccidn de especies reactivas de oxigeno (gj., “OH).

 Produccion de oxidantes fuertes a partir de sales.

« Inactivaciéon de microorganismos.

« Factibilidad de trabajar en todo el rango pH.

 Degradacion efectiva de diferentes contaminantes organicos en aguas
residuales: (i) Industria quimica (quimica fina), industria de pulpa y pa-
pel, industria petroquimica, industria farmacéutica, industria textil, in-
dustria de curtiembres, industria alimentaria, lixiviados de vertederos; (ii)
Agroindustria (aceite de oliva y estiércol lechero) y (iii) Aguas residuales
urbanas y domésticas.

Habilidades

« Setrabaja a presion y temperatura ambiental.

 Gran robustez.

« Versatilidad para tratar grandes voliumenes.

« Facilidad de automatizacion.

« Adicion de reactivos no toxicos para aumentar la conductividad.

 Tecnologia compacta atractiva.

 Aplicacion como tratamiento previo o posterior al tratamiento con otras
tecnologias de depuracion como: tratamiento biol6gico, oxidacién por
Fenton, Intercambio i6nico, filtracion por membrana, biorreactores de
membrana, tecnologias electroquimicas.

Ventajas

* Posible formacién de subproductos halogenados.

« Adsorcion en los electrodos y fendmenos de corrosion.

« Altos costos de operacion debido al alto consumo de energia (pero es
posible el acoplamiento con fuentes de energia renovables y con autoge-
neracion de electricidad).

« Posible baja conductividad del efluente.

» Optimizacion de las condiciones hidrodinamicas del reactor.

 Costo de electrodos con alto sobrepotencial de evolucion de O,.

Fuente: (Martinez-Huitle et al., 2015).

Desventajas /
desafios a seguir
estudiando

Una vida Gtil corta o un alto costo de algunos materiales de electrodo y la baja eficiencia
de la corriente en algunas condiciones son limitaciones importantes. Algunos inconve-
nientes intrinsecos, como las limitaciones de transporte de masa, el bajo rendimiento
del espacio-tiempo y la relacion de area de superficie a volumen, y el aumento gradual
de la temperatura aun no se han resuelto satisfactoriamente y requieren mayor estudio
para proponer soluciones novedosas (Diaz, 2014). Ademas, el efecto del pH, la con-
centracion, el tipo de contaminante, la conductividad del efluente, el disefio del reactor
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electroquimico y la disposicion de los electrodos, la distribucion de densidad de potencial
o corriente que implican un mejor conocimiento del reactor y la aparicion de reaccio-
nes no deseadas en el rendimiento del proceso son elementos cuya cabal comprension
permitiran un amplio desarrollo y aplicacion. Sin embargo, en términos generales, el
enfoque de los POEA es lo suficientemente maduro como para ser una herramienta util
para el tratamiento de aguas residuales contaminadas por contaminantes recalcitrantes.

9.7 Oxidacion electroquimica avanzada indirecta

Los procesos de oxidacién avanzada (POA) se han desarrollado para remover com-
puestos organicos persistentes (COP) de agua residual y son métodos amigables con
el medio ambiente, basados en la produccién In situ de radicales hidroxilos (*OH),
que es el oxidante mas fuertes en soluciones acuosas. Entre los POA emergentes, los
procesos electroquimicos avanzados han tenido un avance significativo. Usando sélo
electrones como reactivos, bajo condiciones particulares, se puede lograr la degrada-
cion de COP a dioxido de carbono y agua. El mecanismo de electrooxidacién depende
principalmente de las propiedades electrocataliticas del material anédico. Dado que
los COP se oxidan a altos potenciales, se requiere un anodo con alto sobrepotencial de
oxigeno. Los estudios de procesos de oxidacion avanzados electroquimicos (POEA) para
el tratamiento de aguas empezaron en la década de 1970 gracias a los descubrimientos
y desarrollo de nuevos materiales para electrodos. En la década de 1980, se realizaron
varias investigaciones que desarrollaron 6xidos metalicos (Kirk et al.,1985; Stucki et
al.,1991; Trasatti, 1980).

La desinfeccion electroquimica de agua alcanz6 madurez técnica en la década
del 2000, ya que se desarrollaron materiales de electrodos suficientemente estables
y eficientes, en particular anodos dimensionalmente estables (ADE) basados en mez-
clas de 6xido de iridio o rutenio sobre substratos de Ti. Hoy en dia, tales materiales de
electrodos son ampliamente usados en la desinfeccion de piscinas. Adicionalmente, en
los ultimos 30 afios han aparecido nuevos materiales de electrodos como el electrodo
de diamante dopado con boro (BDD, por sus siglas en inglés). Los primeros estudios
electroquimicos sobre este material fueron reportados por Pelskov et al. (Pelskov et
al.,1987) y Carey et al. (Carey et al.,1995). El creciente interés en anodos de BDD se
debe a sus propiedades Unicas tales como: una gran ventana electroquimica, excelente
estabilidad electroquimica, e inercia quimica en medios acidos y alcalinos (Nidheesh
et al., 2019). Por sus extraordinarias propiedades, los electrodos de BDD permiten la
completa remocion de la materia organica (mineralizacion). La oxidacion electroquimica
de especies en soluciones acuosas puede llevarse a cabo mediante la transferencia de
electrones o mediante la transferencia de atomos de oxigeno, alternativamente, ambas
vias pueden coexistir simultaneamente.

La oxidacion indirecta usa una especie mediadora electrogenerada que actia como
oxidante de los COP. La accion del oxidante ocurre cerca de la superficie del electrodo
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(enla capa limite de difusion) si el oxidante es muy reactivo e inestable (por €]., el radical
hidroxilo), o bien, si el oxidante es lo suficientemente estable como para difundir en la
disolucion (por ej., cloro activo) ocurrira en el seno de la disolucion. La produccion de
oxidantes in situ presenta varias ventajas tales como: (i) se puede alcanzar la completa
mineralizacion y se puede considerar la reutilizacion del agua tratada; o (ii) en otros
casos, la accion del oxidante en el seno de la reaccién permite superar las limitaciones
de la transferencia de masa y asi tratar soluciones diluidas.

En esta seccion se aborda la oxidacion electroquimica indirecta empleando oxi-
dantes fuertes electrogenerados a partir de la oxidacion de agua y de sales (cloruros,
sulfatos y fosfatos). Estas sales estan presentes en el agua residual o se afladen como
electrolito soporte para incrementar la conductividad idnica de la solucion, para reducir
el costo energético del proceso (Cafizares et al., 2011).

En primer lugar, se presentara la oxidacion de organicos a través de la mediacion
de especies reactivas de oxigeno (ERO). Estas especies (ozono, perdxido de hidrogeno
y radicales hidroxilos) se forman en el electrodo por la descarga de agua. Después, se
presentara la electrogeneracion de oxidantes a partir de sales: cloro activo y peroxicom-
puestos. En cada caso, se discutiran varios aspectos: (i) las propiedades reactivas con
compuestos organicos, (i) las condiciones operacionales para la electrosintesis, y (jii)
algunos ejemplos del acoplamiento de la electrosintesis de oxidantes fuertes a través
de las reacciones con compuestos organicos.

9.7.1 Especies reactivas de oxigeno

Las especies reactivas de oxigeno (ERO) son especies quimicas muy reactivas que
contienen oxigeno en un estado de oxidacion diferente al 2-, como es perodxido de hi-
drogeno (H,0,), el ozono (0,) y el radical hidroxilo (*OH). Su reactividad quimica es
oxidante y se debe a la electronegatividad del oxigeno y su tendencia a generar especies
en estado de oxidacion 2- o bien al electron desapareado de la molécula de oxigeno.
El papel de las ERO ha sido subrayado por su alta actividad desinfectante al destruir
microorganismos y bacterias. La tabla 9.3 muestra el potencial Redox de algunas ERO
(Egerton & Christensen, 2004).

Tabla 9.3 Potencial redox de algunos ERO

Oxidante Potencial Redox (V vs. ENH)

*OH 2,80
‘0 2,42
0; 2,10
H,0, 1,78

Fuente: (Egerton & Christensen, 2004).
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El material del electrodo, la composicion del electrolito, la corriente aplicada (o volta-
je), pH y temperatura son parametros clave en la generacion electroquimica de estas
especies. El material del electrodo es considerado como el parametro mas importante
en la electrogeneracion y el rendimiento de los oxidantes electrogenerados. Para la
generacion de ERO se requiere un material de un alto sobrepotencial de oxigeno, de
lo contrario, una gran cantidad de la corriente aplicada se desperdiciara para produ-
cir oxigeno como reaccion secundaria, reduciendo la eficiencia del proceso. Algunos
materiales de electrodos como el PbO,, SnO,-basado en ADE y BDD exhiben un alto
sobrepotencial de oxigeno. Estos materiales de electrodo son capaces de retardar la
reaccion de evolucion de oxigeno favorecida termodinamicamente, mejorando asi la
eficiencia de la generacion de los EROs (Malpass et al., 2006; Martinez-Huitle & Brillas,
2008; Panizza & Cerisola, 2005). Este aspecto se discutira para los ERO seleccionados
ozono, peroxido de hidrogeno y el radical hidroxilo.

9.7.1.1 Ozono

El ozono es un oxidante fuerte usado para el tratamiento de agua y desinfeccion
(E° =2,10V vs. ENH). En muchas aplicaciones puede remplazar al cloro y su principal
ventaja es que evita la formacion de subproductos clorados no deseados, y el olor re-
manente. Una aplicacion del O; cada vez mas importante es en el tratamiento del agua
potable para mejorar el sabor y el color. El O; también es usado para desinfectar agua de
la industria farmacéutica en circuitos de agua purificada e industrias electronicas donde
se necesitan estandares extremos de purificacion. Sin embargo, el ozono es inestable
en agua y dependiendo de la pureza del agua, la vida media del ozono esta en el rango
de segundos a horas. El principal oxidante de interés para los POA que se forma por la
descomposicion del ozono en el agua es el radical hidroxilo, el cual se cataliza en medio
alcalino (Reaccién 9.15y 9.16) (Von Gunten, 2003).

0;+ OH  — HO; + O, k=70 M-1s1 (9.15)
0O;+HO; - *OH + O, k=2,8x10° M1s! (9.16)

Sin embargo, para diferentes aplicaciones de ozono las dos especies tienen su impor-
tancia. Mientras que la desinfeccion ocurre predominantemente a través del ozono
mismo, los procesos de destruccion de moléculas organicas pueden ocurrir a través
de los dos oxidantes de manera sinérgica, ozono y *OH. El ozono es un oxidante muy
selectivo en comparacion con el *OH que reacciona demasiado rapido y sin selectividad
con algunos compuestos disueltos en el agua. En la tabla 9.4 se muestra la velocidad
de reaccion de compuestos organicos con estas dos especies.
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Tabla 9.4 Constantes de velocidad de reaccion de compuestos organicos
seleccionados con ozono y radicales *OH

Componente kO; (M1s?) k *OH (M1s?)
Fenol 1,3x10° 6,6x10°
Organicos Acido acético 3x10° 1,6x107
Acido maleico 1x10° 1,2x10%°
Atrazina 6 3x10°
Pesticidas
Alaclor 3,8 7x10°
Cloro etano 1,4x10* 1,2x10%°
Cloro benceno 0,75 5,6x10°
Solventes Benceno 2 7,9%x10°
Tolueno 14 5,1x10°
Etanol 0,37 1,9x10°
Diclofenaco 1x10° 7,9x10°
Farmacéuticos | Carbamazepina 3x10° 8,8x10°
Sulfametoxazol 2,5x10° 5,5x10°

Fuente: (Chaplin, 2014; Hoigné & Bader, 1983; Von Gunten, 2003).

Una de las formas de producir ozono es empleando una bobina de alta tension que
produce el efecto corona, el cual se basa en pasar una descarga eléctrica de alto voltaje
a través de oxigeno o aire seco. La baja concentracion de O; obtenida y el alto costo
en energia que se requiere para obtenerla han limitado su viabilidad como oxidante en
algunas aplicaciones potenciales de larga escala. Por ello, el interés del desarrollo de la
tecnologia de produccién electroquimica de ozono (PEO;) en la degradacion de conta-
minantes no deja de llamar la atencion (Abbasia & Soleymanib, 2014). Las principales
ventajas de los PEO; son que se trata de una tecnologia de bajo voltaje de corriente
continua y el ozono se puede producir directa y continuamente en el agua. Sin embar-
go, durante la electrolisis del agua la evolucion del oxigeno es la principal reaccién que
compite con la produccién de ozono. Termodinamicamente, la evolucion del oxigeno
es mas favorecida en comparacion con la produccién de ozono (reacciéon 9.17 y 9.18).
Por lo tanto, la produccion de ozono es posible solo si se usan anodos de materiales
con altos sobrepotenciales de evolucion de oxigeno y que favorezcan cinéticamente la
reaccion de produccion de Os.

3H,0 — O+ 6H" + 6¢~ E°=1,51 V/ENH (9.17)
2H, 0 — O, + 4H" + 4e- E°=1,23 V/ENH (9.18)
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Diferentes materiales han sido probados para la produccion de O; tales como BDD
(Meas et al., 2011), SnO,, Pt, carbon vitreo, IrO,/Nb,Os 0 IrO,/ Ta,0s, 0 PbO,. Para
todos los casos, la electrdlisis debe realizarse a bajas temperaturas, altas densidades de
corriente y un bajo pH interfacial. Otro parametro importante es la composicion de la
solucion, se ha demostrado que la adicion de fluoruro en forma de HBF, o KPF permite
aumentar la eficiencia de la corriente (Sirés et al., 2014; Anglada et al., 2009). Sin em-
bargo, la adicion de tales componentes puede no ser compatibles con las aplicaciones
en el campo del tratamiento de agua residual, ya que podrian resultar indeseables en
un tren de tratamiento.

Una contribucion significativa a la tecnologia PEO; fue hecha por Stucki et al.
(Stucki et al.,1985). Estos autores desarrollaron un generador electroquimico de ozo-
no que lo produce directamente en agua con un anodo de PbO, poroso en contacto
con un electrolito de polimero sélido (EPS). No se requiere electrolito, y el ozono se
genera a temperatura ambiente. La eficiencia de corriente fue cercana al 14%. En los
reactores electroquimicos convencionales, el O; se produce generalmente con un anodo
de BDD, con una eficiencia de corriente mucho menor. Kraft et al., (Kraft et al., 2006)
combinaron anodos de diamante depositado sobre Nb y la tecnologia EPS. Se logré
una eficiencia de corriente que alcanzé el 24% con una corriente aplicada de 2 Ay un
caudal de 40 L h* a 20 °C. De manera simultanea, Arihara et al. (Arihara et al., 2007)
desarroll6 una celda con una membrana de electrolito de polimero colocada entre
una placa de diamante conductora y un catodo de malla de Pt, alcanzando eficiencia
de corriente del 47% a 20 °C. Esta tecnologia PEO; es adecuada para producir O; en
pequenas cantidades (hasta 50 m* ht).

