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RESUMEN/SUMMARY

RESUMEN

Los tratamientos convencionales no son efectivos en la eliminacion de la mayoria de los
contaminantes de preocupacion emergente (CEC, Contaminants of Emerging Concern) que
ingresan en las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR). Los procesos de oxidacion
quimica, en cambio, si pueden destruir los contaminantes organicos hasta compuestos menos
complejos, siendo su mineralizacion completa el escenario ideal. Los Procesos de Oxidacion
Avanzados (AOPs, Advanced Oxidation Processes), son considerados tecnologias limpias para
el tratamiento de aguas contaminadas con compuestos organicos. La eficiencia de los AOPs se
basa en la generacion de radicales hidroxilo (HO"), altamente reactivos y que son especies
oxidantes no selectivas, que pueden degradar indiscriminadamente CEC, produciendo COa,
H-O e iones inorganicos como productos finales.

El creciente interés en la reutilizacion de agua y la aparicion de regulaciones mas estrictas con
respecto a la contaminacion de ésta esta acelerando el interés en la implementacion de los AOPs
a gran escala. De este modo, a lo largo de este documento de Tesis Doctoral se ha estudiado la
aplicacion de diferentes AOPs como son 0zonizacion, electrooxidacion (tanto de manera directa
como combinados con radiacion solar) y el uso de hierro de valencia cero (ZVI, Zero Valent
Iron) combinado con agentes oxidantes y radiacion solar natural. Ademas, se ha incluido el
proceso foto-Fenton como tratamiento de referencia con el que se compararan los diferentes
procesos en los estudios desarrollados.

Por lo tanto, en el desarrollo de esta Tesis Doctoral un objetivo fundamental ha sido evaluar la
eficiencia de la tecnologia ZVI solar en combinacion con agentes oxidantes, aplicada como
tratamiento terciario para la eliminacién de microcontaminantes (MC) a un pH préximo a la
neutralidad, comparandolo con el proceso foto-Fenton a pH circumneutro. Otro objetivo
planteado, de igual relevancia, ha sido la evaluacion de otros AOPs como electro-oxidacion u
ozonizacion, también realizando una comparativa con el proceso foto-Fenton a pH
circumneutro.

Para poder llevar a cabo la consecucién de los objetivos planteados se dividio el trabajo en
cuatro secciones. En el primer caso se ha estudiado ZVI bajo radiacion solar natural a pH
circumneutro, en combinacién con H:0. (solar/ZVI/H20z) y S208* (solar/ZV1/S,0g%)
utilizando tres fuentes comerciales de ZVI (lana de acero, ZVI-SW, y dos microesferas en
polvo, ZVI-MS y ZVI-S). Las concentraciones iniciales utilizadas fueron 0,5 g/L de ZVI-SW
y 55,8 mg/L de ZVI-MS y ZVI-S. En primer lugar, se llevé a cabo la evaluacion de los
diferentes mecanismos que intervienen en la corrosion del ZVI cuando se opera en reactores en
contacto con el aire, la radiacion solar y oxidantes (aire/ZVI, solar/ZVI, H202/ZVI1 y S;08*
1Z\V1). Ademas, se evaluaron la adsorcion de los MC en los catalizadores, la fotolisis solar de
estos MC y el mecanismo de fotocatalisis convencional basado en semiconductores (debido a
los posibles 6xidos de hierro generados en la superficie del ZV1). A continuacion, se evalu6 la
eficiencia de los procesos solar/ZV1/H20: y solar/ZV1/S,0s* para la eliminacion de 1 mg/L de
imidacloprid, seleccionado como MC modelo. En general, al utilizar H2O2 los tiempos de
tratamiento fueron elevados para todas las fuentes de ZVI. Solo ZVI-MS alcanzé el 80% de
degradacion de imidacloprid tras 157 min 'y 3 mM de H2O-. El rendimiento de solar/ZV1/S;0s*
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fue mejor, alcanzando >80% de degradacion de imidacloprid en tiempos inferiores a 60 min
con 1 mM de S,0s? para todas las fuentes de ZVI. La eficiencia del proceso fue mayor al
utilizar ZVI-MS, lo cual dio lugar a que esta fuente fuera la seleccionada para experimentos
realizados con una mezcla de cuatro MC (atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam)
utilizando 100 pg/L de cada uno, en agua natural y a pH circumneutro. Para el proceso
solar/ZV1/H20>, y después de 180 min de tratamiento, se alcanzo una degradacion del 76% de
la suma de todos los MC. Sin embargo, se alcanzd el objetivo perseguido del 80% de la
degradacion tras 69 min en el caso de solar/ZV1/S;0s%, lo que confirmé su mayor eficiencia.

A continuacion, y teniendo en cuenta los resultados ya obtenidos, se abordd un paso més en el
estudio de la tecnologia ZVI, con el fin de evaluar el efecto de la matriz de agua en los procesos
de ZVI bajo radiacion solar natural, utilizando en este caso ZVI-MS (1 mM) como fuente de
ZV1y lamezcla de cuatro MC (atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) a 100 pg/L
de cada uno. Inicialmente se estudio el efecto de carbonatos/bicarbonatos y sulfatos en los
procesos solar/ZVI-MS/H20; y solar/ZVI-MS/S;0s?. Los ensayos realizados indicaron que se
obtiene una mejora significativa en el proceso solar/ZVI1-MS/H0; cuando se incrementa la
concentracion de carbonatos/bicarbonatos, mientras que en el proceso solar/ZVI-MS/S;0s? no
se produjeron diferencias significativas en el rendimiento del proceso. Por otro lado, la
eficiencia del proceso solar/ZV1-MS/S,0s* se incrementd cuando se aumentd la concentracion
de sulfato, en comparacion con los experimentos con agua natural sin ninguna modificacion.
Como complemento se evaluo el uso de agentes complejantes del hierro, ya que el ZVI libera
especies de hierro que podrian permitir el desarrollo de un proceso similar al foto-Fenton a pH
circumneutro. Bajo esta consideracion, se prob6 EDDS a diferentes concentraciones (0,01y 0,1
mM), para complejar el hierro disuelto lixiviado del ZVI-MS. En este caso, se obtuvo que la
adicion de EDDS provocaba pérdida de eficiencia en el proceso solar/ZV1-MS/H,0O; debido a
la no formacion del complejo Fe**-EDDS, por la baja cantidad de hierro lixiviado a pH
circumneutro. Finalmente, se evalu6 el rendimiento de los procesos solar/ZVI-MS/H20- y
solar/ZV1-MS/S,0s? utilizando efluentes reales de EDAR y agua natural. En estos ensayos la
concentracion utilizada para la mezcla de MC fue 20 pg/L de cada uno. En el caso de los
experimentos con efluente secundario de EDAR, se observd una drastica reduccion de la
eficiencia del proceso, obteniendo después de 180 min de tratamiento un 7% de degradacion de
la mezcla de MC mediante el proceso solar/ZVI-MS/H,02, mientras que en el caso del proceso
solar/ZVI1-MS/S,0g% se alcanzd un 22 % de degradacion. El proceso solar/ZV1/oxidante dio
resultados satisfactorios cuando se utilizd para la eliminacion de MC en aguas naturales. Por el
contrario, las eficiencias encontradas al trabajar con efluentes secundarios de EDAR fueron
muy bajas, lo cual pone de manifiesto que la materia organica presente en la matriz de agua
tiene un fuerte impacto negativo.