Un proceso combinado fue presentado por Santana et al. (Santana et al., 2009)
para tratar una solucion que contiene un tinte textil (fig. 9.6). El reactor electroquimico
de ozono present6 una eficiencia de corriente de 21% en peso con un consumo de ener-
gia especifico de 70 Wh g™. El electrolito fue una solucién de 3 M H,SO, que contenia
KPFsa 0 °C. El gas que salia del compartimento anddico del reactor electroquimico se
introdujo dentro del reactor de burbujas de la columna. Se demostré que la decoloracion
total se alcanz6 rapidamente, con una alta tasa de mineralizacion (> 70%) después de
1 h de ozonizacion.
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Figura 9.6 Configuracion experimental para la generacion de ozono electro-
quimico y la ozonizacién en condiciones semi-batch de soluciones acuosas
que contienen el colorante textil RO122

Separador de gas / Separador de gas /
reservorio de electrolito - reservorio de
catodo electrolito -anodo
H,
1
O|® 1
/ Termostato

N

Reactor
electroguimico

Medidor
. de flujo
Espectrofotémetro Bomba de £
B
uv circulacién &
Fo
Ozono
residual
NaOH
Muestra
ozonizada
Ele:trot!o = lox--iz-
de vidrio = g‘, o
oo ||% ©
o
<.; o j0
] :.F :',—_]
@7 Muestra

-~/
Fuente: (Santana et al., 2009).

9.7.1.2 Peroxido de hidrogeno

El peroxido de hidrogeno puede producirse por la reduccion electroquimica de oxige-
no en el catodo intercambiando 2e"y 2H* o por la descomposicion de otros oxidantes
en la capa limite de difusion de la interfase electrodo-disolucion. Para producir H,0,
electroquimicamente, se requiere un suministro de gas oxigeno en la celda electroqui-
mica. Esta reaccion esta en competencia con la reaccion de reduccién a agua mediante
la transferencia de 4e~ y 4H*, por lo que las condiciones experimentales deben de ser
cuidosamente seleccionadas para favorecer la transferencia de 2e~ (reaccion 9.19 y
9.20). Se pueden utilizar diferentes materiales para la produccion de peroxido de hi-
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droégeno pero los mas efectivos son los de base carbén: grafito, carbon vitreo, catodos
de difusion de oxigeno o diamante dopado con boro (Espinoza-Montero et al., 2013;
Zhou et al., 2019).

0,+2H"+2e-—>H, 0, (9.19)
O,+4H"+4e —2H,0 (9.20)

Aungque el peroxido de hidrogeno no es un oxidante muy fuerte (E° =1,78 V vs. ENH),
es posible activarlo combinandolo con ozono, lo que resulta en la formacion de radicales
hidroxilos (reaccién 9.21). Esto puede ser logrado al acoplar la reacciéon anddica de oxi-
dacion de agua a ozono y la reduccion en el catodo de reduccion de oxigeno a peroxido.

H, 0, +20; — 30, + 2°0H (9.21)

En presencia de cantidades cataliticas de hierro (II) o cobre (1), el perdxido de hidrogeno
electrogenerado se descompone en radicales hidroxilo (reaccién 9. 22); a este proceso
se le denomina electro-Fenton (Oturan et al., 2009) y es revisado a profundidad en otro
capitulo de esta obra. También es posible usar un anodo de sacrificio donde su corrosion
electroquimica aporta los iones de Fe?* a la solucion acuosa.

H, O, + Fe? — Fe* + 30, + OH- + *OH (9.22)

Esta reaccion se realiza en condiciones acidas (pH en el rango de 2-4) para evitar com-
plejos de Fe(ll) y Fe(lll) o bien la formacion de especies metalicas insolubles que no
activan el H,0,. El papel los radicales hidroxilos es ampliamente desarrollado en esta
obra por lo que no se abundara mas en la quimica homogénea de esta especie. La reac-
tividad del peroxido de hidrogeno es revisada también en otro capitulo y se recomienda
al lector interesado a consultarlo.

9.7.1.3 Radicales hidroxilos

Los radicales *OH son los oxidantes mas fuertes en una solucion acuosa. La tabla 9.5
ilustra la gran reactividad de los radicales hidroxilos con los compuestos organicos (re-
accién 9.24). En el caso de oxidacion por transferencia de oxigeno, el primer paso del
proceso es la generacion de radicales hidroxilos adsorbidos. Los radicales hidroxilos son
generados por la descarga de agua (un electrén por molécula de agua, reaccion 9.23)
(Pourbaix, 1974; Trasatti, 1980; Vitt & Johnson, 1992). Esta reaccion es el paso limi-
tante del proceso de oxidacion para numerosos materiales, en especiales para aquellos
que tienen bajos sobrepotenciales de oxigeno, como los dxidos metalicos (Comninellis,
1994; Merga et al., 1994; Trasatti, 1980; Yeo et al., 1989). Estos materiales también
se les denomina como activos ya que facilmente generan oxigeno molecular al oxidar
agua en su superficie.
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H, O + M[] > M[*OH] + H" + e
M[*OH] + R — M[] + RO + H* + e

(9.23)
(9.24)

La oxidacion electroquimica en un anodo dimensionalmente estable fabricado con un
6xido metalico (ej., RuO,, IrO,, PtO,, Pb0,, etc.) ha sido ampliamente estudiada durante
la década de 1980. Trasatti sugirié un esquema general del mecanismo de oxidacion
que involucra un primer paso de radicales adsorbidos (reaccion 9.25) (Trasatti, 1980).

MO, + H, O - MOy (*OH) + H* + e~

(9.25)

Estos radicales pueden ser fisisorbidos o quimisorbidos. Los radicales fisisorbidos al estar
débilmente enlazados a la superficie, en lugar de favorecer las transferencias electronicas
que da lugar a oxigeno molecular (reaccion 9.26 y 9.27), reaccionan rapidamente con
la materia organica siguiendo la reaccion 9.28. En caso de existir gran cantidad de ellos,
pueden provocar la oxidacion de los compuestos hasta dioxido de carbono.

MOy (*OH) — 42 0, + H* + e~ + MOy
MOy,; + H, O - MOy + O, + 2H"*
R + MOy (*OH);, — CO, + zH* + ze™ + MOy

Tabla 9.5 Lista de varios compuestos organicos y su
constante de velocidad con radicales hidroxilo

Constante de velocidad del
radical hidroxilo (L mol* s)

Compuesto organico

Acido acético 1,6x107
Anisol 5,4x10°
Benceno 8,0x10°
Bromobenceno 4,4x10°
Clorobenceno 5,5x10°
Etanol 1,9x10°
Formaldehido 0,8x10°
Acido formico 1,3x108
Acido maléico 6,0x10°
Nitrobenceno 3,9x10°
‘P-Nitrofenol 3,8x10°
Fenol 6,6x10°
Resorcinol 1,2x101%°
Estireno 6,0x10°

(9.26)
(9.27)
(9.28)
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Acido succinico 3,1x10®

Tolueno 5,1x10°

Xileno-P 7,5x10°
Fuente: (Buxton et al., 1988; Chaplin, 2014; Sudhakaran & Amy, 2013).

Los radicales hidroxilos quimisorbidos modifican la actividad del electrodo provocan-
do dxidos superiores en la superficie (reaccion 9.29), lo que no permite alcanzar una
completa mineralizacion de las especies organicas (reaccion 9.30). Este es el caso de
anodos que son cubiertos con 6xidos metalicos, tales como 6xidos de iridio (IrO;/1rO,):

MOy (*OH) — MOy, + H" + e- (9.29)
R + MOy,; — RO + MOy (9.30)

En el caso del platino, se ha observado que ciertas especies generadas durante el pro-
ceso de degradacion pueden tener adsorcion especifica al electrodo, lo que retarda la
progresion de las moléculas organicas y favorece la formacion de oxigeno (Wieckowski,
1981). Consecuentemente, la oxidacion electroquimica depende fuertemente de la
naturaleza del material del electrodo, lo que influye en la selectividad y eficiencia del
proceso.

Para caracterizar los materiales del anodo, Comninellis sugiere que los materiales
de los electrodos se pueden clasificar en dos tipos: electrodos activos y no activos frente
a la produccion de *OH en presencia de la REO (tabla 9.5) (Panizza & Cerisola, 2009).
En lafigura 9.3 se representa las diferentes vias que puede tomar una reaccion electro-
quimica cuando se polariza a alto potencial un electrodo en medio acido. En el caso de
los electrodos no activos hay una débil interaccion (fisisorcion) entre el electrodo M
y los radicales hidroxilos (*OH). Por lo que, la oxidacion de materia organicos ocurre a
través de esta especie radicalaria. La formacion de los *OH compite con la REO, por lo
que, no se debe descuidar el potencial anddico. Este es el caso tipico de los electrodos
de diamante dopado con boro. Para los electrodos activos hay una interaccion fuerte
entre el electrodo My los radicales hidroxilos. En este Ultimo caso, ocurre una trans-
ferencia de oxigeno entre los radicales hidroxilos y la superficie del anodo para formar
un 6xido en la superficie del electrodo. El par MO/M puede actuar como mediador en
la oxidacion selectiva de sustancias organicas, la superficie redox, éste es el caso del
RuO, y IrO, (Comninellis, 1994).

Si bien esta terminologia es actualmente muy usada en la bibliografia, es dificil
describir el comportamiento anddico de los materiales considerando solo la actividad
del material. Los electrodos RuO, y BDD representan los dos casos extremos de la
adsorcion de los radicales hidroxilos y como se observa esta caracteristica provoca un
cambio en la cinética de la reaccion electroquimica de producciéon de *OH (tabla 9.6).
Este es el origen del mayor sobrepotencial requerido para lograr la oxidacién de agua
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para generar oxigeno, lo que se traduce en un cambio en el potencial necesario para
alcanzar la descarga de agua a oxigeno que genera la barrera anddica.

Tabla 9.6 Potenciales para reacciones de evolucion de oxigeno en diferentes anodos en H,SO,

Potencial de
barrera anddica Condiciones Selectividad Adsorcion
E vs. SHE

RuO, 1,47 0,5 M H,S0., Oxidacion parcial
IrOZ 1,52 0,5 M HzSO4
Pt 1,60 0,5 M H,S0O,
Gr.aflto pirolitico 1.70 0,5 M H,S0,
orientado
Sn0O, 1,90 0,05 M H,SO,
PbO, 1,90 0,5M H,SO,
Diamante Dopado 230 0,5 M H,S0., Mineralizacién Fisisorcion
con Boro (BDD) ’ ’ total

Fuente: (Panizza & Cerisola, 2009).

Al comparar el sobrepotencial de evolucion de oxigeno del PbO,, SnO, y BDD frente
al platino, estos materiales tienen valores mas altos. Esto significa que, la produccion
de especies altamente oxidantes es débilmente adsorbida en la superficie del electro-
do, y estan disponibles para la mineralizacion de materia organica. El sobrepotencial
de evolucion de oxigeno aumenta a medida que disminuye la fuerza de adsorcion de
los radicales hidroxilos en la superficie del electrodo. Asi, los materiales de electrodo
que favorecen la quimisorcion (activos) tienden a provocar una oxidacion selectiva
(oxidacion parcial), como el platino, el IrO, o el RuO,. Por el contrario, el BDD muestra
una menor capacidad de adsorcion de las especies radicalarias, por lo que los radicales
hidroxilos estan disponibles en la superficie del electrodo, y son capaces de reaccionar
rapidamente, favoreciendo la mineralizacion completa (reaccion 9.31y 9.32):

BDD + H,0 — BDD (*OH) + H* + e~ (9.31)
BDD (*OH) + R — BDD + pCO, + qH, O (9.32)

Para ilustrar este hecho, una comparacion del desempefo de dos materiales de elec-
trodos (PbO,, BDD) usados en el mismo dispositivo de electrolisis, exhibe una gran
diferencia de la actividad de estos materiales hacia el fenol (fig. 9.7) (Weiss et al., 2008).
La tasa de desaparicion del fenol es la misma en ambos materiales, sin embargo, el
numero y la cantidad de productos intermedios son mas altos con PbO,; en particular,
las quinonas producidas por su oxidacion son incluso mas toxicas que el fenol. La pér-
dida de la toxicidad de la solucion se alcanza cuando se eliminan todos los compuestos
aromaticos, lo que lleva a un tiempo adicional requerido utilizando un anodo de PbO..
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Figura 9.7 Degradacion de fenol y formacion de derivados durante la electrolisis
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Nota: 1 L de solucion de fenol 0,02 M en H2S04 0,1 M. Caudal =200 L h', i =142 mA cm™?; iim = 108 mA cm™. Reactor
sin separador; catodo: Zr; anodo: (A) BDD, (B) PbO; . Fuente: (Weiss et al., 2008).

Gracias a que el electrodo de BDD no es selectivo y la mineralizacion es rapida, es po-
sible definir el progreso de la electrdlisis en funcion de la demanda quimica de oxigeno
(DQO), un parametro global que no depende de la naturaleza de las sustancias organicas
y de los intermediarios, parametro que se relaciona con el grado de oxidacion logrado.

»w<
NN

CH,0, + <x ¥ > 0, — xCO, + L H,0 (9.33)

De acuerdo con Panizza et al. (M Panizza, Michaud, Cerisola, & Comninellis, 2001),
se puede desarrollar un modelo cinético para la mineralizacion de la materia organica
usando un anodo de BDD haciendo las siguientes suposiciones: (i) la adsorcion de la
materia organica en la superficie del electrodo es despreciable, y (ii) la reaccion de los
radicales hidroxilo en la materia organica es rapida y controlada por la transferencia
de masa de la materia organica a la superficie del electrodo. Bajo estas condiciones, la
densidad de corriente limite, i, , se puede definir por la siguiente ecuacion en funcion
de laDQO (Ec. 9.34).

iiim = 4Fk, [DQO] (9.34)

Donde, k., es el coeficiente de la transferencia de masa promedio del reactor (ms*) y
F es la constante de Faraday.

Bajo condiciones galvanostaticas, se definen dos diferentes regimenes operacio-
nales: (i) bajo la transferencia de carga y (ii) bajo la transferencia de masa. La tabla 9.7
contiene la ecuacion del modelo que describe la variacion del DQO vy la eficiencia de
corriente instantanea (ECI) como funcién de tiempo durante la electrdlisis en el anodo
del BDD de una solucion que contiene compuestos organicos. Este modelo es muy util
porque permite la prediccion de la variacion del DQO durante la electrolisis, cualquiera
que sea el contenido de la materia organica de la solucion.
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Tabla 9.7 Ecuaciones que describen la demanda quimica de oxigeno (DQO) (mol O, m3) y
la eficiencia de la corriente instantanea (ECI) en electrooxidaciones con el electrodo BDD

Eficiencia de corriente Demanda quimica de oxigeno
instantanea (ECI) (DQO) (mol 0, m3)
Ioppi<lim bajo control de la ECI=1 Al
transferencia de carga DQO(t)=DQ0° <1 - V_Rm t>
iappi>iim bajo control de la . Ak_mt ,la A
transferencia de masa ECl=exp |~ Vs a DQO(t)=aDQO° exp <1 - t>

Fuente: (Panizza & Cerisola, 2005).

Otra ventaja es la irreversibilidad de oxidacion via radicales hidroxilos, gracias a esto no
se requiere un separador en la celda electroquimica y se disminuye el potencial de celda
necesario para lograr la mineralizacion, afectando positivamente en el costo del trata-
miento. La configuracion de una celda electroquimica utilizada en escala de laboratorio
consiste en electrodos monopolares planos en modo discontinuo o recirculado. Este
disefo simple permite un control efectivo y reproducible de las condiciones hidrodina-
micas y facilita el calculo del coeficiente de transferencia de masa. La figura 9.8 presenta
una tipica configuracién en un proceso recirculado (A) y en un reactor Batch (B).

Figura 9.8 Proceso recirculado con un reactor electroquimico de un solo compartimiento

| | ) ]

(2)

(B)

(a)

Nota: (A) Proceso recirculado con un reactor electroquimico de un solo compartimiento, (1) tanque de 0,5 L, (2)
bomba centrifuga y (3) celda electroquimica. (B) (1) sistema de reactor por lotes, (2) electrodos BDD, (3) tapa, (4)
celda de muestreo, (5) termémetro, (6) mezclador mecanico, (7) fuente de alimentacion de CC, (8) conexiones eléc-
tricas, (9) termostato, (10) bomba y (11) flujo del refrigerante. Fuente: (Lan et al., 2017).

Varios modelos numéricos propuestos en la literatura destacan el rol de los radicales
hidroxilos durante la electroxidacion de la materia organica en un anodo de BDD. Se ha
demostrado que la region de actividad quimica de los radicales hidroxilo es muy cercana
a la superficie del BDD (< 20 nm) (Groenen-Serrano et al., 2013; Marselli et al., 2003).
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Sélo las sustancias organicas que alcancen la superficie del anodo pueden ser oxidados
por la electrogeneracion de radicales hidroxilos. Por esta razon, la oxidacion electro-
quimica via radicales hidroxilos se considera una oxidacion directa, aunque sea mediada
por la presencia del radical hidroxilo. Por lo tanto, este proceso heterogéneo esta sujeto
a limitaciones por la transferencia de masa, por lo que la agitacion del reactor juega un
papel primordial en la velocidad de la degradacion. Usando el modelo presentado en la
tabla 7, la relacion A/VR requerida para obtener la conversion deseada de DQO puede
calcularse para 1 h de electrdlisis de 1 m? de una solucion contaminada bajo una densidad
de corriente constante igual al valor limite calculado a t = 0. La figura 9.9A muestra que
deben usarse areas de superficie muy altas en el anodo cuando la conversion de DQO
deseada tiende al 100%. La figura 9.9B muestra como el tiempo de electro6lisis varia
con el fin de alcanzar un determinado valor de conversion.

Figura 9.9 Superficie necesaria

80 100 ———
E | 80 "
e 60 | ‘gc\;‘
e | ' -~ 50.
E 40/ 5
- s 40
@ 20/ g
%'E’ ) § 20
g. 0= . - T v L 1 0 s - T g g d g i
3 0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80
Conversion (%) Tiempo (h)
(A) (B)
Nota: (A) Superficie necesaria, A, en funcién de la conversiéon [(COD®° -COD (t)] / COD®). (B) Valor de conversion en
funcion del tiempo. Condiciones de operacion V=1 m?, i =iim° = 241 A m?, A =1 m% Fuente: (Kreysa, 2014).

Para hacer que el proceso sea mas eficiente, la densidad de la corriente aplicada se pue-
de modular para operar donde la reaccion secundaria de la evolucion del oxigeno sea
minimizada. Otra alternativa para mejorar |a eficiencia puede ser, usar la superficie del
electrodo para generar otro oxidante fuerte (el cloro activo o los peroxicompuestos),
ademas del radical hidroxilo, a partir de la oxidacion del electrolito soporte que sea
estable y difunda a través de la interface a la disolucion. De esta manera reacciona oxi-
dativamente con el compuesto refractario generando dos rutas paralelas de degradacion
(Sun et al., 2018). Ademas, la electrosintesis de oxidantes fuertes diferentes al radical
hidroxilo puede generar oxidaciones incompletas que no requieren tanta energia como
la mineralizacién y provocando de esta manera productos de oxidacion incompleta que
son biodegradables y faciles de desechar.
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9.7.2 Cloro activo

La presencia o adicion deliberada de iones CI~ en una disolucion durante el tratamiento
electroquimico de un efluente, puede acelerar el proceso de degradacion de la materia
organica. En efecto la materia organica puede oxidarse sobre el anodo y también en el
seno de la disolucién quimicamente con las especies oxidantes formadas. Asi, la oxidacion
de anion cloruro (reaccion 9.35) puede generar lo que se denomina en la literatura “cloro
activo” que es una mezcla de Cl,, HCIO y ClIO™ que puede ser generada electroquimica-
mente al hidrolizar el cloro electrogenerado. Esta mezcla puede usarse para degradar
con alta eficiencia ciertos colorantes y contaminantes. La especie predominante depende
del pH como se observa en el diagrama de distribucion relativa de especies de cloro (fig
9.10). A 25 °C para una concentracion de cloruro de 5 x 10 M, la hidrdlisis de Cl, es
casi completa en el rango de 2.5 < pH < 6 generando acido hipocloroso. El hipoclorito
es la especie dominante en el rango de pH arriba de 6. Por ello el valor del pH afecta la
eficiencia de la formacion de cloro activo: un bajo pH favorece la reaccién de evolucion
de cloro. En contraste, se espera que un alto pH favorezca la oxidacion de agua sobre la
de cloruro. La oxidacion del anion cloruro puede ser directa sobre el electrodo o por via
indirecta con los radicales hidroxilos generados en la electrooxidacion.

Oxidacion directa del anién cloruro a cloro:

2ClI" — Clz(aq) + 2e” (935)
Cl,+H, 0 - HCIO + H" + CI- (9.36)
HCIO 2 H*+ CIO- (9.37)

Oxidacion indirecta del anion cloruro:

MOx(*OH) + ClI- — MOx(HOCI) + 2e- (9.38)

Debido a su poder de oxidacion y su estructura quimica caracterizada por el enlace
de polarizacion CI-O, las reacciones de HCIO/CIO™ con la materia organica pueden ser
descritas como: (i) reacciones de oxidacion, (ii) reacciones de adiccion y (iii) reaccio-
nes de sustitucion electrofilica en sitios nucleofilicos (Deborde & Von Gunten, 2008).
En contraste a los radicales hidroxilos, la reaccion entre la materia organica y HCIO/
ClO™ es mas selectiva.
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Figura 9.10 Distribucion relativa de las principales especies de cloro acuoso
en funcion del pH a 25 °Cy para una concentracion de cloruro de 5 x 10° M
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Fuente: (Deborde & Von Gunten, 2008).

Panizza et al. (Panizza et al., 2007) compararon la disminucién de DQO y la remocién
de color para la electrolisis directa e indirecta empleando cloro activo de una solucion
de azul de metileno (Fig. 9.11); esta electrolisis indirecta facilita la mineralizacion y
decoloracion. El cloro activo posee propiedades de blanqueo (ruptura de sistemas
conjugados por oxidacion) y la electrdlisis indirecta permite superar las limitaciones de
transferencia de masa al electrodo acelerando el proceso. La cloracion electroquimica
se puede usar para la desinfeccion del agua, el tratamiento de aguas residuales que con-
tienen compuestos organicos refractarios e iones de cloruro, lixiviados de vertederos,
productos farmacéuticos, pesticidas, colorantes, etc. (Gonzalez-Rivas et al., 2019).

Figura 9.11 Comparacion de la variacion de la DQO y la eliminacion del
color (inserto) durante la electrdlisis directa y mediada [(Cl) =1,2 g L]
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Fuente: (Panizza et al., 2007).
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Varios estudios usando electrodos ADE muestran que el uso del cloruro de sodio como
electrolito (donde se genera cloro activo), mejora la eficiencia o facilita la oxidacion
anddica de algunos compuestos organicos tales como fenol, glucosa, colorantes, pes-
ticidas y disrruptores endocrinos. Esta degradacion es mas rapida, en comparacion
con otras sales como el sulfato de sodio, carbonato de sodio y nitrato de sodio. Como
ejemplo, la oxidacion de metomilo (un pesticida) utilizando un anodo de Ti/RuO, no
se produce en ausencia de cloruros, mientras que tiene lugar en presencia de NaCl
(Grgur & Mijin, 2014).

Entre todos los parametros que influyen en la produccion de cloro activo, el
material del anodo es el parametro clave para su generacion. Los anodos activos de
ADE, como RuO, e IrO,, son los anodos ideales para producir cloro activo. Kraft et al.
comparé la eficiencia de produccion de hipoclorito para el anodo dimensionalmente
estable utilizando recubrimientos activos de IrO, e IrO,/Ru0,, electrodos de platino y
BDD (Kraft, 2008). Se destaco que el ADE claramente supera a BDD y Pt para la ge-
neracion de cloro activo. De hecho, en el caso de electrodos inactivos como el BDD, la
formacion de cloro activo compite con la descarga de agua. Sin embargo, los estudios
comparativos sobre los electrodos de IrO, y BDD para la oxidacion electroquimica de
la orina humana artificial que contiene NaCl y NH,Cl fueron investigados por Li et al (Li
et al., 2015). Se encontrd que los productos finales de iones inorganicos, incluyendo
ClO,~ y NOs7, se formaron en BDD, y para el electrodo de IrO,, las sustancias finales
altamente toxicas, incluyendo N,H, y NO,, se dejaron en la solucion. Esta oxidacion
completa se atribuy6 a la baja actividad de oxidacion de los radicales hidroxilos que
fueron fuertemente quimisorbidos en la superficie del electrodo activo de IrO.,.

Ademas de la reaccion directa de transferencia de electrones entre el cloruro y el
electrodo, la via de electroxidacion de Cl- puede incluir reacciones de oxidacion quimica
con radicales hidroxilos (vide supra). Esto conduce a la formacion de subproductos no
deseados durante la formacién electroquimica de cloro activo, siendo estos subproduc-
tos: radical cloro, cloritos, cloratos y percloratos (Sirés et al., 2014). Estas especies no
son deseadas ya sea porque tienen un menor potencial de oxidacién y no aportan a la
destruccion del contaminante (clorato y perclorato), o bien pueden generar especies
organicas cloradas (compuestos organicos halogenados, COH) o cloro-aminas; ambas
familias de compuestos son potencialmente toxicos. Las reacciones posibles del cloruro
durante una electrolisis, en presencia o ausencia de radicales hidroxilos, se encuentran
en la tabla 9.8.

El CIO;~ y ClO,~ en mamiferos provocan dafio oxidativo a los glébulos rojos y
en exceso producen anemia hemolitica y formacion de metahemoglobina (Siddiqui,
1996). La Organizacion Mundial de la Salud propuso un valor de referencia para el agua
potable de 0.2 mg L para ClO,”y 0.7 mg L™ para CIO;". Se sospecha que el perclorato
altera la glandula tiroides y es un potencial carcinogénico. La OMS recomienda que el
agua potable contenga un maximo de 0,07 y 0,015 mg L™ para la Agencia de Protec-
cion Ambiental (EPA, 2008). Por ejemplo, el tratamiento por electroxidaciéon con BDD
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de lixiviado de vertedero que contiene 2587 mg L de CI ha llevado a la formacion
de cloroformo (55% de la cantidad total de COH), trihalometanos, haloacetonitrilos,
halocetonas y 1,2-dicloroetano. Tales subproductos son altamente toxicos, a menudo
con tasas de toxicidad mas altas que las sustancias organicas iniciales (McIntyre & Mills,
2012). Por ello en ese tipo de tratamiento indirecto, la formacion de dichos subproduc-
tos debe minimizarse o evitarse y se deben realizar estudios especificos para probar
su inexistencia o concentracion. La degradacion de estos COH es posible para algunos
de ellos extendiendo la duracion de la electrélisis como indica Costa et al., usando un
anodo BDD para el tratamiento de solucion de acido negro que contiene NaCl (Costa
et al., 2009), pero esto puede ya no hacer econémicamente viable el proceso.

Tabla 9.8 Reacciones de las especies de cloruro durante la electrolisis

Reacciones

a Chr—Cl*+e E°=1,36V
I’ +ClI* —Cl,
Cl, + H,0 — HOCI + CI" + H,0
b CI'+°0H—CIOH™" k=4,3x10°M™'s™
C HOCI™ + 3H,0 — 2CIO5;™ + 4CI™ + 12H* + 3/2 0, + 6e” E°c=0,46 V
60CI™ + 3H,0 — 2CIO;™ + 4CI" + 6H* + 3/2 O, + 6e~
d OCl"+ 20H — ClO;, + H,0 + 2e” (Solucidn alcalina)
e *OH + OCl" — °*CIO + OH"~ k=9x10°M"'s!
*OH + OCI" — ClIO; + H* k>1x10°M's™?
f ClO, + 20H — ClO;™ + H,0 + 2e~ (Solucidn alcalina)
g *OH + ClO,” — °ClO, + H* k=6x10°M""s™*
*OH + °ClO, — ClIO;™ + H* k=4x10°M"'s!

h C|O37 — .C|03 +e
*ClO; + *OH — HClO,

Fuente: (Lan et al., 2017).

En los dltimos afios, numerosos reportes (Kraft, 2007; Martinez-Huitle & Ferro, 2006;
Martinez-Huitle et al., 2015; Peralta-Hernandez et al., 2012) han recopilado los estudios
realizados sobre la oxidacion electroquimica de soluciones sintéticas o aguas residuales
que contienen sustancias organicas en presencia o ausencia de cloruro de sodio. Las
condiciones de operacion pueden afectar |a eficiencia de la degradacion organica y
fomentar la formacion de productos no deseados. En algunos casos determinar las con-
diciones 6ptimas de electrolisis no es facil ya que el sistema de degradacion es complejo
con posibles interacciones entre los parametros. Sin embargo, estos resultados propor-
cionan evidencia de tendencias generales de los parametros de trabajo que tienen que
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ajustarse. Asi, se puede seleccionar el material del anodo y su morfologia, la intensidad
de la corriente aplicada y la concentracion de sustancias organicas, la concentracion
optima de cloruros, la geometria de la celda y su hidrodinamica. La especie hipoclorito
generada es reducible, por lo que es deseable cuando se realizan tratamientos con
“cloro activo” trabajar en celda dividida con lo que se evita la destruccion catddica del
oxidante (De Moura et al., 2014).

Debido al alto sobrepotencial de la evolucion del oxigeno en el anodo BDD, la oxi-
dacion de los iones de cloruro conduce a la formacion de clorato y perclorato. Bergmann
et al. (Bergmann et al., 2009) mostrd que la produccion de perclorato en el anodo BDD
es aproximadamente 50—100 veces mayor que en el platino y el anodo ADE. Ademas,
la estructura porosa del anodo ADE mejora la generacion de cloro activo al mantener
un pH bajo, lo que favorece localmente la evolucion del hipoclorito. Por el contrario, si
la celda electroquimica no esta dividida, aumentar la velocidad de flujo (o la velocidad
de agitacion) conduce a la reduccion del hipoclorito en el catodo y dificulta el proceso
de oxidacion indirecta (Scialdone et al., 2009).

En el caso del BDD, para evitar o limitar la formacion de productos no deseados
como los cloratos, percloratos o COH es importante controlar la produccion de radicales
hidroxilos y por ello la correcta seleccion de la intensidad de corriente aplicada sera un
factor clave en la degradacion y la produccion de los productos no deseados:

» Cuando el proceso esta limitado por la transferencia de carga y cuando la
cinética de la reaccion entre los compuestos organicos y los radicales hi-
droxilo es rapida, hay suficientes materiales organicos en la superficie del
anodo para eliminar el "OH en la superficie del anodo y, por lo tanto, inhibir
la formacion de perclorato (Donaghue & Chaplin, 2013).

e Mientras esta bajo control de transferencia de masa, se producen muchos
radicales hidroxilos; En consecuencia, muchos atomos de oxigeno pueden
transferirse a las especies de cloro y sustancias organicas para formar per-
cloratos y COH.

Por ejemplo, para el electrodo de BDD, la electrélisis de una soluciéon que contiene un
antibiotico (ciprofloaxina) y 2,2 mM de cloruro se ha demostrado que la remocién de
TOC ai = i°, alcanzb el 90%. Esto se reduce drasticamente al 40% cuando i/i;, >30
con una cantidad significativa de COH (medido como halégenos organicos adsorbibles,
AOX). Ademas, la formacion de ClO,~ solo se observd a densidades de corriente eleva-
das de (i/i;» >30) y apareci6 cuando la materia organica estaba cerca de degradarse
completamente (Lan et al., 2017).