El trabajo continu6 con el estudio de una nueva fuente de ZV1 sintetizada a partir de alpechin
(ZV1-OMW) en combinacion con diferentes tipos de agentes oxidantes (H202 y S20s%) bajo
radiacion solar natural, también para la eliminacion de MC. Al tratarse de una nueva fuente de
ZV1, se comenz0 realizando una serie de estudios preliminares, similares a los que se han
indicado en la primera seccion de esta Tesis Doctoral, con particulas de ZVI-OMW en agua
natural. Se estudio su corrosion, adsorcion de MC, lixiviacion de carbono organico disuelto al
proceder de un residuo organico (incluida la monitorizacion de turbidez) y ensayos de ZVI-
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OMW/agentes oxidantes (en oscuridad). De la misma forma, se evaluaron los efectos de H20,
S»0g%, carbonatos/bicarbonatos y la concentracion de ZVI-OMW en el proceso solar/ZVI-
OMW/oxidante. Estos ensayos se realizaron a escala de laboratorio en agua natural con 1 mg/L
de imidacloprid a pH circumneutro. Estas pruebas revelaron que el uso de 1 mM de S,0s® con
agua natural sin modificar y 1 mM de ZVI-OMW era la mejor opcién de tratamiento. Aplicando
estas condiciones operativas, se evalud el rendimiento del proceso a escala planta piloto con
cuatro MC (atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) a 100 pg/L de cada uno en un
reactor tipo Raceway Pond Reactor (RPR) a diferentes profundidades de liquido (5, 10 y 15
cm) y también con un fotorreactor basado en un captador parabdlico compuesto (CPC).
También se estudiaron dos concentraciones de ZVI-OMW, 1y 2 mM. El tiempo necesario para
lograr la eliminacion del 50% de la suma total de MC utilizando 1 mM de ZVI-OMW, aumento
con la profundidad del liquido, resultando en 164, 224 y 250 min para los experimentos de 5,
10y 15 cm, respectivamente. Por otro lado, al utilizar el fotorreactor CPC el tiempo necesario
para alcanzar el 50% de eliminacién de la suma total de MC fue de menos de 125 min con 1
mM de ZVI-OMW. Duplicar la concentracion de ZVI-OMW fue perjudicial para la eficiencia
del proceso en ambos fotorreactores debido al efecto de apantallamiento de la luz.

Para finalizar, la dltima seccién de esta Tesis Doctoral tuvo como objetivo principal la
comparacion de varios AOPs, tales como foto-Fenton, foto-electro-Fenton y ozonizacion solar
a escala planta piloto. Para ello se seleccion6 una mezcla diferente de MC modelo
(clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina, 200 pg/L de cada uno) en diferentes
matrices de agua (agua desmineralizada, agua natural y efluente de EDAR simulado). Se
comenzd realizando una comparativa entre foto-Fenton solar (SPF, Solar Photo-Fenton) y foto-
Electro-Fenton solar (SPEF, Solar Photo-Electro-Fenton). Para el proceso SPF se trabajé en
agua desmineralizada a pH circumneutro con el complejo Fe**-EDDS en la proporcion molar
1:2 (0,1 mM de Fe*") y con 50 mg/L de H.O.. El proceso SPEF se llevd a cabo en agua
desmineralizada adicionando un electrolito soporte (50 mM Na>SO4) con una densidad de
corriente de 73,6 mA/cm? y 0,1 mM de Fe** con una proporcién molar 1:2 Fe**-EDDS. El
tratamiento SPEF mostr6 una menor eficiencia en comparacion con el proceso SPF a pH
circumneutro, debido al consumo extra de radicales hidroxilo provocado por afiadir un
electrolito en aguas con baja fuerza idnica y a la limitada produccion de peréxido de hidrégeno
en SPEF. El siguiente paso consistid en la degradacion de la misma mezcla de MC mediante
oxidacion anddica (OA) y EF. La OA fue llevada a cabo a 73,6 mA/cm? de densidad de
corriente. En el caso de EF, se aplicé siguiendo dos estrategias: (i) densidad de corriente
constante a 73,6 mA/cm? en presencia de Fe**-EDDS (1:2) con hierro 0,1, 0,2y 0,5 mM vy (ii)
Fe3*-EDDS (1:2) con Fe 0,1 mM, variando la densidad de corriente (30, 73,6 y 100 mA/cm?).
Los resultados indicaron que la densidad de corriente 6ptima fue la de 73,6 mA/cm?. De modo
que, si se comparan los resultados obtenidos para los procesos de OA, EF (Fe**-EDDS 1:2 con
0,1 mM Fe®*") y SPEF (Fe*-EDDS 1:2 con 0,1 mM Fe®"), es posible indicar que cuando se
aplica el proceso EF con 0,1 mM de Fe** con complejo Fe**-EDDS en la proporcion 1:2, se
obtuvieron los resultados mas satisfactorios.

Por otro lado, antes de evaluar el tratamiento de ozonizacion solar se llevd a cabo ozonizacién
convencional con los mismos MC modelo en diferentes matrices de agua (agua
desmineralizada, agua natural y efluente simulado de una EDAR) y a diferentes valores de pH.
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La concentracion inicial de cada MC fue 200 ug/L. Se observd como los pH mas altos
aumentaron el consumo de 0zono sin una mejora sustancial en los tiempos de tratamiento
debido a la baja concentracion de contaminantes a oxidar, y a la generacién de H2O- a partir de
Os. La ozonizacion solar se llevé a cabo con un fotorreactor solar CPC trabajando a pH 8 en
efluente de EDAR simulado. Se evaluaron solar/Oz y solar/Os/H20. La concentracion de H.O>
utilizada fue de 1,5 mM. La aplicacidn de ozono en presencia de radiacion solar condujo a una
mejora en la degradacion de los MC y a una reduccién del consumo de ozono en comparacion
con la ozonizacion en la oscuridad.

La intencion fundamental del estudio desarrollado a lo largo de esta Tesis Doctoral ha sido
disponer de herramientas variadas que permitan la toma decisiones en cuanto al tratamiento
adecuado a elegir, al mismo tiempo que se han desarrollado protocolos para conocer la
eficiencia de diferentes tipos de AOPs a escala planta piloto. Los resultados obtenidos han
permitido cumplir con esta premisa, presentando resultados que pueden ayudar a ampliar
conocimientos sobre los distintos AOPs y conseguir asi sentar unas bases de partida a la hora
de abordar estos tratamientos en casos reales.
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SUMMARY

Conventional wastewater treatments are not effective in the removal of most contaminants of
emerging concern (CECs) entering urban wastewater treatment plants (WWTPs). Chemical
oxidation processes, on the other hand, can destroy organic pollutants into less complex
compounds, being the ideal scenario their complete mineralization. Advanced Oxidation
Processes (AOPs) are considered clean technologies for the treatment of polluted waters with
organic compounds. The efficiency of AOPs is based on the generation of highly reactive
hydroxyl radicals (HO"), which are unselective oxidizing species, that can degrade CECs
indiscriminately, producing CO2, H20 and inorganic ions as final products.

The increasing interest in water reuse and the emergence of stricter regulations regarding water
pollution is acceleration interest in large-scale implementation of AOPs. In this context, the
application of different AOPs such as ozonation, electro-oxidation (both directly and combined
with solar radiation) and the use of Zero Valent Iron (ZV1) combined with oxidizing agents and
natural solar radiation has been studied throughout this PhD Thesis. In addition, photo-Fenton
process has been included as reference treatment with which the different processes will be
compared in the studies developed.

Therefore, this PhD Thesis a fundamental objective has been to evaluate the efficiency, of the
solar ZV1 technology in combination with oxidizing agents, applied as a tertiary treatment for
the removal of microcontaminants (MCs) at a pH close to neutrality, comparing it with the
photo-Fenton process at circumneutral pH. Another equally relevant objective was the
evaluation of other AOPs such as electro-oxidation or ozonation, also compared with the photo-
Fenton process at circumneutral pH.

The work was divided into four sections in order to achieve the objectives proposed. In the first
case, ZVI was studied under natural solar radiation at circumneutral pH, in combination with
H202 (solar/ZVI1/H20,) and S,0s* (solar/ZV1/S,0s%) using three commercial sources of ZVI
(steel wool, ZVI-SW, and two micro-powders, ZVI-MS and ZVI-S). The starting ZVI
concentrations used were 0.5 g/L of ZVI-SW and 55.8 mg/L of ZVI-MS and ZVI-S. Firstly, the
evaluation of the different mechanisms involved in the corrosion of ZVI when operating in
reactors in contact with air, solar radiation, and oxidants (air/ZVI, solar/ZV1, H202/ZVI and
S,08%/Z V1) was carried out. In addition, the adsorption of the MCs on the catalysts, the solar
photolysis of these MCs and the conventional semiconductor based photocatalysis mechanism
(due to possible iron oxides generated on the ZV1 surface) were evaluated. Afterwards, the
efficiency of the solar/ZVI/H,02 and solar/ZV1/S,0s> processes for the removal of 1 mg/L
imidacloprid, selected as target MC, was evaluated. In general, when using H>O>, treatment
times were high for all ZV1 sources. Only ZVI-MS achieved 80% degradation of imidacloprid
after 157 min and 3 mM H20,. The performance of solar/ZV1/S,0s> was better, achieving
>80% degradation of imidacloprid in times less than 60 min with 1 mM S,0g* for all ZVI
sources. The efficiency of the process was higher when using ZVI-MS, which resulted in this
source being selected for experiments with a mixture of four MCs (atrazine, carbendazim,
imidacloprid and thiamethoxam) using 100 ug/L of each, in natural water and at circumneutral
pH. For the solar/ZVI/H,0; process, and after 180 min of treatment, 76% degradation of the
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sum of all MCs was achieved. However, the target of 80% degradation was reached after 69
min in the case of solar/ZV1/S;0s%, which confirmed its higher efficiency.

Following this, and considering the results already obtained, a further step in the study of ZVI
technology was undertaken to evaluate the effect of the water matrix on ZV1 processes under
natural solar radiation, using in this case ZVI-MS (1 mM) as the source of ZV1 and the mixture
of four MCs (atrazine, carbendazim, imidacloprid and thiamethoxam) at 100 ug/L of each.
Firstly, the effect of carbonates/bicarbonates and sulphates on the solar/ZVI/H,0; and
solar/ZV1/S;0s* processes was studied. Tests performed indicated that a significant
improvement is obtained in the solar/ZVI/H.O, process when the carbonates/bicarbonates
concentration is increased, while for the solar/ZV1-MS/S,0g? process different concentration
of carbonates did not lead to significant changes in the performance of the process. On the other
hand, the efficiency of the solar/ZVI-MS/S;0s®> process was raised when the sulphate
concentration was increased, compared to the experiments with natural water without any
modification. As a complement, the use of iron complexing agents was evaluated, as ZVI
releases iron species that could allow the development of a photo-Fenton similar process at
circumneutral pH. Under this consideration, EDDS was tested at different concentration (0.01
and 0.1 mM), to complex the dissolved iron leached from the ZVI1-MS. In this case, it was found
that the addition of EDDS caused loss of efficiency in the solar/ZVI1/H2O> process due to the
non-formation of the Fe**-EDDS complex, because of the low amount of iron leached at
circumneutral pH. Finally, the performance of the solar/ZVI-MS/H,O, and solar/ZVI-
MS/S,0s? processes was evaluated using real WWTP effluents and natural water. In these trials
the concentration used for the MCs mixture was 20 pg/L of each. In the case of the experiments
with WWTP secondary effluent, a drastic reduction of the process efficiency was observed,
obtaining after 180 min of treatment a 7% degradation of the MCs mixture by the solar/ZVI-
MS/H202 process, while in the case of the solar/ZVI-MS/S;0s? process a 22% degradation was
achieved. The solar/ZVI/oxidant process gave satisfactory results when used for the removal of
MC in natural waters. On the contrary, the efficiencies found when working with secondary
WWTP effluents were very low, which showed that the organic matter present in the water
matrix had a strong negative impact.

The work continued with the study of a new source of ZVI synthesised from olive mill
wastewater (ZVI-OMW) in combination with different types of oxidizing agents (H.O> and
S,0s%) under natural solar irradiation, also for the removal of MCs. As this was a new source
of ZVI, a series of preliminary studies, like those reported in the first section of this PhD Thesis,
were carried out with ZVI-OMW particles in natural water. Corrosion, MCs adsorption,
dissolved organic carbon leaching, as it comes from an organic waste, (including turbidity
monitoring) and ZVI-OMW/oxidizing agent tests (in the dark) were studied. In the same way,
the effects of H,O2, S,0s%, carbonates/bicarbonates and ZVI-OMW concentration on the
solar/ZV1-OMW/oxidant process were evaluated. These tests were done at laboratory scale in
natural water with 1 mg/L imidacloprid at circumneutral pH. These tests revealed that the use
of 1 mM S,0s% with unmodified natural water and 1 mM ZVI-OMW was the best treatment
option. Applying these operation conditions, the performance of the process was evaluated at
pilot plant scale with four MCs (atrazine, carbendazim, imidacloprid and thiamethoxam) at 100
ug/L of each in a Raceway Pond Reactor (RPR) at different liquid depths (5, 10 and 15 cm) and
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with a photoreactor based on a compound parabolic collector (CPC). Two concentrations of
ZV1-OMW, 1 and 2 mM, were also studied. The time required to achieve 50% removal of the
total MCs sum using 1 mM ZVI-OMW increased with liquid depth, resulting in 164, 224 and
250 min for the 5, 10 and 15 cm experiments, respectively. On the other hand, when using the
CPC photoreactor, the time required to reach 50% removal of the total MCs sum was less than
125 min with 1 mM ZVI-OMW. Doubling ZVI-OMW concentration was detrimental to process
efficiency in both photoreactors due to light shielding effect.