En el caso de la formacion de compuestos organicos clorados, que son persistentes
al tratamiento electroquimico, se requerira un segundo paso para eliminarlos, como la
adsorcion sobre carbén activado.
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9.7.3 Peroxicompuestos
9.7.3.1 Anion peroxodisulfato (persulfato) y radicales sulfato

Los iones sulfato en los procesos electroquimicos de degradacion se pueden presentar
en los efluentes de manera natural, o se puede anadir como electrolito soporte para que
la solucion mejore su conductividad idnica. A diferencia de los cloruros, los sulfatos no
se consideran tan contaminantes; la Agencia de Proteccién Ambiental de los Estados
Unidos los ha incluido en los estandares secundarios de agua potable con una concen-
tracion maxima de 1,43 mM. Durante una oxidacion electroquimica es posible formar
el peroxodisulfato, S,05% a partir de la oxidacion de especies de sulfato a potenciales
muy altos (reaccion 9.39y 9.40) (> 2V/SHE):

2HSO; — S,0¢% + 2H" + 2e- E°=2,123V (9.39)
250,% — 5,047 + 2e- E°=2,01V (9.40)

La produccion electroquimica de peroxodisulfatos depende fuertemente del material
del electrodo seleccionado, ya que se requieren valores de potencial muy altos y solo
electrodos con valor alto del sobrepotencial para la reaccion de evolucion del oxigeno
seran mas eficientes en su produccion. Antes del afio 2000, el platino era la primera
eleccion de anodo para la electrosintesis de peroxodisulfatos. Elbs y Schonherr (Elbs &
Schonherr, 1895), utilizando sulfato de amonio, obtuvieron una eficiencia de corriente
del 85% y asignaron la alta eficiencia de corriente al efecto catalitico de varios cationes
no especificados. Segun Smit y Hoogland (Smit & Hoogland, 1971), la cobertura de
la superficie del platino por el oxigeno fue reemplazada cada vez mas por regiones en
la superficie del electrodo con iones SO,2- adsorbidos, en las cuales se promueve la
formacion de S,0¢% en lugar de la evolucion de oxigeno. Otra explicacion es dada por
Kasatkin y Rakov (Kasatkin & Rakov, 1965) y propone que ciertos iones bloquean los
centros activos del electrodo y favorecen la recombinacion del oxigeno atémico, que a
su vez, reacciona con las especies de sulfato. Utilizando un anodo BDD, se ha demos-
trado que la formacion de acido peroxodisulfirico coincide con la formacion de oxigeno
(Kasatkin & Rakov, 1965; Serrano et al., 2002). Provent et al. (Provent et al., 2004) y
Khamis et al. (Khamis et al., 2010) han evidenciado la formacién de peroxodisulfato
en la superficie BDD utilizando microelectrodos y microscopios electroquimicos de
barrido, respectivamente.

En soluciones de acido sulfurico, el anion sulfato, el anién hidrégenosulfato y el
acido sulfdrico no disociado coexisten (Khamis et al., 2010; Librovich & Maiorov, 1977).
Solo el HSO,~y H,SO, reaccionan con los radicales *OH para formar los radicales sulfato
(reacciones 9.41-9.43) (Caro, 1898; Kolthoff & Miller, 1951; Palme, 1920).

H,S0, + OH* X S0, + H,0" (9.41)
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HSO,” + OH* X2 SO, + H,0 (9.42)
S0, + S0, X5 5,0 (9.43)

Las constantes de velocidad k, k, y ks son 4,7 x 10° L mol*s?; 1,4 x 10’ L mol*s'y 7,6
x 10° L mol*s?, respectivamente (Caro, 1898).

Para producir peroxodisulfato electroquimicamente con una alta eficiencia de co-
rriente, es necesario usar una celda dividida, como la que se muestra en la figura 9.12; esto
evita la reduccion del peroxodisulfato en el catodo. Serrano et al. (Serrano et al., 2002a)
logré una alta eficiencia de corriente (95%) para la electrosintesis de acido peroxodisul-
furico en H,SO, concentrado (> 2M) para temperaturas moderadas (8—10 °C). Esta efi-
ciencia de corriente es mayor que la obtenida en la electrosintesis industrial en electrodos
de platino (alrededor del 70% al 75%) (Balej & Kadetavek, 1979; Gonway et al., 1981).

Figura 9.12 Configuracion utilizada para la oxidacion electroquimica
del 4cido sulfurico en los anodos de Si/BDD
PEROXO COMPUESTOS

w1

B1

) (2
P1 P2
[— | [ |

Nota: C1: celda electroquimica; B1 y B2: tanque termorregulado anddico y catddico (resp.)
(250 mL); B3 y B4 alimentan el tanque anddico y catddico (10 L); BS y B6: tanque de purga; P1
y P2: bomba centrifuga que alimenta los compartimentos anddico y catédico. Fuente: (Serrano
et al., 2002b).

La reaccion de peroxodisulfato con la materia organica a temperatura ambiente no es
muy eficiente. El peroxodisulfato debe activarse para lograr una alta reactividad. Esta
activacion puede llevarse a cabo mediante una reaccion con un metal como el platino, o
suministrando energia lo que permite romper el enlace peroxo y da lugar a la formacion
de radicales de sulfato.

S,04* + heat — 250, E°(SO,* /SO,*)=2,4V (9.44)
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Generalmente, el SO,~* es mas propenso a la reaccion de transferencia de electrones que
*OH por lo que puede oxidar rapidamente generando especies cationicas organicas que
se oxidan rapidamente. En contraste al SO,*, el *OH extrae mas rapidamente atomos de
hidrégeno de moléculas organicas provocando su oxidacion por esta via. Por lo tanto,
la oxidacion basada en SO,™* se presenta como un tratamiento electroquimico oxida-
tivo indirecto util en los POA, con la diferencia de que los POA clasicos estan basados
en la produccion de *OH. El radical sulfato tiene algunas caracteristicas Gnicas, como
ser un aceptor de electrones muy fuerte que permite la degradacion de compuestos
persistentes y estables frente al radical hidroxilo. Los SO,™* son capaces de oxidar con-
taminantes como el tricloroeteno (Liang et al., 2008), el metil-ter-butil éter (George
et al., 2001), los etenos clorados (Shah et al., 2013) y los compuestos perfluorados
(Horietal.,2004). La tabla 9.9 enumera la constante cinética de la oxidacion de algunos
compuestos organicos con radicales de sulfato (Neta, Madhavan, Zemel, & Fessenden,
1977). Como se observa, la velocidad es comparable con la del radical hidroxilo (tabla
9.5), por lo que durante una oxidacion electroquimica avanzada con electrodos de alto
sobrepotencial de hidrégeno (ej. BDD) las dos especies pueden estar contribuyendo
a la degradacion eficiente de los compuestos organicos contaminantes. Ademas, el
peroxodisulfato es relativamente estable y puede producirse en altas concentraciones,
evitando asi problemas de limitacion de uso y transporte.

Tabla 9.9 Constantes de velocidad de reaccion del SO,™® con
compuestos aromaticos a pH =7

" Constante de velocidad
Compuesto aromatico

(M*st)

Anisol 4,9 x 10°
Acetanilida 3,6 x 10°
Benceno 3x10°
Acido benzoico 1,2 x 10°
Acetofenona 3,1 x 108
Benzamida 1,9x 108
lon de trimetilanilinio 1,5x 108
Benzonitrilo 1,2 x 108
Nitrobenceno <10°¢
Acido p-metoxibenzoico 3,5x 10°
Acido p-hidroxibenzoico 2,5 x 10°
Acido m-toluico 2 x 10°
Acido p-toluico 1,8 x 10°
Acido o-toluico 1,4 x 10°
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Acido benzoico 1,2 x 10°

Acido p-bromobenzoico 1x10°
Acido o-bromobenzoico 8,7 x 108
Acido p-clorobenzoico 3,6 x 108
Acido p-acetilbenzoico 2 x 108
Acido Tereftalico 1,7 x 108
Acido p-cianobenzoico 3,3 x 107
Acido p-nitrobenzoico >10¢

Se ha demostrado en numerosos estudios electroquimicos dedicados a los procesos de
oxidacién avanzada que el uso de sulfato de sodio como electrolito mejora la remocion
de la materia organica. Por ejemplo, Murugananthan et al. (Murugananthan et al., 2010)
observaron que la mineralizacion efectiva de ketoprofeno mejora cuando el electrolito
soporte es Na,SO,, en comparacion con el NaNO; y NaCl. Rodrigo et al. consigui6 la
mayor eliminacién de DQO de los residuos del molino de aceite de oliva y la mayor tasa
de descomposicion de los cianuros obtenidos utilizando Na,SO, como electrolito, en
comparacion con el NaCl (Canizares et al., 2006; Cafizares et al., 2005). Estos autores
explicaron que este fenébmeno se debia a la generacion de S,04%*, que forma de SO,™*
el cual es mas reactivo que el peroxodisulfato.

Un aspecto importante en los procesos basados en radicales esta relacionado con
la composicion de la matriz de agua. Lutze et al. demostr6 que la presencia de iones
cloruro y bicarbonato puede afectar los procesos de oxidacion basados en SO, (Lutze
et al., 2015). De hecho, la reaccion entre los radicales sulfato y los cloruros conduce a
la formacion de un radical de cloruro (CI*) que puede formar compuestos organicos
halogenado, ya que estos radicales de hal6geno inician una cascada de reacciones con
las insaturaciones de moléculas organicas (reaccion 9.45 y 9.46) (McElroy, 1990). A
un pH bajo (< 5), se favorece la reaccion del clorato no deseado, mientras que a un
pH mayor (> 5) los radicales de cloruro reaccionan con el agua para formar radicales
hidroxilos. La conversion de radicales de sulfato en radicales hidroxilos puede verse
obstaculizada por la presencia de bicarbonatos que eliminaran el CI°.

SO4_. +Cl-—>ClI*+ 5042_ k= 2,8x10_8 M-tgt (945)
CI* + H,0 — OH* + H* + CI (9:46)

Con el fin de tratar las aguas residuales industriales con bajas concentraciones de espe-
cies organicas biorrefractarias, Vatistas et al. propone un nuevo proceso combinado de
dos pasos donde separa la produccion electroquimica de peroxodisulfatos y posterior-
mente lo activa calentando la disolucién (conversion de S,042 en SO4") lo que provoca
la oxidacion de compuestos organicos (Vatistas et al., 2005). El primer paso consiste en
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sintetizar electroquimicamente el peroxodisulfato a través de radicales hidroxilos utili-
zando un anodo BDD y a baja temperatura (T < 10 °C) con una alta concentracion de
iones de sulfato. El peroxodisulfato, que es relativamente estable en estas temperaturas,
puede producirse en altas concentraciones. El segundo paso consiste en introducir el
peroxodisulfato en las aguas residuales precalentadas (T > 60 °C), donde se activa y
los contaminantes organicos se oxidan de manera eficiente.

En otro ejemplo, se ha explorado el tratamiento electroquimico de efluentes rea-
les generados en la industria petrolera en medio de sulfatos, los resultados alentadores
usando Ti/Pt en una celda batch se explican por la alta produccion de persulfatos que se
puede obtener en estas condiciones. Sin embargo, empleando BDD se obtiene mejores
resultados, debido a una combinacion de rutas de degradacion donde participan los ra-
dicales OH fisisorbidos y el radical sulfato, ambos electrogenerados (Rocha et al., 2012).

9.7.3.2 Peroxodicarbonatos

El uso de anodos con un alto sobrepotencial de oxigeno para el tratamiento electroqui-
mico de soluciones que contienen carbonatos o fosfatos puede llevar a una oxidacion
electroquimica indirecta con la mediacion de peroxodicarbonato (C,04%") o peroxodi-
fosfato (P,0z27), respectivamente.

El peroxodicarbonato (C,04*) y el percarbonato (2Na,C0;.3H,0,) tienen una
amplia gama de usos como oxidantes y agentes de blanqueo. La principal ventaja es
que estos compuestos son productos biodegradables, no téxicos y seguros para el
medio ambiente. El peroxodicarbonato se puede obtener por oxidacion de carbonato,
pero posee valores de potencial mucho menor que las anteriores, por lo que también
su poder oxidante es limitado (reaccién 9.47).

2C0O5*" — C,04* + 2e” E°=1,8 V/SHE (9.47)

Saha et al. (Saha, Furuta, & Nishiki, 2003) informaron sobre un método para la produc-
cion de peroxodicarbonato en BDD en 1 M Na,CO;. Se encontrd que la eficiencia de
corriente de la formacion de peroxodicarbonato de sodio dependia significativamente
de la densidad de corriente, el material del anodo, la concentracién de electrolito, el
pH y la geometria de la celda. La eficiencia de corriente maxima para producir peroxo-
dicarbonato de sodio fue del 82% a una densidad de corriente de 0,05 A cm 2 después
de 30 min de electrolisis en una solucion 1 M de Na,CO; en una celda no divididaa 0
°C. Velazquez-Pefa et al. (Velazquez-Pefa et al., 2013) compararon la influencia de
la geometria de la celda a 5 °Cy pH > 10, encontrando que la formacion de peroxo-
carbonatos se favorece a bajas densidades de corriente y a altas concentraciones de
carbonatos, utilizando una celda dividida.

Otra forma de generar peroxodicarbonato saturando con CO, una solucién de
NaOH (Saha et al., 2004) lo que genera bicarbonato (reaccion 9.48). La oxidacion de
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estas disoluciones a 5 °C con una densidad de corriente de 50 mA cm? después de 30
min de electrolisis permite la obtencion del oxidante con una eficiencia de corriente
del 70% (reaccion 9.49).

CO, + OH™ — HCO4~ (9.48)
HCO;~ + 20H* — C,0,2 + 2H,0 (9.49)

Chardon et al. (Chardon et al., 2017) realizaron la electrdlisis de soluciones concentradas
de carbonato a bajas temperaturas en una celda no dividida usando una concentracion
inicial de 1,5 M Na,CO;a 720 mA cm?a pH =11.

El modelado de la generacion electroquimica de peroxodicarbonato, teniendo
en cuenta su descomposicion quimica, indican la necesidad de una alta densidad de
corriente para que la reaccion sea eficiente. Se ha demostrado el drastico efecto del
pH en la degradacion con esta especie, ya que después de 24 h los contaminantes se
eliminaron completamente a pH = 11, mientras que el 75% del ellos aun estan presen-
tes a pH = 3,3. En caso de requerir estabilizar el peroxodicarbonato generado, puede
usarse metasilicato de sodio durante la electrélisis que forma un aducto que permite
su aislamiento (Ruiz et al., 2007).

9.7.3.3 Peroxofosfatos

Los peroxofosfatos tienen una amplia gama de aplicaciones, entre ellas el tratamiento
de aguas residuales y el tratamiento de aguas contaminadas por petréleo. Debido a sus
propiedades similares al peroxodisulfato, el peroxodifosfato (P,05*) también se puede
usar en otros procesos como sustituto; esto es mas amigable con el medio ambiente,
ya que los fosfatos se pueden eliminar de los desechos acuosos mas facilmente que los
sulfatos. El acido peroxodifosforico no se produce comercialmente; en cualquier caso,
solo el peroxofosfato tetrapotasico se produce a escala comercial. La electrosintesis
de K,P,O5 se puede realizar en un anodo de platino en condiciones alcalinas, con una
eficiencia de corriente baja debido a la competencia de la descarga de agua. La adicion
de ciertos reactivos (fluoruro, tiocianato o nitrato) bloquea los sitios del anodo de la
evolucion del oxigeno en el proceso. En consecuencia, se favorece la oxidacion directa
de fosfato a peroxodifosfato sobre el proceso de oxidacion con agua; como resultado,
se obtienen mayores eficiencias de corriente (70% -75%). Sin embargo, algunos de los
reactivos pueden ser toxicos o altamente corrosivos para el platino. Por lo tanto, para
obtener peroxodifosfato libre de impurezas, se requiere una purificacion extensa. Esto
aumenta los costos de fabricacion considerablemente y, por lo tanto, no es una opcion
para el tratamiento de aguas residuales.