Finally, last section of this PhD Thesis had as its main objective the comparison of several
AOPs, such as photo-Fenton, photo-electro-Fenton and solar ozonation at pilot plant scale. For
this purpose, a different mixture of target MCs (chlorfenvinphos, diclofenac, pentachlorophenol
and terbutryn, 200 pg/L of each) was selected in different water matrices (demineralized water,
natural water and simulated WWTP effluent). A comparison between solar photo-Fenton (SPF)
and solar photo-electro-Fenton (SPEF) was first carried out. For SPF process, demineralized
water at circumneutral pH was used with Fe3*-EDDS complex in the molar ratio 1:2 (0.1 mM
Fe®") and 50 mg/L H20.. SPEF process was carried out in demineralized water with the addition
of a supporting electrolyte (50 mM NazSO.) with a current density of 73.6 mA/cm? y 0.1 mM
Fe3* at a molar ratio of 1:2 Fe**-EDDS. SPEF treatment showed a lower efficiency compared
to SPF process at circumneutral pH, due to the extra consumption of hydroxyl radicals caused
by adding an electrolyte in waters with low ionic strength and the limited hydrogen peroxide
production in SPEF. Next step consisted of the degradation of the same MC mixture by anodic
oxidation (AO) and EF. AO was carried out at 73.6 mA/cm? current density. In the case of EF,
it was applied following two strategies: (i) constant current density at 73.6 mA/cm? in the
presence of Fe**-EDDS (1:2) with 0.1, 0.2 and, 0.5 mM iron and (ii) Fe3*-EDDS (1:2) with 0.1
mM iron, varying the current density (30, 73.6 and 100 mA/cm?). The results indicated that the
optimum current density was 73.6 mA/cm?. Therefore, comparing the results obtained for the
AO, EF (Fe**-EDDS 1:2 with 0.1 mM Fe®*") and SPEF (Fe**-EDDS 1:2 with 0.1 mM Fe*")
processes, it’s possible to indicate that when applying the EF process with 0,1 mM de Fe3* with
Fe3*-EDDS complex in the ratio 1:2, the most satisfactory results were obtained.

On the other hand, before evaluating the solar ozonation treatment, conventional ozonation was
carried out with the same target MCs in different water matrices (demineralized water, natural
water and simulated WWTP) and at different pH values. Initial concentration of each MC was
200 pg/L. Higher pH was observed to increase ozone consumption without a substantial
improvement in treatment times due to the low concentration of contaminants to be oxidized,
and the generation of H20, from Os. Solar ozonation was carried out with a CPC solar
photoreactor working at pH 8 in simulated WWTP effluent. Solar/Osz and solar/O3/H>O> process
were evaluated. H,O> concentration used was 1.5 mM. The application of ozone in the presence
of solar radiation led to an improvement in MCs degradation and a reduction in ozone
consumption compared to ozonation in the dark.

The fundamental intention of the study carried out throughout this PhD Thesis has been to
provide a variety of tools that allow decisions to be made regarding the appropriate treatment
to choose. At the same time, protocols have been developed to determine the efficiency of
different types of AOPs at pilot plant scale. The results obtained have made it possible to fulfil
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this premise, presenting results that can help to broaden knowledge of the different AOPs and
thus lay the foundations for approaching these treatments in real cases.
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4CP

ACN

ACS

AMX

AOII

AOPs

ARB

ARG

BDD

CDP

CDTA

CEC

CID

CIP

CIT

CMF

COD

COT

CPC

CTAB

CTD

DBS

4 - clorofenol

Acetonitrilo

Especies de Cloro Activo (Active Chlorine species)

Amoxicilina

Acid Orange Il

Procesos de Oxidacion Avanzados (Advanced Oxidation Processes)
Bacterias Resistentes a Antibioticos (Antibiotic Resitance Bacteria)
Genes de Resistencia a Antibidticos (Antibiotic Resistance Genes)
Diamante Dopado con Boro (Boron-Doped Diamond)

Cloruro de dodecilpiridino

Acido trans-1,2-ciclohexanodinitrilotetraacético (trans-1,2-
diaminocyclohexane-N,N,N’ N’-tetraacetic acid)
Contaminantes de Preocupacion Emergente (Contaminants of
Emerging Concern)

Carbono Inorgénico Disuelto
Ciprofloxacina

Carbono Inorganico Total
4-cloro-3-metilfenol
Carbono Orgénico Disuelto
Carbono Orgénico Total

Colector Parabdlico Compuesto

Bromuro de Hexadeciltrimetilamonio (N-cetylIN,N,N-trimethyl
ammonium bromide)

Carbono Total Disuelto

Dodecilbencenosulfonato de sodio
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DBOs
DMA
DQO
DTPA
DW
EDAR
EDDS
EDTA
EE2
EF
FAO
FNT
FOEN
GDE
HEDTA
HPLC
IC

j

LOD
I'OEaux
LOQ
MC
MeOH

MOD

Demanda Bioldgica de Oxigeno (en 5 dias)
Directiva Marco del Agua

Demanda Quimica de Oxigeno

Acido Dietilentriaminopentacético (Diethylenetriamine pentacetic
acid)

Agua Desmineralizada (Demineralized Water)

Estacion Depuradora de Aguas Residuales

Acido etilendiamina-N, N'-disuccinico (Ethylenediamine-N,N'-
disuccinic acid)

Acido etilendiaminotetraacético (Ethylenediaminetetraacetic acid)
17a — etinilestradiol

Electro-Fenton

Organizacion de las Naciones Unidas para la Alimentacion y la
Agricultura (Food and Agriculture Organization)

Fenitrotion
Federal Office of the Environment

Electrodos de Difusion de Gas (Gas Diffusion Electrodes)

Acido hidroxietilendiaminotetraacético
(Hydroxyethylenediaminetetraacetic acid)

Cromatografia Liquida de Alta Resolucion (High Performance Liquid
Chromatography)

Cromatografia idnica (lonic Chromatography)
Densidad de corriente

Limite de deteccion (Limit Of Detection)

Federal Water Protection Law

Limite de cuantificacion (Limit Of Quantification)
Microcontaminantes

Metanol

Materia Orgéanica Disuelta
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MTP

NB

NDIR

NF

NM

NOM

NOR

NTA

NTU

NW

nZVvi

OA

OCDE

OD

ODS

ONU

oMW

OoP

PCA

PEF

PNF

PRO

PSA

PTFE

Metoprolol

Nitrobenceno

Detector infrarrojo no dispersivo (Non Dispersive Infrared Detector)
Nonilfenol

Naranja de Metilo

Materia Organica Natural (Natural Organic Matter)
Norfloxacina

Acido Nitrilotriacético (Nitrilotriacetic Acid)

Unidades nefelométricas de turbidez (Nephelometric Turbidity Unit)
Agua Natural (Natural Water)

Nanoparticulas de ZVI1

Oxidacion Anodica

Organizacidn para la Cooperacion y el Desarrollo Econdémicos
Oxigeno Disuelto

Obijetivos de Desarrollo Sostenible

Organizacion de las Naciones Unidas

Aguas residuales de almazara (Olive Mill Wastewater)
Productos Oxidados (Oxidized Products)

p-cloroanilina

Foto-Electro-Fenton (Photo-Electro-Fenton)

p-nitrofenol

Propanolol

Plataforma Solar de Almeria

PoliTetraFluoroEtileno (Polytetrafluoroethylene)
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PVC
PVP
pZVI
Quv
RB4
RD
ROS
RPR
SDM
SDz
SEM
SP
SPE
SPEF
SPF
SW
TC
TCE
TN

tr
TRTA
UE
UPLC

uv

Policloruro de Vinilo

Polivinilpirrolidona

Hierro de valencia cero pasivado

Energia UV acumulada

Reactive Blue 4

Real Decreto

Especies Reactivas de Oxigeno (Reactive Oxygen Species)
Raceway Pond Reactor

Sulfadimetoxina

Sulfadiazina

Microscopico Electronico de Barrido (Scanning Electron Microscopy)
Sustancias Prioritarias

Extraccion en Fase Solida (Solid Phase Extraction)
Foto-Electro-Fenton Solar (Solar Photo-Electro-Fenton)
Foto-Fenton Solar (Solar Photo-Fenton)

Agua Simulada (Simulated Water)

Tetraciclina

Tricloroetileno

Nitrégeno Total (Total Nitrogen)

Tiempo de Retencidn

Trietilentetraamina (Triethylene tetraamine)

Union Europea

Cromatografia Liquida de Ultra Resolucion (Ultra High Performance
Liquid Chromatography)

Ultravioleta
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1 INTRODUCCION

1.1 Problematica del agua: escasez y contaminacién

El uso global de agua dulce se ha multiplicado por seis en los Gltimos 100 afios y sigue
aumentando a un ritmo constante de un 1% cada afio desde la década de 1980. Si bien la tasa
de aumento en el uso de agua ha disminuido en la mayoria de los estados miembros de la
Organizacion para la Cooperacion y el Desarrollo Economicos (OCDE), donde las tasas de uso
per capita tienden a estar entre las mas altas del mundo, sigue creciendo en la mayoria de las
economias emergentes, asi como en los paises de ingresos medios y bajos [Ritchie y col., 2018;
United Nations, 2021]. Gran parte de este crecimiento se puede atribuir a una combinacion de
crecimiento demografico, desarrollo econémico y cambio de los patrones de consumo. El
cambio climatico y por tanto un suministro erratico e incierto agravaran la situacion de las
regiones en las que escasea el agua y crearan escasez en las regiones en las que todavia abunda.
Ademas, la contaminacién del agua crea riesgos para la salud humana y los ecosistemas, al
tiempo que reduce la disponibilidad de recursos para las necesidades humanas y la capacidad
de los ecosistemas relacionados con el agua para proporcionar bienes y servicios, incluida su
purificacion natural.

El 70% de las extracciones de agua se destinan a la agricultura, generalmente para el regadio,
pero esta cifra también incluye el uso para el ganado y la acuicultura [FAO, 2011]. El 19% se
destina a la industria (incluida la generacion de energia y de electricidad) y el 11% restante a
los municipios [AQUASTAT, 2016]. Los estudios que intentan proyectar las tendencias en el
uso futuro del agua han arrojado resultados variables. Por ejemplo [United Nations, 2021]:

o Elgrupo de Recursos Hidricos 2030 concluyo que el mundo enfrentaria un déficit global
del 40% para 2030.

o LaOCDE proyecto que la demanda mundial probablemente aumentaria en un 55% entre
2000 y 2050.

o Burek y col. (2016) estimaron que el uso global probablemente continuaria en un
aumento del 20 al 30%, por encima del nivel actual de uso, para 2050 [Burek y col,
2016].

Si bien la magnitud exacta del aumento real en el uso global del agua sigue siendo incierta, la
mayoria de los autores estan de acuerdo en gue el uso agricola enfrentarad una competencia cada
vez mayor y que la mayor parte del crecimiento serd impulsado por la creciente demanda de los
sectores de la industria y la energia, asi como por usos municipales y domeésticos,
principalmente en funcion del desarrollo industrial y mejora de la cobertura de los servicios de
suministro y saneamiento en paises en desarrollo y economias emergentes [United Nations,
2021].

Los cambios en la demanda de agua para la agricultura se encuentran entre los mas dificiles de
predecir. La Organizacion de las Naciones Unidas para la Alimentacion y la Agricultura (FAO)
estima, basandose en un escenario de negocios, que el mundo necesitara alrededor del 60% mas
de alimentos para 2050, y que la produccién de alimentos de regadio aumentara en mas del 50%
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con respecto al mismo periodo [FAO, 2017]. No se dispone de las cantidades de agua necesarias
para este desarrollo. La FAO reconoce que la cantidad de agua extraida por la agricultura solo
puede aumentar en un 10%. Afortunadamente, existe un margen sustancial para mejorar la
eficiencia del uso del agua en los sistemas de regadio [FAO, 2017], asi como para eliminar el
desperdicio de alimentos y cambiar el consumo hacia dietas que requieran menos agua [FAO,
2019]. Todas estas actuaciones permitirian satisfacer la demanda de alimentos proyectadas
dentro de limites sostenibles e incluso presentarian el potencial para reducir las extracciones
actuales a largo plazo, reduciendo asi la competencia con otros usos.

El estrés hidrico, calculado esencialmente como el uso de agua en funcion del suministro
disponible, afecta a muchas partes del mundo (Figura 1.1). Mas de dos mil millones de personas
viven en paises que experimentan estrés hidrico [United Nations, 2021]. El estrés hidrico fisico
suele ser un fendmeno mas estacional que anual, como queda demostrado en la variabilidad
estacional de la disponibilidad de agua. Se estima que 4000 millones de personas viven en areas
que sufren una grave escasez de agua fisica durante por lo menos un mes al afio [Mekonnen y
col., 2016]. Alrededor de 1600 millones de personas se enfrentan a la escasez “econémica” de
agua, la cual significa que, aunque haya disponibilidad fisica de agua, carecen de la
infraestructura necesaria para acceder a ella. Varios de los principales acuiferos del mundo estan
sometidos a un creciente estrés y el 30% de los mayores sistemas de aguas subterraneas se estan
agotando. Las extracciones de agua para el regadio son la primera causa del agotamiento de las
aguas subterraneas en todo el mundo [United Nations, 2021]. EI cambio climatico puede
aumentar la variabilidad estacional, creando un suministro mas erratico e incierto, lo que
agravara los problemas en areas que ya padecen estrés hidrico y lo generara en lugares donde
aun no ha sido un fenémeno recurrente.

Baseline water stress

[l Extremely high (>80%)
B High (40—80%)

. ,'t'
: A
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Low-medium (10-20%) - e w\,
Low (<10%) 18 W : heg!

B Arid and low water use
B No data

"
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L
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Figura 1.1 - Estrés hidrico en base anual (relacion entre la extraccion total de agua y el
suministro de agua renovable disponible durante un afio) [United Nations, 2021].

En casi todos los grandes rios la calidad del agua se ha deteriorado a causa de la contaminacion.
La carga de nutrientes, que generalmente va asociada a la carga de patdgenos, es una de las
principales fuentes de contaminacion. En el futuro, la mayoria de los paises de la OCDE,
incluidos los de Europa, tendran que afrontar el desafio potencial de una mayor escasez de agua,
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especialmente en el sur de Europa y las zonas costeras. La escasez de agua ya es un problema
grave en el 11% del territorio de la Union Europea (UE) y se espera que en los territorios con
problemas de escasez crezca hasta el 30% en 2030. Ademas de la disponibilidad de agua, la
calidad también se vera afectada como resultado de la intrusion de agua de mar en los acuiferos
costeros, el agotamiento mas rapido del oxigeno disuelto debido a temperaturas mas altas y un
mayor contenido de contaminantes que fluyen hacia los cuerpos de agua después de los eventos
de lluvia extrema [Water Europe, 2021].