PO — PO + e E°=2,6 V/SHE (9.50)
(PO )" + (PO )" — P,0O4* (9.51)
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En este contexto, Canizares et al. (Canizares et al., 2005) demostraron que la produc-
cion de peroxodifosfato por electrélisis en electrodo de BDD a partir de K;PO, (< 1 M)
en condiciones alcalinas (pH =12,5,i=1250 Am2, T =25 °C); se obtiene un producto
de alta calidad con buena eficiencia faradaica, buena conversién y buen rendimiento
(superior al 70%). Sin embargo, observaron que la electrdlisis a altas concentraciones
de K;PO, dafa la superficie del electrodo de diamante y aparecen pequenos circulos de
corrosion por lo que recomendaron el uso de K;PO, es soluciones mas diluidas.

Ademas, la electrdlisis de las soluciones de fosfato diacido en pH acido conduce
a la generacion del acido peroxomonofosférico (reaccion 9.52 y 9.53) (Weiss et al.,
2008). En estas condiciones, el dihidrogenofosfato se oxida en el anodo y forma el ra-
dical asociado, el cual reacciona con los radicales hidroxilos generados por la oxidacion
del agua para formar el acido final. Sin embargo, el proceso es menos eficiente que la
generacion de peroxodifosfato en soluciones alcalinas, debido a la menor estabilidad
quimica del compuesto de peroxomonofosforico.

H,PO,~ — (H,PO,)" + e (9.52)
(H,P0O,)* + OH* — H,POs k=4x109 L mol*s? (9.53)

9.8 Conclusion

Si las aguas residuales se tratan en el lugar de origen, la electroquimica se puede
considerar como una buena opcioén para la eliminacion de contaminantes organicos
persistentes. Este proceso se puede utilizar solo o combinado con otros procesos. Las
dos vias de realizar este tratamiento son: a) La oxidacién electroquimica directa que
consiste en la transferencia de electrones entre las especies electroactivas y el anodo
y b) la oxidacién electroquimica avanzada o oxidacion electroquimica indirecta, que
emplea especies altamente oxidantes electrogeneradas. La via directa ha revelado las
siguientes limitaciones:

* No todos los contaminantes son electroactivos.

» Durante la oxidacion anddica, pueden ocurrir adsorciones y el ensuciamien-
to en la superficie del anodo, lo que puede afectar o bloquear la transferen-
cia de electrones.

e La tasa de remocion organica esta limitada por la transferencia de masa,
debido al agotamiento de la materia organica en la solucion. Esta limitacion
por transferencia de masa conduce a una disminucion en la eficiencia de la
corriente durante la electrolisis, lo que aumenta considerablemente el costo
energético.

La oxidacion electroquimica indirecta permite superar todas estas limitaciones. Los
mediadores son oxidantes fuertes que son electrogenerados en el electrodo a partir
del agua (radicales hidroxilos), oxigeno (ozono y perdxido de hidrogeno), o de sales
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(cloro activo o peroxocompuestos). Las sales ya pueden estar presentes en el efluente,
o pueden agregarse para hacer que la solucion sea conductora. Una comparacion de

ambos enfoques se presenta en la figura 9.13.

ELECTROOXIDACION
DIRECTA

ELECTROOXIDACION
INDIRECTA

Figura 9.13 Comparacion entre un método de electrooxidacion
directa y la electrooxidacion indirecta
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Los mediadores electrogenerados se pueden clasificar en uno de los dos grupos si-

Especies muy reactivas con fuerte poder oxidante. Para este caso, la reaccion
quimica con sustancias organicas no es selectiva y se puede alcanzar una
mineralizacion completa; ademas la oxidacion es irreversible. No se requiere el
uso de una celda electroquimica dividida, y la implementacion tecnolégica es
mas simple. Ademas, podria considerarse la reutilizacion de aguas residuales
tratadas. Los radicales hidroxilos, producidos por oxidacion de agua directa,
pertenecen a este grupo o bien los radicales sulfatos obtenidos de persulfatos
electrogenerados son ejemplos de este grupo. Su vida media es muy baja
(10% s en el agua) y su accion se realiza exclusivamente cerca del anodo,
como la oxidacion directa, en consecuencia el uso de estas especies tiene
limitaciones de transferencia de masa.

Los otros oxidantes electrogenerados presentados en este capitulo pertenecen
al grupo de oxidantes selectivos (menos poder oxidante). En condiciones
especificas, son lo suficientemente estables como para poder realizar
reacciones quimicas homogéneas con materia organica. Su principal ventaja
es su capacidad para tratar soluciones diluidas, o incluso microcontaminantes.
La mineralizacion completa de sustancias organicas no es factible, o es dificil
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de lograr. En este contexto, el acoplamiento de procesos puede ser una buena
opcion. Por ejemplo, la oxidacion electroquimica indirecta permite que la
solucion se vuelva biodegradable antes de ser tratada biol6gicamente.

Las condiciones operativas, como el pH, la hidrodinamica de la celda o la densidad de
corriente aplicada, entran en juego en el desempefo del proceso, no solo para la tasa de
conversion y eficiencia faradaica, sino también para la estabilidad del oxidante electro-
generados. Sin embargo, el material del anodo es el parametro mas importante a consi-
derar en esta aplicacion. Debido a que todos los oxidantes se forman a altos potenciales,
la reaccion competitiva es la formacion de oxigeno. Se requiere un material de anodo
con un alto sobrepotencial de oxigeno. En este contexto, el desarrollo del electrodo de
diamante dopado con boro (BDD) tuvo un impacto significativo en la electrosintesis
de los siguientes oxidantes fuertes: ozono, radicales hidroxilos, peroxodisulfato (cuya
forma activada es el radical sulfato), peroxodifosfato y peroxodicarbonato. Este material
tiene alta eficiencia de corriente, como buena resistencia a la corrosion, resistencia a
la pasivacién, desgraciadamente auin su alto costo evita la masificacion de la técnica.

En presencia de cloruros y empleando un electrodo BDD se debe tener mas cui-
dado de las condiciones experimentales. Por ejemplo, si la intensidad de la corriente
aplicada es mucho mas alta que la intensidad de corriente limite, puede ocurrir la for-
macién de subproductos como cloratos, percloratos o compuestos organicos haloge-
nados que son potencialmente toxicos. Por lo tanto, se necesita un estudio especifico
para buscar las condiciones operativas adecuadas para limitar la formacion de especies
toxicas no deseadas. Se dara preferencia a ADE (IrO, / RuO,), que han demostrado ser
los anodos mas eficientes para la generacion de cloro activo; estos anodos tienen buen
desempefio en la industria cloro-alcali y en la desinfeccion de piscinas privadas, por lo
que se asegura una buena estabilidad en la oxidacion del ion cloruro.
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CAPIiTULO 10

PROCESOS FENTON EN EL TRATAMIENTO DE AGUAS

Monserrat Castafieda Juarez?, Luis Antonio Castillo Suarez?,
Ivonne Linares Hernandez?, Flor Avendafio Sanjuan®

10.1 Reaccion Fenton

La reaccion de Fenton fue reportada por primera vez en 1894 por H. ). Fenton, y se des-
cribe como la formacion de radicales hidroxilo (HO*®) a través de la reaccion que ocurre
entre iones ferroso (Fe?*) y perdxido de hidrégeno (H,0,), como lo muestra la reaccion
10.1. Los radicales formados, tienen un elevado potencial de oxidacion (E°=2.80 V) y
pueden atacar sustratos organicos e inducir efectos como la desmineralizacion, desfe-
nolizacion, decoloracion, desintoxicacion y la eliminacion de DQO en aguas residuales
(reaccién 10.2):

Fe?* + H,0, — Fe** + HO® + HO- (10.1)
Contaminantes organicos + HO®* — Subproductos de degradacion (10.2)

Existen diversos parametros que influyen sobre la reaccion de Fenton, algunos de ellos
se describen a continuacion.

10.1.1 Dosis de H,0, / Fe**

La eficiencia de la reaccion de Fenton incrementa al aumentar la concentracion de H,0,
y de Fe?, porque hay una mayor produccién de radicales HO®. Sin embargo, un exceso
en la dosis de H,0,, se convierten en demanda quimica de oxigeno (DQO) remanente
(Arimi, 2017) y produce radicales hidroperoxilo (HO,* E°=1.65 V) (reaccion 10.3), los
cuales disminuyen la eficiencia de la reaccion (reaccion 10.4); por otro lado, la reaccion
entre dos radicales HO® puede generar H,0, (reacciéon 10.5) (Ameta et al., 2018).

La concentracion 6ptima de H,0, y de Fe?* depende del tipo y la concentracion
de los contaminantes, pero en general, algunos autores sefialan que la relacion H,0,/
Fe?* debe ser menor a 10 (Mirzaei et al., 2017).

HO* + H,0, — HO; + H,0 (10.3)

2 Instituto Interamericano de Tecnologia y Ciencias del Agua (IITCA), Universidad Auténoma del Estado de México,
carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5, Toluca, Estado de México, C.P. 50200, México.

®  Universidad Iberoamericana. Prolongacion Paseo de la Reforma 880, Lomas de Santa Fe, Ciudad de México, C.P.
01219, Departamento de Ingenieria Quimica.
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HO; + HO® — H,0 + O, (10.4)
HO* + HO* — H,0, (10.5)

10.1.2 Temperatura

El incremento de temperatura aumenta la velocidad de reaccion entre H,0, y Fe?
generando HO*® adicionales, ademas, mejora la eficiencia de eliminacion de materia
organica, ya que es superada la energia de activacion facilitando las reacciones de oxi-
dacion (Mirzaei et al., 2017). Sin embargo, ocurre la descomposicion de H,0,en agua y
oxigeno, para minimizar este efecto se debe reducir la dosis a altas temperaturas. Una
desventaja de operar a temperaturas elevadas es que se genera Fe(OH); disminuyendo
la remocion de DQO. Las temperaturas 6ptimas para la reaccion de Fenton se encuentran
en el rango de 25 a 50°C, mejorando la remocién de carbén organico total (COT) del
45 al 60% (Arimi, 2017).

10.1.3 pH

El pH es el parametro de mayor influencia en el rendimiento de la reaccion de Fenton,
el proceso es favorecido a valores de pH acidos, siendo de 2.5 a 3 los valores 6ptimos,
esto se complementa con el potencial de oxidacion de los HO®, el cual disminuye al
incrementar el pH.

A valores de pH altos, se forman 6xidos y oxo-hidroxidos de hierro (Arimi, 2017),
disminuyendo la eficiencia del proceso.

10.2 Procesos Fenton

Las reacciones de Fenton pueden ser llevadas a cabo de forma homogénea o hetero-
génea, dependiendo del precursor de Fe?*.

10.2.1 Fenton homogéneo

En el proceso de Fenton homogéneo los catalizadores (iones ferrosos) se disuelven unifor-
memente en la solucion, favoreciendo la produccién de HO* a partir de H,0,. Para poder
llevar a cabo este proceso es necesaria la adicion de sales de Fe como FeSO,. La primera
etapa de esta reaccion involucra la generacion constante de HO®, posteriormente, debido
al consumo de Fe?*, y a la generacion de Fe*, la eficiencia de la reaccion disminuye, esto
se debe a que se producen radicales hidroperoxilo, como lo muestra la reaccion 10.6.

Fe3* + H,0, — Fe?* + HO; + H* (10.6)

Sin embargo, las limitaciones de la reaccion de Fenton homogéneo se deben principal-
mente a la alta concentracion de iones de Fe (50-80 mg L) que son requeridas para la
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remocion efectiva de compuestos organicos, por lo que se deben aplicar tratamientos
posteriores, para minimizar la cantidad de Fe en los efluentes (Mirzaei et al., 2017).
Ademas en este proceso, ocurre la generacion de grandes cantidades de lodos (Ameta
et al., 2018), debido a la formacién de Fe(OH); como resultado del aumento de pH.

10.2.2 Fenton heterogéneo

El Fenton heterogéneo tiene como objetivo ampliar el rango de pH y reducir los proble-
mas asociados con la separacion de Fe en los efluentes; para ello se realiza la inmovili-
zacion de especies de Fe en soportes solidos, en donde la formacion de HO® ocurre por
la reaccion entre el H,0, en solucion acuosa y la especie de hierro fijada en la superficie
del material. La ventaja es la baja cantidad de Fe requerida en el material. Las desven-
tajas son la quimisorciéon de compuestos presentes en solucién formando complejos
metalicos, y la lixiviacion de Fe a la solucion, ya que a altas temperaturas se deteriora
el medio de soporte a particulas finas (Mirzaei et al., 2017).

Para minimizar estas desventajas, se debe tener en cuenta las propiedades del
catalizador como: area superficial, volumen de poro, densidad, porosidad y tamano de
poro, para ello, se han desarrollado diferentes métodos de dopaje los cuales modifican
la estructura de los materiales para lograr un mayor rendimiento catalitico, mejorando
la actividad, selectividad y estabilidad (Mirzaei et al., 2017). Dentro de estos métodos
se encuentran los electroquimicos, el método sol-gel, precipitacion, impregnacion, eva-
poracion, entre otros. En general, han sido utilizados como materiales soporte la silica,
arcillas, carbén activado, resinas, 6xidos de hierro insolubles como goethita, magnetita
o hematita y zeolitas (Ameta et al., 2018).

10.3 Clasificacion de los procesos Fenton
10.3.1 Foto-Fenton / Solar-Fenton

Este tipo de procesos son asistidos por luz UV (Foto-Fenton) (FF) o radiacion solar
(Solar-Fenton) (SF), y tiene la ventaja de regenerar constantemente Fe?*, mejorando
el rendimiento de la reaccion (reaccién 10.7).

Fe* + hv + H,0 — Fe?* + HO® + H* (10.7)

La desventaja de este sistema implica la necesidad de operar a pH entre 2.8-3.5, para
asegurar que el Fe?" y las especies de Fe*" ejerzan su funcion catalitica, evitando la
precipitacion de hierro inactivo (oxo-hidréxidos) y maximizando la concentracion de
especies fotoactivas (Clarizia et al., 2017; Rahim Pouran et al., 2015; Villegas- Guzman
etal.,2017).

Los procesos de FF y SF han sido aplicados para la remocion de contaminantes
emergentes: plaguicidas, colorantes, farmacos, nitrobenceno, clorofenoles, bifenilos
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policlorados, entre otros. Algunos estudios han reportado que los policarboxilatos,
aminopolicarboxilatos y oxalatos forman complejos estables con Fe(lll), permitiendo
que el proceso se realice a pH cercano a la neutralidad (Clarizia et al., 2017; Hernan-
dez-esparza & Prato-garcia, 2009).

10.3.2 Electro-Fenton / Foto Electro-Fenton

En el proceso de Electro-Fenton (EF), ademas de las reacciones basicas antes descritas,
el mecanismo incluye la generacion electrolitica in situ de H,0, en el catodo, por la re-
duccién de oxigeno (reaccion 10.8); y la produccion de Fe?* en el anodo, por la oxidacion
de Fe® a Fe?* (reaccién 10.9) (He & Zhou, 2017; Sruthi et al., 2018).

Catodo

O, +2H*+ 2e~— H,0, (10.8)
Anodo

Fe®— Fe?* + 2e” (10.9)

El proceso de Foto Electro-Fenton (FEF) es una mejora del EF, el cual es foto asistido
mediante luz ultravioleta (UVA y UVC) o solar para llevar a cabo la foto-excitacion de
los complejos de Fe** formados en la reaccion de Fenton (reaccion 10.10y 10.11) para
producir Fe?* y HO®, por lo que aumenta la eficiencia del proceso. El ion Fe** fotogene-
rado puede posteriormente catalizar la reaccion de Fenton, formando Fe3* y cerrando
el ciclo (reaccion 10.12 y 10.13) (Ganiyu et al., 2018).