Los Objetivos de Desarrollo Sostenible (ODS) adoptados por la Organizacion de las Naciones
Unidad (ONU) en 2015, suponen la participacion a multinivel en la sostenibilidad del agua
potable, saneamiento basico, calidad del agua, gestion de las aguas residuales, estrategias para
mitigar la escasez e incrementar la eficiencia del uso, la gestion integrada de los recursos y
sobre la proteccion y restauracion de los ecosistemas. La salvaguarda de los recursos hidricos
es, por tanto, vital para el planeta y para la sociedad. Por lo que, con el fin de preservar la
integridad de los recursos hidricos el ODS N° 6 tiene como finalidad “asegurar la disponibilidad
y la gestion sostenible del agua y el saneamiento para todos” [UN Water, 2018]. Para
monitorear la consecucién de este objetivo, la ONU-Water (ONU-Agua) recopila los datos
proporcionados por los paises que participan en la iniciativa dentro de 11 indicadores globales
(Figura 1.3), pudiendo rastrearlos y asi crear una linea base de referencia para comparar y seguir
los avances hacia usos mas sostenibles del agua a través de informes anuales. El objetivo de
estos informes es desarrollar herramientas para la creacion de nuevas formas de acceso al agua
potable y saneamiento en todo el mundo y, al mismo tiempo, mejorar su disponibilidad y uso

correcto.
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Figura 1.2 - Objetivos de Desarrollo Sostenible (ODS) [United Nations, 2021]

A traveés de estos informes se ha demostrado la escasez de agua provocada por el aumento de
consumo Y los efectos asociados al cambio climatico. Por ejemplo, el indicador 6.3.1 acerca de
las aguas residuales tratadas de manera adecuada, indica que el 59% del flujo de aguas
residuales domeésticas se recoge y se trata adecuadamente. Pero ese dato se basa solamente en
los datos de 79 paises, la mayoria de ellos con rentas medias o altas, aunque los datos sobre las
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aguas residuales industriales son insuficientes [United Nations, 2021]. Se ha calculado que en
los paises con rentas bajas solamente el 8% de las aguas residuales industriales o municipales
se somete a algun tipo de tratamiento.

/“;\w‘“ . INDICADORES CUSTODIOS
E INICIATIVA PARA EL MONITOREO

INTEGRADO DEL ODS 6
6.1.1 Proporcién de la poblacidn que ulikza servicios de OMS, UNICEE
agua potable gesticnados de manesa segua ~

6.2.1 Proporcidn de la poblacikdn que utilza a) servickos
de sancamiento gestionados de mManera Seguea y OMS, UNICEF
b) Instalaciones paea ¢ lavado de mancs con dgua ¥ jabon

6.3.1 Proporcién de Fulc: de sguas residusies OMS, ONU-Habitat,
domésticas ¢ industriales tratados de manera adecuada Division de Estadistica

6.3.2 Proporcidn de masas de agus de buena calidad PRUMA

6.4.1 Camblo en el uso eficiente de los recursos hidricos

©on ¢ paso del tiempo FA0D

6.4.2 Nivel de estrés Ndrico: extraccion de agua dulce

N propoecian a los recursos de agua dulce disponibles FAOD

6.5.1 Grade d tién inte de los recuyr:
6 3 1 hii;lcgs @ gesti negrada de los recursos PNUMA
IHTI LS T
6.5.2 Proporcién de la supesficle de cuencas
transfrontefizos Sujetas o HIregias operacionales para la CEPE, UNESCO
cooperacion en materia de aguas

% 2
CALIDS BEL AGOA 6.6.1 Cambio en la extensidn de los ecosistemas .
,Ja relacionados con & agua con el paso del tiempo PRUMA, Ramsar

&

6.4.1 P 6.0.1 Volumen de 1y asistencia oficial L\l’-‘d o desatrollo
3 destinada al agua y ¢l sancamiento que forma parte de OMS, OCDE
un plan de 35108 CoOdinados por o gobierno

6.b.1 Propeccién de dependenciss administrativas locales

Y 5 que han establecido politicas y procedimientos
AuAITATOE VA P oo«;:xonol\-.s para la pankipacién de las comunidades 0MS, OCOE
2 focales en la gestidn cel agua y o sancamiento
Naciones
) Gnidss /v\\\ ATER —ON0
CATIVA PARA £ MOMHERC0 @ Noclonu /‘\
NTEORADO DIL 004 & 3 UN WATER

Figura 1.3 - Indicadores para el seguimiento del ODS N° 6 [Fuente: ONU-Habitat y OMS, 2021].

Se estima que a nivel global el 80% de todas las aguas residuales industriales y municipales se
vierten al ambiente sin ningun tipo de tratamiento previo, con efectos nocivos para la salud
humana y los ecosistemas [United Nations, 2021]. Esta proporcién es mucho mayor en los
paises menos desarrollados que carecen en gran parte de instalaciones de saneamiento y de
tratamiento de aguas residuales. Alrededor de 380.000 millones de m® de agua por afio podrian
recuperarse a partir de los volumenes de aguas residuales que se producen anualmente. Se
calcula que este tipo de reutilizacion del agua alcanzaria los 470.000 millones de m® en 2030 y
los 574.000 millones de m® en 2050 [Qadir y col., 2020].

En los ya mencionados informes, ademas, se evidencia el elevado estrés hidrico presente en la
cuenca mediterraneay en los paises aguas abajo de los grandes rios europeos. En este contexto,
la reutilizacidn del agua es clave para la conservacion del agua y las oportunidades de mejora
gue conducen al uso adecuado de las aguas residuales municipales tratadas y el agua de drenaje
agricola. Existen oportunidades adicionales para obtener recursos hidricos en forma de agua
desalinizada. Los volumenes de algunos recursos hidricos no convencionales, como las aguas
residuales municipales potencialmente reutilizables y el agua desalada en las instalaciones que
existen en estos momentos (2019), son de 380 km®/afio y 35 km®/afio, respectivamente. El
acceso a estas fuentes puede ayudar a aliviar la escasez de agua en las zonas secas [United
Nations, 2021].

En la UE la principal razon detrés de los esfuerzos por aumentar la disponibilidad de recursos
hidricos es el aumento de la poblacion. Europa es una de las regiones del mundo donde se
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producen mayores volimenes de efluentes industriales y urbanos, lo que significa que existe
una fuerte contaminacion de las masas de agua. Con las actividades agricolas impulsadas por
la politica agraria comun orientadas a la disponibilidad de alimentos, se ha podido observar
cierto descuido ya que la produccion intensiva de alimentos requiere grandes cantidades de
fertilizantes y plaguicidas, que en su mayoria han acabado en las aguas préximas a estas zonas
agricolas. Aun asi, las nuevas politicas ya promueven técnicas menos agresivas encaminadas a
maultiples acciones hacia la reduccion o depuracion de los contaminantes contenidos en el agua.

Hay dos formas de medir la calidad del agua. La primera de ellas implica asumir como linea
base para la calidad del agua el estado de la fuente antes de la intervencién humana, lo cual es
muy dificil, ya que el agua se mezcla naturalmente con sustancias desconocidas. De modo que,
la segunda forma se realiza mediante niveles estandarizados de calidad del agua de acuerdo con
el uso final de la misma. Los parametros mas representativos admitidos para medir el grado de
calidad del agua son, entre las caracteristicas fisicas, los sélidos totales disueltos, sélidos en
suspension, pH, dureza, turbidez y temperatura. Las caracteristicas quimicas mas habituales son
oxigeno disuelto, demanda bioldgica de oxigeno (en 5 dias) (DBOs), demanda quimica de
oxigeno (DQO), nitrégeno total (TN), fosforo, azufre, cloro, toxicidad y patégenos
(Escherichia coli, Ligionella spp, Salmonella).

Las capacidades de depuracion requeridas dependeran de la persistencia de los contaminantes
y de su posible integracion en los ciclos ecoldgicos, siendo importante no superar la capacidad
de autodepuracion del cuerpo de agua. Si alguno de estos parametros excede dicha capacidad,
la vulnerabilidad del ecosistema aumenta, comprometiendo la calidad del agua en el area
influenciada, poniendo en riesgo directamente la flora y la fauna y disminuyendo la
disponibilidad del recurso para sus usos futuros.

Una gestidn sostenible del agua incluye la reduccién del consumo desmedido y la conservacion
de la calidad de las fuentes naturales mediante el tratamiento de las aguas contaminadas y la
reutilizacion de éstas. De acuerdo con la contaminacién del agua y el nivel de estrés hidrico,
tanto las autoridades ambientales como la comunidad cientifica deben trabajar de manera
conjunta para encontrar solucion a ello mediante un continuo desarrollo tecnoldgico.
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1.1.1 Contaminacion del agua

El agua contaminada tiene un impacto drastico en la salud humana y su bienestar. Se estima
que una décima parte de las enfermedades puede atribuirse al agua contaminada. La calidad de
un cuerpo de agua es funcion de sus caracteristicas fisicas, biologicas y quimicas [OCDE,
2017].

Las fuentes contaminantes del agua se caracterizan cominmente como puntuales o difusas,
segun su fuente y via hacia el medio receptor [OCDE, 2017]:

o Las fuentes puntuales de contaminacion se descargan directamente a los cuerpos de agua
receptores en una ubicacion discreta, como tuberias y colectores de plantas de tratamiento
de aguas residuales, instalaciones industriales y granjas ganaderas intensivas confinadas.
Los impactos mas severos en la calidad del agua que provenienen de fuentes puntuales de
contaminacion ocurren tipicamente durante el verano o los periodos secos durante los
periodos de tormenta. La "primera descarga™ en un sistema de alcantarillado después de un
periodo de sequia es particularmente perjudicial para la calidad del agua superficial. La
calidad del agua subterranea también puede verse afectada cuando interacttia con el agua
superficial contaminada.

o Las fuentes difusas de contaminantes se descargan a los cuerpos de agua a través del flujo
superficial (escorrentia) y el flujo subterraneo (incluido el flujo de tuberias) hacia las aguas
superficiales, y la lixiviacién a través del suelo al agua subterranea. Ejemplos de fuentes de
contaminacion difusa incluyen la escorrentia de nutrientes y la lixiviacion de fertilizantes
en la agricultura, la deposicion de 6xidos de nitrégeno de las emisiones de la produccion de
energia y transporte, y la escorrentia de hidrocarburos de petr6leo y metales pesados desde
superficies urbanas que no tienen recoleccion y tratamiento de aguas pluviales. Los
impactos mas severos de las fuentes difusas de contaminacion en la calidad del agua ocurren
durante los periodos de tormenta.

La Tabla 1.1 resume los contaminantes mas comunes y sus fuentes. Es importante tener en
cuenta que muchos de estos contaminantes pueden derivar de varias fuentes diferentes.
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Tabla 1.1 — Contaminantes del agua y sus fuentes tipicas

Tipo de

Contaminante Origen
fuentes

Ejemplos de fuentes

Nitrogeno y fésforo de la agricultura y jardineria, estiércol y
lodo de ganado y plantas de tratamiento de aguas residuales.
Deposicion de nitrogeno de fuentes atmosféricas de oxidos de
nitrogeno (NOy), amoniaco (NHs) y 6xido nitroso (N20).
Bacterias y virus patdgenos de plantas de tratamiento de aguas

T, W P,D residuales, desbordes de alcantarillado, aguas de ganaderia,
fosas sépticas, aplicacién de biosélidos al suelo.
Contaminantes atmosféricos (azufre, éxidos de nitrégeno,
amoniaco) y drenaje acido de minas.

Riego de suelos salinos, aumento del nivel del mar y extraccién

Salinidad T, W D excesiva de agua subterranea en zonas costeras, sales para
deshielo utilizadas en carreteras.

Erosion de la capa superficial del suelo y humedales, estiércol

de ganado esparcido en los pastos, liberacion de sedimentos de

Nutrientes T,A W P,D

Contaminacion
microbiana

Acidificacion T,A W D

Sedimentacion W P.D presas, plantas de tratamiento de aguas residuales, desechos de
procesamiento de alimentos.
Plaguicidas.
Metales pesados de la escorrentia de aguas pluviales urbanas,
Contaminantes aplicacion de biosélidos en la tierra, desechos mineros,
S T, W P,D . . ’
toxicos desechos industriales. Disolventes clorados y otros productos

quimicos del transporte, la industria, tanques de
almacenamiento con fugas.
Agua caliente de escorrentia de aguas pluviales urbanas, agua
T, W P,D de refrigeracion de instalaciones industriales, agua de los
desbordes de presas.

Contaminacion
térmica

Contaminacion Vertido de basura, la industria de produccion de plastico, pesca,

por particulas T, W D . .
L escorrentia de aguas pluviales urbanas.
pléasticas

Comunmente provienen del hogar (a través de plantas de

tratamiento de aguas residuales) y de la agricultura. Los

Contaminantes ejemplos incluyen productos farmacéuticos, antibiéticos,
de W P hormonas, productos para el cuidado personal, compuestos

preocupacién perfluorados, retardadores de llama, plastificantes, detergentes,

emergente cafeina, fragancias, cianotoxinas, nanomateriales artificiales,

agentes de limpieza antimicrobianos y sus productos de
transformacion.
Nota: Tierra (T), Aire (A), Agua (W), Fuente Puntual (P), Fuente Difusa (D). Los metales pesados mas comunes
son cadmio, mercurio, plomo, arsénico, manganeso, cromo, cobalto, niquel, cobre, zinc, selenio, plata, antimonio
y talio.

Ademas, los contaminantes del agua se pueden clasificar en dos grupos principales:
contaminantes microbioldgicos y quimicos. Las principales fuentes de contaminacion
microbiologica del agua son la ganaderia y las aguas residuales urbanas [FAO, 2011]. Los
contaminantes quimicos pueden ser clasificados en dos categorias, macrocontaminantes, que se
presentan a niveles de mg/L y son principalmente sales inorganicas, metales pesados y
nutrientes (especies de nitrégeno y fésforo) y microcontaminantes (MC) que son contaminantes
organicos que suelen detectarse en niveles de traza (ng/L a pg/L) [Sousa y col., 2018]. Los
vertidos de la agricultura, las actividades industriales y las plantas de tratamiento de aguas
residuales son las principales fuentes de contaminacion quimica en las masas de agua
[Schwarzenbach y col., 2010].
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La clasificacién de los microcontaminantes del agua es diversa, pero, en general, pueden
clasificarse en: quimicos industriales, subproductos de cloracion, productos de cuidado
personal, hormonas, farmacéuticos, detergentes y plaguicidas [Luo y col., 2014]. Las
propiedades fisico-quimicas de algunos de estos microcontaminantes le confieren resistencia a
la degradacion en las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR) municipales, que no
pueden eliminarlos por completo. Muchos de estos microcontaminantes pueden implicar
efectos toxicos en los ecosistemas acuaticos y la salud humana incluso en concentraciones muy
bajas. Los efectos toxicos pueden ser a corto o largo plazo debido al potencial de
bioacumulacion de los contaminantes mas persistentes [Schwarzenbach y col., 2006]. El escaso
conocimiento sobre sus posibles riesgos sobre la salud y el medio ambiente ha llevado a
denominar algunas de estas sustancias como contaminantes de preocupacion emergente, mas
conocidos por sus siglas en inglés CECs (Contaminants of Emerging Concern). Los CECs se
definen como sustancias que actualmente no estan incluidas en los programas de monitoreo
ambiental de rutina y que pueden ser candidatas para legislacién futura debido a sus efectos
adversos y/o persistencia. Ademas, los CECs incluyen cualquier compuesto quimico o
microorganismo que no se monitorea comunmente, pero tiene el potencial de ingresar al medio
ambiente y causar efectos adversos conocidos o sospechados para la salud humana o ecolégica.
Estos compuestos pueden ser sustancias nuevas que se hayan detectado recientemente en el
medio ambiente, 0 sustancias que hayan estado presentes durante mas tiempo y que se hayan
detectado recientemente, como resultado del desarrollo de métodos analiticos mas sensibles.
Algunos ejemplos de CEC incluyen microplasticos, nanomateriales, productos para el cuidado
personal, productos quimicos industriales y domésticos, productos farmacéuticos, plaguicidas
y sus productos de transformacion, entre otros [Krzeminski y col., 2019].