Fe?* + H,0, + H* — Fe?" + HO® + H,0 (10.10)
Fe3* + H,0 — Fe(OH)* + H* (10.11)
Fe(OH)* + hv — Fe?* + HO® (10.12)
Fe(OOCR)* + hv — Fe** + CO, + R® (10.13)

10.3.3 Galvano-Fenton

El sistema Galvano-Fenton (GF) tiene como finalidad producir in situ el ién Fe?* (Lugo-Lu-
goetal., 2014), (reaccion 10.9), por la diferencia de potencial eléctrico entre dos placas
metalicas llamadas electrodos, las reacciones que describen este proceso, se basan en el
potencial de celda, el cual resulta de E° .1.=E ° 4t0d0-E ®énodo- A diferencia de los procesos
EF, este no requiere energia eléctrica para la generacion del catalizador. Las reacciones
en el proceso GF se relacionan: con la generacion del Fe?', la formacion del HO® por la
dosificacion externa de H,0, y la oxidacion de materia organica (Alcala-Delgado et al.,
2018) (reaccion 10.10y 10.12).
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10.3.4 Sono Fenton / Sono Foto-Fenton

Las ondas de ultrasonido tienen una frecuencia mayor al limite superior de la audicion
humana (aproximadamente 20 kHz). Cada onda de ultrasonido crea ciclos de expansion
y compresion; en el ciclo de expansion se puede generar cavitacion acustica (burbujas
microscopicas). Estas cavidades o burbujas se generan entre las moléculas de agua,
y como consecuencia de su rompimiento, se produce presion y temperatura elevada,
ademas de HO® (reaccion 10.14). Como consecuencia del proceso, pueden eliminar
compuestos organicos por pirdlisis directa o por oxidacion. La desventaja del proceso
es su baja produccion de HO®.

H,0 — HO® + H~ (10.14)

El método de Sono-Fenton (SOF) aprovecha las ventajas del ultrasonido y del reactivo
de Fenton para mejorar la degradacioén de contaminantes organicos. Durante el pro-
ceso, el Fe?* es continuamente generado por las ondas de ultrasonido (reaccion 10.15
y 10.16), ademas ayuda a la destruccion de lodos generados (Rahman et al., 2019).

Durante el proceso de sono-foto-Fenton (SFF), con la aplicacion de luz UV, la
cantidad de HO® incrementa ain mas. Se ha demostrado que la cantidad de sales de
hierro requerida es menor en el proceso SFF respecto al SOF, ademas en el SFF la can-
tidad de hierro presente en el agua tratada es menor (Ameta et al., 2018).

(Fe - O,H)* — Fe?* + HO; (10.15)
Fe + H,0, — Fe* + HO®* + HO"- (10.16)

10.3.5 Fenton-like

En la reaccion de Fenton-like, el Fe3* generado en la reaccion de Fenton convencional,
es reducido nuevamente a Fe(ll) por otra molécula de H,0,, formando un radical hi-
droperoxilo (HO,*) y un H* (reaccion 10.17). El efecto neto es la desprotonacion del
H,0, para crear dos diferentes especies oxigeno-radical, con agua (H* + OH~) como
subproducto (Hu Y. et al., 2018). Los radicales hidroxilo son la segunda especie mas
oxidante, e inician la descomposicion de contaminantes organicos por abstraccion de
hidrogeno o adicion de hidroxilos (Cheng et al., 2018; Hu et al., 2018)

Fe¥* + H,0, & Fe% +H*+HO; (10.17)
Asi mismo se conoce como reacciones Fenton-like, aquellas en donde los iones Fe?* son
substituidos por otros metales. Este proceso reduce costos y mejora la eficiencia del

sistema (Fernandes et al., 2018). Tal es el caso de Xue, et al., 2019, quienes realizaron
una comparacion de los sistemas Fenton (CaO, / Fe(ll)) y Fenton-like (Ca0, / Fe(lll))
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para la degradacion de benceno. Los resultados indicaron que la degradacion fue mas
rapida en el sistema (Ca0, / Fe(ll)), sin embargo (Ca0, / Fe(lll)) mantuvo una capa-
cidad de oxidacion estable durante mas tiempo (Xue et al., 2019).

Otro ejemplo de reacciones Fenton-like es donde se aplican agentes para formar com-
plejos con hierro, el uso de estos agentes permite ademas superar el inconveniente
del bajo requerimiento de pH de la reaccion clasica de Fenton. Los agentes quelantes
incluyen sustancias hdmicas, policarboxilatos, acidos aminopolicarboxilicos y polioxo-
metalatos. Los ligandos afectan la reactividad de los complejos de Fe cambiando sus
potenciales redox, promoviendo su reaccion con H,0, y compitiendo con los conta-
minantes presentes (Zhang & Zhou, 2019). Este proceso se toca mas a fondo en el
siguiente capitulo (capitulo 11).

10.3.6 Bioelectro-Fenton

El primer proceso Bioelectro-Fenton fue propuesto por Zhu y Ni en 2009, este se basa
en la aplicacion de cultivos bacterianos fijados como una biocapa a un soporte en una
camara anddica, por la cual, a través de un circuito eléctrico externo fluye un potencial
eléctrico hacia la camara catddica y, en la cual se genera el H,0, bajo las reacciones de
un proceso EF convencional (Zhu & Ni, 2009).

Lo mas atractivo de esta tecnologia es su alta eficiencia, baja toxicidad, que no se
requiere energia eléctrica, ya que es generada por los microorganismos, ademas, no se
generan lodos y es posible emplear el mismo influente como sustrato para la biocapa
mejorando la eficiencia (Li et al., 2016).

Este proceso ha permitido la remocién de colorantes, farmacos y compuestos
organicos como elazul 113 en 91.5%, naranja Il en 100%, naranja 7 en 89%, diclofenaco
en 97 %, ibuprofeno en 86%, paracetamol en 70%, fenol en 95% y P-nitrofenol en 96%.
Los rendimientos en la produccion de H,0, dependen del tipo de electrodo empleado
y flujo de aire, que va desde 22.1 hasta 3100 mg L (Li X. et al., 2018).

10.4 Aplicaciones de los procesos Fenton en el tratamiento de aguas
10.4.1 Agua residual industrial
En la tabla 10.1 se muestran las aplicaciones de diferentes procesos Fenton en aguas

residuales reales, asi como las condiciones de operacion y las eficiencias obtenidas en
funcion de la remocion de diferentes contaminantes.
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Tabla 10.1 Aplicacion de los procesos Fenton en el tratamiento de aguas residuales reales

Autor, afio

Clasificacion

Condiciones experimentales

Resultados

Agua residual del procesamiento de
minerales sulfurosos

- -1
;";1”51 etal,  Fenton DQO Inicial = 276 mg Ly 130 mg L~ PRO=101maL”
Clasico pH= 2-4, t= 5 min 30mglL
relacion molar H,0,/Fe?* =5
Agua residual de agro-alimentos
DQO inicial= 100g L DQO (Fenton like)=
s 4 1575mg L?
COT inicial= 2604 mg L DQO (FotoF ke)
S to Fenton like)=
. DBO inicial= 34000 mg L °
Leifeld et al., Fenton y foto T b'lclj'"CIf 171 NTUmg 1035mg L?
2018 Fenton-like urbiaez= . Turbidez (Fenton like)=
pH=3,t=120 min 92.4 UTN
H,0,= 1000, 3000 y 5000 mg L™ Turbidez (Foto Fenton
Fe.: (propio del agua residual) =9 mg  like)=37.3 UTN
Lt
Agua residual proveniente de la molien-
da de aceitunas
Agente quelante: polifenoles presentes
en el agua residual de aceitunas ,
B 9 N 90% de la degradacion
> Deload FF' 0.1mM, H,0, 50mg L™ de los 3 microcontami-
RtUIZ[ DZeOSZ]LaS o Flom Fenton- Area irradiada = 3.08 m? nantes
et at., ke Volumen total=39L terbutrin, pentaclorofe-
pH=7.8-8.2, t=120 min nol y diclofenaco
Energia aplicada=20-50 k) L* 200 pg
L de terbutrin, pentaclorofenol y di-
clofenaco
Cr(VI)=100%
Agua residual de curtiduria v
COT=70%
HzOz/DQO (m/m) =0.5 DQO—73°/
o Nano particulas Fe®/H,0,(m/m) = 0.75 0
Vilardi et al. Fenton H=3 Fenoles=88%
2018 heterogéneo Z O_/D 0 (m/m) =075
:0:/DQO (m/m) =0. COT=81.15%
Nano particulas Fe®/H,0,(m/m) =0.15
DQO=87.44%
pH=2.5
Fenoles 94.04%
Agua residual real con metronidazol
Metronidazol = 1000 mg L* DQO= 62%
Xia, et al. Electro-Fenton DQO=26 789 IB=incrementa de 0.17-
2018 Electrodos de hierro 0.45

pH 3.00, t= 2.5 h, J=30 mA cm=
H,0,=75 mmol L*

Metronidazol = > 95%
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10.4.2 Agua residual de la industria farmacéutica

En la tabla 10.2 se muestran algunas aplicaciones de reacciones de Fenton para el
tratamiento de efluentes provenientes de la industria farmacéutica, en donde los mas
comunes han sido Fenton homogéneo, EF, SF y tratamientos acoplados.

Tabla 10.2 Aplicacion de los procesos Fenton en el tratamiento de la industria farmacéutica

Autor, afo

Clasificacion

Condiciones experimentales

Resultados %

Inicial: DQO = 4000-10000 mg L™
STD = 8486 mg L™
Relaciones molares 1:1 hasta 1:3

1:2 1:3
o -1
Shetty y Fenton i:llH 2350 Mg L™ FeS0,, 900 Mg 419, penol 96% Fenol
Verma, 2013 homogéneo 22 N 64% STD 32% STD
i12H— (33675 mg L FeSO,4, 900 mg 99% PO,* 72% PO.*
22
1:3-2178 mg L FeSO,, 800 mg
L1 HzOz
Dwivedi et Fenton FeSO47H,0 1:1, T = 25°C 96.88% CBZ 50.10% CBZ
, Inicial: 442.08 mg L (CBZ), (H,0,=3.0gL" (H,0,=11.6
al., 2016 homogéneo
’ IB=0.29, TOC=43595mgL* 10 min pH 2) gL?, pH3.5)
Celda de 1 L con catodo de
carbon de 280 cm? y anodo de
latino, bajo agitacion y O, de .
250 il mfn,l%SmM)éezf o3, EF7:5%T0Ca 100 min
[ ’ . [
Z/IIar;sgluSr et Electro-Fenton 18 °C 500 mA, 0.05 M Na,SO.. ,:qcisplado. 81.4% TOCa 100

Acoplado a sistema bioldgico

de lodos activados a 25°C.
Sulfametazina

Inicial: IB 0.17, TOC: 188.7 mg L™!

IBa 100 min: 0.35

Ganzenko et
al., 2017

Electro Fenton
— Biologico

Bioldgico —
Electro Fenton

EF: Celda de 1.4 L con catodo de
carbono de 475 cm? y anodo de
DDB de 193 cm?, bajo agitacion y
aireacion, 230 mL de electrolito
soporte y 0.2 mM Fe?* pH 2.9,
0.05 M Na,S0O,4, y 200 0 500 mA
IB inicial: 0.03

IBa2h:0.61

EF: 90% de cafeina y
5-Fluoroacil,

60% DQO a 200 mA en 2h
EF-B: 90% DQO a3 dde
tratamiento bioldgico

99% DQO a 4 h de EF a2 500 mA

Foteinis et al.,
2018

Solar Fenton

pH 2.7,30 W m?, FeSO, 7H,0
H,0,/Fe: 30, 60, 90. 125 y 150

H,O,/Fe: 30-42% COT
60-51% COT

90-65% COT

125-79% COT

150-74 % COT
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10.4.3 Agua residual de la industria textil

La tabla 10.3 muestra algunas aplicaciones de proceso Fenton aplicados al tratamiento
de aguas residuales provenientes de industrias textiles, en donde los porcentajes de
remocion de COT son superiores a 67%.

Tabla 10.3 Aplicacion de los procesos Fenton en el tratamiento de la industria textil

Clasificacion

Condiciones experimentales

Resultados %

Acoplado
o a reactor
216 mg L! Fe* ?g ;’ ggl(—) biol6gico
Blanco et al 1650 mg L*H;0; 96 ‘; Color, 92 % COT, 86
2014 K Fenton Fe?" / H,0,: 1:18.75 99 9°°/ ’ %DQO
pH =3, T=25°C o 7o 95.6 %
. - - SS,99.7 %
Industria textil de Espafia Turbiedad Color, 99.9
% SS, 99.7 %
Turbiedad
_ pH3 pH 4.5
pH =3, 4.5
70 % DQO 67 % DQO
-lEQ2+ -1
Giray et al., Fenton / gslrgnt Fe®, 1.40 g L7H,0; Fenton Fenton
2018 Sono-Fenton . 77% DQO 70% DQO-
Ultrasonido: 35 kHz
. . , -Sono- Sono-Fenton
Industria Textil de Turquia
Fenton
HzOzZ 6 mM
Babaei et al., Fenton CEQZ?SI::C?A:::;(%%C obtenido Fenton: 41.6 %
2017 Sono-Fenton P _precip Sono-Fenton: 100 %
180 min
Colorante: rojo 16
Reactor de 1.5 L, anodo de
Ti/Ru0O,, catodo de aluminio,
Kaur et al., Electro- agitacion continua. pH 3 84.16 % DQO
2018 Fenton Tiempo de retencion: 142 min, 94 % Color
1.10 A, Fe: 0.55 mM
Industria textil de India
Reactor de 150 mL, Fe*:1 mM, Electrocoagulacién / Fenton:
Electrocoa- H,0,: 2 mL L (1.96 mM), 9 / :
. L 74 % DQO en 90 min, IB 0.68
Gilpavas et al.,  gulacién/ pH 3 UV 365 nm, 140 rpm de -
S Electrocoagulacién / Foto-
2017 Fenton o agitacion Fenton: 87 % DQO en 90 min
Foto Fenton  IBinicial: 0.212 neee ’

Industria textil de Colombia

IB0.74
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10.4.4 Plaguicidas

Otra aplicacion de los procesos Fenton es en el tratamiento de plaguicidas, al considerarse
como compuestos organicos persistentes al ambiente. En la tabla 10.4, se exponen las
condiciones experimentales para el tratamiento de diferentes plaguicidas, por medio de la
reaccion de Fenton mostrando eficiencias del 60, 80 y en algunos casos superiores al 90%.

Tabla 10.4 Aplicacion de los procesos Fenton en el tratamiento de plaguicidas

Clasificacion Condiciones experimentales Resultados %

Degradacion de Lindano

Dominguez ettt o Fenton  J=50-1000 mA cm?, Fe? = 0.05 mM 80% COT

al., 2018 Lindano= 5-10 mg L, H,0, electrogenerado
Herbicida 2, 4 D= 30 mg L™ agente quelante:

Conte et al oxalato (ferrioxalato) 63.8%

2018 v Foto Fenton pH=5,Fe=3mgL? 47.5 mg L oxalato degradacion del
10.92 mol H,0, mol* 2,4-D, t= 180 min herbicida
31.6 Wm?2

Guelfi et al Electro Fenton  Herbicida Metribuzin 0.523 mM

2019 v y Fotoelectro pH= 3, 0.5 mM Fe?, t= 420 min electrolisis COT=100%

Fenton J=100 mA cm?, Lampara UVA= 4W

Pentaclorofenol
H,0, 0-2.5 mM, Fe?* =2-10 mg L™*
Yeetal., 2019  Solar Fenton pH=3.0-9 97.5% COT
Agente quelante: acido oxalico:
Relacion molar Fe/Ac. Ox. = 1:0-1: 13.5

i Herbicida fenilurea fluometuron .
2D(|)a1v; etal, Electro Fenton Fe?*=0.1 mM, pH =3 98% COT

J =200-300 mA, Anodo de DDB y Pt

10.5 Procesos Fenton acoplados a tratamientos bioldgicos

El acoplamiento Fenton/bioldgico resulta ser uno de los métodos mas efectivos para el
tratamiento de aguas con compuestos organicos toxicos o recalcitrantes, siendo una
alternativa de mejora para los sistemas convencionales. Esto es debido a que los procesos
Fenton han demostrado favorece el incremento del indice de biodegradabilidad (IB),
generando compuestos intermediarios mas bioasimilables en influentes con alto conte-
nido de materia organica recalcitrante (Lago et al., 2016). Las moléculas son oxidadas
no selectivamente por los HO® y pueden ser degradadas a compuestos intermediarios
de menor tamano molecular (Ledezma et al., 2012), como describe la reaccion 10.18.

210 Castaneda Juarez, Castillo Suarez, Linares Hernandez, Avendafio Sanjuan



H OH H OH
oA COOH
“OH “OH "OH (10.18)
o - > E
COOH

Los HO® pueden hidroxilar a los compuestos aromaticos (Neyens & Baeyens, 2003 ), de
esta forma se puede favorecer la formacion de pequefas cadenas alifaticas de acidos
carboxilicos altamente biodegradables.

10.5.1 Aplicaciones del proceso acoplado

Debido a que los procesos Fenton incrementan el IB, la principal aplicacion es el aco-
plamiento como una etapa previa a un tratamiento bioldégico convencional de aguas
residuales. La tabla 10.6 presenta las eficiencias de remocion en procesos acoplados
Fenton/biolbgicos.

Tabla 10.5 Acoplamiento de los procesos Fenton a tratamientos biologicos

Autor, ano Tipo de agua Proceso Fenton Proceso Biologico % remocion
Fenton convencional
. . SBR PF:34 COT
- -1
Martinez et al., Industria H,0,=7.5mg mg* COT Tiempo:48 h TRH PB.93 COT

2018

farmacéutica

7.2:102 mgFe mg* COT
Tiempo=2h

20d TRS

Total:95.3COT

Electro-Fenton

Aerobio de mezcla

heterogéneo completa .
Baiju et al., Lixiviado de pH=2, Tiempo=90 min  pH=8 EE?; ng
2018 residuos soélidos  Catalizador=50 mg L T=137°C Toial-97 DQO
Volt= 5V Agitacion= 110 rpm '
Area electrodo: 25cm? Incubacion=120 h
. Fenton convencional SBR PF:64 COT
Blanco et al., Agua residual pH=3 pH=7.5 PB.78 COT
2012 textil Fe?*=216 mg L™ TRH: 24 h To£a|-92 coT
H202 =1650 mg I_-1 T= ZSOC :
. SBR
Fenton convencional TRH=20h PF:50.3 DQO
Guo et al., Lixiviado de pH=3 H=6.5-8.5 PB:56.9 DQO
2010 residuos s6lidos  FeSO,-7H,0=20gL?* FF)Iu'o ('je afrezlSL Total:
H,0,=20 ml L o 78.6DQO
min
Solar Fenton Biomasa fija
o . pH=2.6-2.8 pH=7 PF:33 DQO
;gggl etal, lfgf:ﬁsatcr;tica Fe?*=20 mg L! Operacion Batch PB:62 DQO
H,0,=66 mM Flujo recirculacion=  Total: 95 DQO

Tiempo= 190 min

500L h*

Nota: SBR=alimentacion por lote, COT=carbono organico total, DQO= demanda quimica de oxigeno, PF=proceso Fen-
ton, PB=proceso biolégico, THR=tiempo de retencion hidraulico, TRS=tiempo de retencion de sélidos, T=temperatura.
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El objetivo del acoplamiento es mejorar las condiciones del IB del influente y disminuir
la toxicidad (Ledezma et al., 2012), para favorecer la eficiencia de remocién de materia
organica en el tratamiento bioldgico convencional.

Las ventajas del acoplamiento son que se requiere una menor concentracion de
H,0,dosificado para alcanzar un alto IB, ya que no se pretende una mineralizacién com-
pleta, el sistema puede ser adaptado como una etapa de pretratamiento a los sistemas
biologicos, se mejora la remocion de materia nitrogenada presente en los compuestos
refractarios (Martinez et al., 2018), se disminuye la toxicidad del agua cruda (Moraes
et al., 2018) y no se generan lodos.

10.5.2 Estrategia de acoplamiento

Para efectuar un proceso Fenton acoplado a un tratamiento biolégico convencional con-
siderar la directriz de la fig 10.1. De acuerdo con ésta, una etapa de analisis preliminar
es necesaria para definir el valor inicial del IB, la toxicidad, el contenido de nitrégeno
amoniacal y la presencia de metales pesados. El acoplamiento de los tratamientos Fen-
ton/biologico sera eficiente si el IB es bajo y la toxicidad esta relacionada sélo con la
presencia de compuestos organicos recalcitrantes o persistentes. Cuando los valores de
toxicidad del IB sean menores al 10% y mayor a 0.6 respectivamente, no se recomienda
un tratamiento Fenton previo. Si el rango es de 10 al 50% de toxicidad y de 0.2-0.5 de
IB, se recomienda realizar una dilucién con algun otro tipo de agua residual municipal
o con menor toxicidad y volver a evaluar, si estos rangos de toxicidad e IB contintan,
se requiere del acoplamiento. En caso de disminuir |a toxicidad e incrementar el IB, se
recomienda continuar con un tratamiento biolégico. Cuando la toxicidad sea mayor al
50%y el IBsea menora 0.1, es necesario el pretratamiento Fenton (Huang etal., 2016).
Se recomienda realizar pruebas para la optimizacion y favorecer el incremento del 1B
y disminucion de la toxicidad, con la adecuada concentracion de perdxido, catalizador,
tiempo de tratamiento, pH y tipo de electrodos, acorde al tipo de agua y tratamiento
bioldgico al cual se desea acoplar.
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CAPIiTULO 11
PROCESOS FENTON-LIKE

Patricia Balderas Hernandez?, América Sanchez Bautista?, Gabriela Roa Morales?

11.1 Tipos de sistemas Fenton

Una forma de clasificar a los procesos de oxidacion avanzada es en clasicos y no clasicos;
los procesos Fenton son parte de los procesos clasicos, de igual manera se subclasifi-
can en fotoquimicos y no fotoquimicos; en los procesos no fotoquimicos se encuentra
implicito el proceso Fenton convencional, y dentro de los procesos fotoquimicos como
su nombre lo dice se encuentra el proceso Foto-Fenton que utiliza Luz UV (Ameta &
Ameta, 2018) (Diaz, 2018), al mismo tiempo se pueden clasificar dos tipos de procesos
Fenton, homogéneo y heterogéneo, es esta tal vez la clasificacion de mayor importancia
en cuanto a que tipos de catalizadores son utilizados.

11.1.1 Fenton heterogéneo

Cuando los iones no se encuentran disueltos en el medio se habla de un sistema Fenton
heterogéneo (Vorontsov, 2018), en el cual las especies ionizadas estan en constante-
mente movimiento entre amabas fases, sin embargo, la fuente de los iones metalicos
siempre se mantiene en la fase sélida; de igual manera se puede observar el rol que
juega el H,0, como oxidante dentro del proceso (Xu & Wang, 2012).

11.1.2 Fenton homogéneo

En el sistema Fenton Homogéneo los iones del catalizador si se encuentran disueltos en
el medio (Vorontsov, 2018), por lo tanto, el proceso de catalisis puede ocurrir en toda
la fase liquida, lo cual favorece el area superficial (Sivagami, 2018); para este tipo de sis-
tema es comun la combinacion de otros iones metalicos y ligandos (Wang et. al., 2016).

11.1.3 Caracteristicas fisicas del catalizador

Principalmente se debe saber que un catalizador es normalmente caracterizado me-
diante técnicas como XRD, determinando a su vez el area de superficie mediante BET
y analizando su tamano de particula mediante FE-SEM. Para la obtencion de un cata-
lizador eficiente se debe tomar en cuenta el area de superficie, factor que esta direc-
tamente relacionado con el rendimiento catalitico, asi como la eficiencia de oxidacion.

2 Centro Conjunto de Investigacion en Quimica Sustentable UAEM-UNAM. Carretera Toluca-Atlacomulco km 14.5,
Unidad El Rosedal, Toluca, Estado de México, C.P. 50200. Tel. (722) 2766610. Ext. 7602.
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Para darnos una idea de cémo esta disefiado un catalizador, tomemos el ejemplo de
uno de los catalizadores de mayor interés como lo es el de magnetita, este es el mejor
ejemplo para comprender el sistema heterogéneo de tipo Fenton, en su superficie estan
expuestos los cationes de Fe(ll), el catalizador de magnetita se encuentre separado del
medio de reaccion, mas esto no evita que pueda interactuar con él, existe algunos otros
catalizadores que contienen inmovilizado al hierro en su interior, este tipo de estructura
amplia el rango de pH e inclusive evitan la formacion de lodos (Rahim et al., 2015).

De otra manera, el mismo catalizador de Fe(ll) puede estar disuelto en el medio
cumpliendo la misma funcién que el catalizador en fase solida heterogénea. En cuanto
a los iones de hierro sucede que cuando se encuentran en la superficie del catalizador
como en el caso del catalizador de magnetita, hay un menor rendimiento de degrada-
cion en comparacion a cuando los iones de hierro se encuentran solubles en el medio,
debido a que poseen menor estabilizacion catalitica, ademas de que los contaminantes
solo interactian en la superficie y no en todo el medio como en el caso del catalizador
disuelto. Por otro lado, existen los catalizadores semiconductores sélidos que producen
electrones fotogenerados y poros que reducen u oxidan las especies adsorbidas en su
superficie (Vorontsov, 2018).

Esimportante recalcar que un catalizador no necesariamente debe ser de Hierro,
es posible que existan otro tipo de catalizadores de distintos materiales, aun siendo
fieles al fundamento de la reaccion Fenton; ahora, una vez que se han comprendido las
caracteristicas fisicas de un catalizador, ya sea heterogéneo u homogéneo podemos
comenzar a entender el funcionamiento de una reaccion Fenton.

11.2 Fundamento de la reaccion Fenton y Fenton-like

Fenton es un método de oxidacion avanzada eficiente para la degradacién de contami-
nantes organicos, fue descrito por primera vez en 1894 por H.J. Fenton, quien observé
la oxidacion del acido tartarico en acido dihidroximalénico en presencia de Fe(ll) e
hidrégeno, al observar el fendmeno generado por ambas sustancias, las denominé “Re-
activo de Fenton”. Dicho proceso, por un lado, ocurre en medio acido, donde se forman
especies con fuertes propiedades oxidantes, es decir, radiales hidroxilo responsables de
la degradacion: el Fe(ll), por otro lado, lado es el responsable de catalizar la reaccion
para que se lleve a cabo. (Rahim et al., 2015), a continuacion, se muestra la reaccion
basica del método Fenton (reaccion 11.1) (Garrido et al., 2010), y en la reaccion 11.2
y 11.3 subsecuentes (Mohammed et al., 2019).

Fe?* + H,0, — Fe** + *OH + OH~ Ea=39.5 K mol* k;=76M* S (11.1)
*OH+ Organico — Productos (11.2)
*OH + Fe?* — Fe3* + OH"~ (11.3)

El Fe(ll) se oxida por reaccion con peroxido de hidrogeno a Fe(lll), formando un radical
-OH y union hidrdxido en el proceso, posteriormente el Fe(lll) se reduce a Fe(ll), debido
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a otra molécula de peroxido de hidrégeno, ahora formando una radical hidroperoxilo
(HOO) y un proton. El efecto que producen dichas reacciones es una desproporcion de
peroxido de hidrogeno para crear dos radicales de oxigeno diferentes, ademas de agua
como subproducto, los radicales de oxigeno, son precisamente los responsables de la
descomposicion organica (Hu et al., 2018).

« Adicion de hidroxilo: La adicion de hidroxilo ocurre con compuestos organi-
cos que tienen un sistema aromatico o carbono o enlaces mdltiples de car-
bono (Mohammed et al., 2019).

» Extraccion de hidrogeno: La extraccion de hidrogeno ocurre con compues-
tos organicos insaturados. (Mohammed et al., 2019).

e Transferencia de electrones: ocurre cuando *OH interactia con iones inor-
ganicos (Mohammed et al., 2019).

El proceso se desglosa en reacciones de epoxidacion, hidroxilacion, deshidrogenacion
y oxigenacion, todas bajo la accion del Reactivo de Fenton previamente mencionado
(Vorontsov, 2018). Las reacciones que llevan a cabo el proceso Fenton ocurren en una
serie de paso en cadena, cada uno con una velocidad de reaccion, el objetivo final es
la formacioén de radicales libres.

El primer paso es la produccion de oxigeno muy activo, que permite el inicio de la
oxidacion, posteriormente ocurre la trasformacion de especies activas de oxigeno (ROS),
después las especies de oxigeno reaccionan con los compuesto organicos, generando
intermedios reactivos. Es importante recalcar que dentro de esta serie de reacciones el
perdxido de hidroégeno se convierte en oxigeno molecular, proporcionando asi el famoso
radical hidroxilo, por lo que el oxigeno molecular es sumamente importante para que se
lleven a cabo las reacciones Fenton; también es sabido que el radical hidroxilo es mejor
oxidante que el oxigeno por si solo (Wisnu et al., 2018).

Otras especies de importancia son los oxoferrilos que funcionan como intermedios
reactivos, estos tienen la capacidad de extraer el atomo de hidroégeno de las sustancias
organicas por ejemplo en los alcanos, ocasionando el rebote del grupo hidroxilo grupo
hidroxilo al radical alquilo formado (Vorontsov, 2018) los radicales *OH reaccionan con
las sustancias organicas ya que tiene un potencial de oxidacion de 2.8 V (Changotra
et al., 2019), ademas poseen una actividad catalitica elevada y al mismo tiempo una
barrera de energia mas baja para romperse (Guo et al., 2019), simultaneamente tiene
una naturaleza no selectiva. Durante el proceso las moléculas de agua adyacentes
se disocian en radicales hidroxilo (*OH) que posteriormente también degradan los
compuestos organicos, obteniéndose asi un medio dptimo para el sistema (Verma &
Haritash, 2019).

La oxidacion Fenton requiere sales de hierro (Fe?") como catalizador disuelto y
H,0, como oxidante para generar *OH con eficiencia mejorada en condiciones acidas,
el proceso no implica ninguna fuente de luz para producir el ion hidroxilo, sin embargo
la introduccion de la fuente de luz en el proceso de Fenton favorece la formacion de
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radicales hidroxilos mediante la descomposicion directa de H,0, mediante foto-reduc-
cion (Changotra et al., 2019).

El protagonista de este capitulo es una variacion del Fenton original que sea de-
sarrollado en los Ultimos afos; el fenton-like utiliza iones Co?" y Cu?*, estos metales son
usados es su estado de oxidacion mas bajo (Ameta & Ameta, 2018) (reaccion 11.4)

Cu* + H,0, — Cu? + «OH + OH" (11.4)

Fenton-like se puede llevar a cabo de manera eficiente en condiciones de pH neutro
inclusive con 92% de degradacion, Fenton-like es un proceso que se da generalmente
en circunstancias heterogéneas, aunque esto no significa que pueda llevarse a cabo de
otra manera (Kallel et al., 2018).

Al igual que en el proceso Fenton convencional el objetivo de este proceso es
la mineralizacion completa e inmediata de los contaminantes organicos, esto se logra
principalmente mediante una 6ptima actividad catalitica la cual depende de algunos
factores que se tomaran en cuenta mas adelante (Vorontsov, 2018).

11.3 Variables y condiciones del proceso Fenton-like

Las variables independientes que se presentan en un experimento Fenton son la con-
centracion de H,0,, la concentracion del catalizador, pH, tiempo de reaccion y el tipo de
catalizador, entre las variables dependientes se encuentran todos los parametros para
medir la degradacion que pueda arrojar el tratamiento como lo es DQO, absorbencia,
citotoxicidad, etc, cada uno ligado completamente a la eficiencia de eliminacion del
contaminante (Rahim et al., 2015).

11.3.1 Efecto del pH

A pH mayores la superficie del catalizador se encuentra cargada negativamente, lo
que permite la mejor absorcion de contaminantes cationicos (Rahim et al., 2015). El
pH del medio es responsable de la estabilidad de las especies y por tanto influye en la
tasa de degradacion de los contaminantes (Vorontsov, 2018). En el proceso Fenton
convencional un pH menor de 2, da como resultado la formacion de especies de hierro
complejas, por ejemplo, la formacion de iones oxonio (H;0,*), y la desfavorecedora
eliminacion de los radicales hidroxilo, que como ya se describi6 son los responsables de
la oxidacion de la materia organica, un pH neutro evita la precipitacion de hierro, por
otro lado un pH de 3.0 es 6ptimo, pues se garantizar que los hierros ferrosos y férricos
mantengan su capacidad catalitica (Mohammed et al., 2019) vy asi se logre para una
rapida y completa degradacion de la materia. (Verma & Haritash, 2019), (Wisnu et.
al., 2018). Aunque un pH neutro evita la precipitacion de hierro, un aumento de este
puede provocar la precipitacion de Fe(lll) como hidroxido de hierro, al mismo tiempo
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conduce a reacciones de complejacion y precipitacion de 6xidos de hierro, lo que con-
lleva la produccién de lodos excesivos (Mohammed et al., 2019).

Los contaminantes junto con el hierro oxidado en la superficie se extraen de la
solucion mediante complejacion con acidos, este es el fundamento de la reaccion en
lo que refiere al pH de alrededor de 3 (Vorontsov, 2018). Cabe mencionar que no en
todos los casos el pH 6ptimo es igual, en un estudio con amoxicilina se comprobé que
el rango de pH 6ptimo para la degradacion fue de 3 a 3.5 obteniendo una degradacion
del 100% en 75 min, en comparacion a un pH de 2.5 lograndose solo un 70% de la
degradacion de Amoxicilina (Verma & Haritash, 2019).

El proceso Fenton convencional esta limitado por el rango de operacion tan
estricto de pH en el que puede trabajar que es de 2.8 a 3 (An, et. al.2018), en el caso
del proceso Fenton-like, el pH de trabajo de la reaccion es mas favorecedor pues se en-
cuentra alrededor de la neutralidad dada la solubilidad del Cu?* a pH neutro (Vorontsov,
2018) (Zhang et. al., 2019) (Li et. al., 2018).

11.3.2 Efecto de la temperatura

Se ha demostrado que altas temperaturas pueden favorecer la oxidaciéon y mejorar
la reaccion de Fenton, tal es el caso del sulfonato de alquilbenceno que fue tratado
mediante Fenton, y se observé que a la temperatura mas baja, hubo una degradacion
61%, por el contrario con una temperatura mas alta la degradacion aumento a 99.9 %
(Mohammed et al., 2019). Esto puede ser también la razon por la que un tratamiento
modificado con luz UV es aiin mas eficiente, el proceso Foto-Fenton crea un efecto
positivo en la generacion de «OH, de igual manera ocurre asi con el aumento de la tem-
peratura, aunque hay que considerar que un aumento de temperatura implica mayor
energia aplicada al proceso, y con ello el costo del mismo, aunque desde otra perspectiva,
en zonas geograficas con mayor temperatura se pueden lograr rendimientos mayores
del mismo proceso, que en zonas que tienen bajas temperaturas.

11.3.3 Efecto de la concentracion

La concentracion de H,0, determina directamente el potencial ; es decir que cuanto mas
H,0,, se agregue al tratamiento, mas sera generado y la oxidacion sera mas eficiente,
aunque se debe tomar en cuenta que un exceso de concentracion de H,0, puede ser
también perjudicial para la reacciéon dando como resultado formacion H,0, en lugar de
OH. Al momento de aumentar la concentracion de Fe?* o en el caso de Fenton-Like de
Cu?* o Co*" existira una mayor capacidad catalitica del sistema, al mismo tiempo una
concentracion excesiva del catalizador puede lograr una formacion excesiva de lodos
al final del proceso. (Mohammed et al., 2019). Si la concentracion de hierro es menor
a la concentracion de peroxido de hidrogeno, la regeneracion de iones ferrosos a partir
de iones férricos se vera disminuida y por lo tanto se limitara la produccion de radicales
hidroxilo (Zhang et al., 2019).
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11.3.4 Agentes complejantes

En algunas ocasiones la mineralizacion completa de compuestos organicos se ve im-
posibilitada gracias a la formacion de complejos de hierro estables, como por ejemplo
oxalatos o formiatos, es por ello por lo que el sistema Foto-Fenton pose una ventaja
sobre el proceso Fenton convencional pues la luz UV destruye a estos complejos, y por
lo tanto se puede lograr un tratamiento mas eficiente de las aguas residuales contami-
nadas (Zhang et al., 2019) (Li et al., 2018). Sin embargo la formacién de complejos es
favorable cuando sucede en la Ultima etapa del proceso cuando es necesaria la preci-
pitacion de especies férricas, para lograr su recuperacion del medio acuoso como en el
caso del proceso Fenton convencional (Vorontsov, 2018).

El proceso de oxidacion Fenton (Fe(lll) / H,0,) es equivalente al Fenton (ED-
TA-Fe(lll) / H,0,) en condiciones neutras (cerca de 7), el pH acido en el caso del Fenton
tradicional tiene el objetivo de formar precipitados de hierro, en el caso del Fenton con
EDTA la formacion de quelatos con hierro permite que este sea retirado del medio una
vez que ha cumplido su funcidon como catalizador, sin embargo el Fenton con EDTA no
solo aumenta su costo, si no que no asegura la estabilidad del complejo, e incluso su
propia degradacion durante el proceso, tomando en cuentas sus propias caracteristicas
organicas. Vale la pena mencionar esta variante de la reaccion ofrece otra perspectiva
frente a la optimizacion del proceso Fenton para el tratamiento de aguas residuales,
no olvidando el objetivo de crear procesos de tratamiento sustentables, econémicos
y efectivos.

La adicion de EDTA al sistema Fenton es interesante pues su debilidad como
sustancias organicas frente al objetivo del proceso en si es también su fortaleza como
capturador de hierro, aunque ocurra su autodegradacion, laimportancia de la presencia
del EDTA es eliminar la desventaja del pH acido frente a un rango de pH mas cercano
a la neutralidad (Hu et al., 2018).

11.4 Ventajas y desventajas

El proceso Fenton convencional posee grandes ventajas de operacion aunque al mismo
tiempo tiene debilidades que han llevado a su modificacion y desarrollo de proceso
modificacion como lo es Fenton-like, por ejemplo, una ventaja de emplear hierro como
catalizador es su baja toxicidad, ademas de ser mas econémico, entre otras de sus ven-
tajas es que no emplea energia eléctrica para su ejecucion debido al importante manejo
del reactivo de H,0, (Vorontsov, 2018), por otro lado las desventajas de este sistema
son la mineralizacion incompleta de los contaminantes en aguas residuales complejas,
debido a un rango de pH estrecho que evita obtener una tasa mas alta de degradacion
(Vorontsov, 2018) (Zhang et al., 2019), ademas de emplear altas concentracion de
H,0, y Fe(ll) (Rahim et. al., 2015) (Olvera et al., 2019) es muy importante tomar en
cuenta que iones de coordinacion inorganicos como los son los haluros, sulfatos, sele-
natos, fosfatos, asi como acidos organicos pueden interferir en la formacion de especies

224 Balderas Hernandez, Sanchez Bautista, Roa Morales



reactivas que favorezcan el proceso de oxidacion Fenton, hasta el momento de incluso
inactivar la reaccion, situaciones que complican su aplicacion para el tratamiento de
matrices de agua complejas.

Tanto Fe?* como el Cu*son metales de transicion que tienen una alta capacidad
de activacion con el peroxido de hidrogeno, sin embargo dada la inestabilidad del Cu*
rara vez es usado en la oxidaciéon homogénea de Fenton, ademas de ser mas costoso
que el hierro, asi mismo el cobre aumenta la toxicidad de los residuos que genera el
tratamiento, el Cu al igual que el hierro posee cualidades redox, pero por otro lado
tiene diferentes caracteristicas de complejacion y distintas solubilidades, lo que pro-
voca comportamientos distintos durante el proceso Fenton (Li et al., 2018). En otras
palabras, las limitaciones del proceso Fenton es produccion excesiva de lodo de hierro,
rango estrecho de pH operativo, que evita la aplicacién en aguas residuales reales que
albergan sustancias que pueden modificar el rango de pH, alto Insumos quimicos, pe-
roxido de hidrogeno y hierro (Mohammed et al., 2019).

A pesar de las desventajas ya mencionadas, los sistemas Fenton tienen también
una gran importancia para el tratamiento biologico posterior, debido a que un tra-
tamiento previo puede mejorar la biodegradabilidad de la materia y reducir la carga
organica de las aguas residuales por medio de la oxidacion, la tecnologia Fenton de
tratamiento previo para posterior tratamiento bioldgico, logra una mejor eficiencia en
comparacion con la oxidacion de una sola etapa de tratamiento, sin embargo para que
pueda existir un tratamiento bioldgico posterior es necesario modificar el voltaje aplica-
do asi como la concentracion de hidroégeno, de tal manera que el agua sea biocompatible.
Como ya se sabe los tratamientos bioldgicos son ideales por requerir menos recursos
econémicos ademas de ser mas sustentables con el medio ambiente, sin embargo, si las
aguas contienen gran cantidad de sustancias no biodegradables y sustancias organicos
recalcitrantes, su tratamiento se torna imposible, es de ahi laimportancia del desarrollo
de procesos combinados Fenton (Changotra et al., 2019).

En el caso del tratamiento Fenton-like el Cobre facilita la ionizacion del peroxido,
liberando mas rapido los radicales hidroxilo en comparacion al Hierro (Li et al., 2018).
La ventaja principal de su aplicacion es que requiere tiempos de reaccion cortos, presion
y temperatura ambiente, lo que contrarresta el costo del proceso gastado por el empleo
de los reactivos, ademas al ser evaluada la toxicidad de tratamiento frente a microorga-
nismos se determiné que el tratamiento hibrido de Fenton y el tratamiento bioldgico es
completamente viable (Changotra et al., 2019). Como otra ventaja a considerar este
tipo de proceso de oxidacion favorece la posterior deshidratacion de los lodos (Olvera
etal., 2019).

11.5 Aplicaciones
El proceso Fenton es en la actualidad es aplicado a degradacion diferentes contami-

nantes, algunos de ellos colorantes medicamentos, dos de las sustancias con mayor
impacto a los ecosistemas, otros métodos no proporcionan una solucion determinante.
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El proceso Fenton-like logra en el caso de los colorantes la decoloracion con altos ren-
dimientos, para medicamentos, la degradacion llegando a la mineralizacion hasta el
punto de obtener como producto CO, y H,0 (Rahim et al., 2015). Tiene una potencial
aplicacion para la eliminacion de hidrocarburos, la oxidacién de compuestos organicos
recalcitrantes, degradacion lodos textiles, plaguicidas (Krishnasamy Sivagami, 2018)
(Verma & Haritash, 2019) (Wisnu et al., 2018) y asi como aguas residuales farmacéu-
ticas (Changotra et al., 2019), Otra aplicacion de las reacciones Fenton es la sintesis
de zeolitas con el mismo fundamento Fenton, en donde la zeolita cumple la funcién
del catalizador, zeolitas de este tipo han sido aplicadas para la degradacion de fenol,
inclusive se ha acoplado al tratamiento luz ultravioleta (Guo et al., 2019).

El proceso Fenton es un modo de tratamiento muy sofisticado, posee ciertas
debilidades como los hemos podido explicar anteriormente, por ello, en la actualidad,
se trabaja en el desarrollo de procesos que contrarresten dichas debilidades como es el
caso de Fenton en lecho fluidizado, el cual mejora la mezcla y promueve la formacion
de radicales hidroxilo mediante la recirculacion que puede proporcionar mas oxigeno
al sistema. La variante del proceso Fenton en lecho fluidizado es la cristalizacion del
material férrico, formando el 6xido férrico FeOOH lo que actia como un catalizador he-
terogéneo para la descomposicion del H,O,, lo cual evitaria el requerimiento férrico y la
posterior generacion de lodos (Mohammed et al., 2019). Esta podria ser la solucién a los
inconvenientes que evitan la aplicacion del proceso Fenton y Fenton-like a gran escala.
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CONSIDERACIONES FINALES

Los procesos de oxidacion avanzada son tecnologias que nos brindan una amplia opor-
tunidad dentro del tratamiento de agua, pues muestran ventajas sobre los tratamien-
tos convencionales, logrando altas remociones o la mineralizaciéon de contaminantes
resistentes a la biodegradacion. Tales métodos se encuentran con mayor presencia
en los intentos por ofrecer un tratamiento de aguas residuales y en la polémica por la
contaminacion del agua en el contexto mundial.

El principal enfoque dentro de la aplicacion de los tratamientos de oxidacion
avanzada, en la actualidad, es la optimizacion de operacion en cada una de las tecno-
logias que se mencionaron a lo largo del libro, buscando las condiciones de reduccion
de consumos de energia y costos, por lo que una tendencia dentro del tratamiento de
aguas residuales mediante procesos de oxidacion avanzada es el acoplamiento de dos
0 mas tecnologias, como lo pudimos observar en algunos capitulos del presente libro.
Esto permite mejorar porcentajes de remocion de diversos compuestos, reducir tiempos
de tratamiento y con ello consumos de energia.

De igual manera, se busca reemplazar la fuente de energia eléctrica por fuentes
de energia renovables, al ser procesos totalmente sustentables y de gran importancia
para su pronta implementacion a nivel industrial. Este es un paso adicional que la inves-
tigacion de los procesos de oxidacion avanzada busca dar.
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L agua es un liquido vital, sin ella no podemos

subsistir. Ademas de usarla en nuestro hogar,

se utiliza en gran variedad de procesos indus-
triales para la transformacién de materias primas
en productos terminados. El agua usada industrial-
mente cambia su composicion fisicoquimica, ya que
agregamos un sinfin de compuestos organicos e in-
organicos. Por ello, es necesario desarrollar nuevas
metodologias que permitan de manera seguray efi-
ciente recuperar la calidad del agua usada original-
mente para poder reusarla.

A lo largo de este libro diversos autores especiali-
zados exponen el tema permitiendo al lector en-
contrar desde principios basicos, hasta aplicaciones
de procesos, resultando ser una fuente de consulta
con una vision amplia de los procesos de oxidacion
avanzada y sus aplicaciones dentro del tratamiento
de agua.
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