Ademas de la presencia de CEC en ambientes acuéticos, se demostrd que el uso generalizado e
indebido de antibidticos y su emision incontrolada en el medio ambiente contribuyen a la
proliferacion de bacterias resistentes a antibi6ticos (antibiotic resistant bacteria, ARB) y sus
genes asociados (genes de resistencia a los antibiéticos, ARG = antibiotic resistance genes),
cuya presencia también se ha detectado en aguas residuales urbanas [Tiedeken y col., 2017]
[Trany col., 2018]. Las plantas de tratamiento de aguas residuales vierten muchos de los CEC
que les llegan, debido a su eliminacion incompleta. Ademas, las EDAR pueden actuar como
puntos de recoleccién de ARB de una variedad de fuentes (es decir, hospitales, industrias,
hogares), convirtiéndose en consecuencia en fuentes de la diseminacion ambiental de la
resistencia a los antibioticos [Krzeminski y col., 2019].

Los aspectos mencionados previamente dan una idea de la complejidad de los problemas que
surgen de la presencia de CEC en los ambientes acuaticos y los problemas relacionados con la
resistencia a los antibioticos. Se debe gestionar un amplio espectro de contaminantes quimicos
y microbianos con diferentes propiedades fisico-quimicas, caracteristicas toxicoldgicas y grado
de riesgo, requiriendo respuestas adecuadas segun el proceso de tratamiento aplicado. En una
era de escasez de agua, la presencia de CEC en los efluentes tratados no solo es un problema
para el medio ambiente, sino que también puede comprometer la reutilizacion de las aguas
residuales tratadas [Pifia y col., 2020].
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1.2 Legislacion sobre calidad y tratamiento del agua para su vertido o
reutilizacién en Espafia y Europa

La preocupacion por las posibles interacciones negativas de los contaminantes con el medio
ambiente y la salud humana, ha llevado a la administracion europea en las ultimas dos décadas
a emprender esfuerzos para el desarrollo de politicas de calidad del agua para responder a las
nuevas incertidumbres creadas en el contexto de la calidad y escasez del agua, incluyendo el
monitoreo de los microcontaminantes, la proteccion de los recursos hidricos y la recuperacion
de aguas residuales para reducir riesgos futuros.

Desde los afios 70, la UE ha llevado a cabo una expansion y reestructuracion de su legislacion
en materia de aguas, mediante la aplicacion de diferentes directivas que tratan de regular la
calidad del agua con el objetivo de minimizar los problemas de contaminacién ambiental. En
1991 la UE reconoci0 por primera vez, en una reunion interministerial sobre aguas subterraneas
celebrada en La Haya [EU, 2000], que el agua no debe ser vista como una mercancia sino como
un derecho, y ademas ya se percibia una disminucion global de su calidad. Entre 1992 y 1995
diferentes resoluciones del Consejo [EU, 1992; EU, 1995] exigieron una revision de la
Directiva 80/68/CEE sobre la proteccion de las aguas subterraneas contra la contaminacion
causada por ciertas sustancias peligrosas. De acuerdo con ello, la UE decidié no solo abordar
el problema de la contaminacién en el marco de las aguas subterraneas, sino brindar una
solucion integral para todo tipo de aguas, estableciendo como fecha limite el afio 2000.

En este contexto, se elabor6 la Directiva Marco del Agua (2000/60/CE) (DMA) [EU, 2000]
como principal cuerpo juridico en materia de agua que contiene una serie de las denominadas
“Estrategias contra la contaminacion del agua” y establece las directrices que deben seguirse
para garantizar la calidad del agua en todos los paises de la UE. Como primera consideracion,
se afirmo que “el agua no es un bien comercial, sino un patrimonio que debe ser protegido,
defendido y tratado como tal”. Ademas, en ella se abordaba el problema del agua desde el punto
de vista legal, ya que anteriormente la legislacion estaba orientada a evitar deficiencias en el
suministro de agua, pero no en su calidad, tanto de suministro como de vertido al medio
ambiente. En resumen, la DMA incluye los siguientes puntos:

o La proteccion de todas las formas de agua (superficial, subterranea, continental y de
transicion).

o Laregeneracion de los ecosistemas dentro de estas masas de agua y su entorno.

o Lareduccion de la contaminacion en las masas de agua.

o El compromiso con el uso sostenible del agua por parte de particulares y empresas.

Como resultado de la implementacion de la DMA, cada Estado miembro tuvo que garantizar el
“buen estado” de los rios, lagos y aguas subterraneas europeos para 2015. Sin embargo, las
autoridades admitieron que después de la fecha limite, se debian hacer mas esfuerzos para
alcanzar una mejor calidad de las aguas de la UE para corregir afios de gestion ineficaz del agua
[EU, 2015]. Tanto es asi que varias enmiendas en forma de Decisiones y Directivas se han
incorporado al texto original después de su primera publicacién (Decision 2455/2001/CE, 2000;
Directiva 2008/32/CE, 2008; Directiva 2009/31/CE, 2009; Directiva 2013/39/UE, 2013).
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La DMA ha propuesto la medicién de sustancias prioritarias (SP) que constituyen un riesgo
desde el punto de vista ambiental. La primera Decision que considerd una lista de SP fue la
Decisioén 2455/2001/CE, en la que se incluyeron 33 SP, 13 de ellas consideradas SP a
monitorear en aguas superficiales. De acuerdo con la DMA, las SP son “sustancias o un grupo
de sustancias toxicas, persistentes y susceptibles de bioacumularse”. Posteriormente, en la
Directiva 2008/105/CE, se establecieron por primera vez niveles maximos de concentracion
para un grupo de sustancias prioritarias. Después de la Directiva 2013/39/UE, la lista de SP
consideraba que un total de 45 compuestos deben ser monitoreados con el fin de garantizar
masas de agua seguras. Ademads, se establecieron niveles de concentracion maximos
permisibles para dichas sustancias. También se establecio una lista de vigilancia de sustancias
a monitorear temporalmente debido a sus implicaciones ambientales. El objetivo de esta lista
era tener més evidencias sobre sus datos de peligro y exposicion para considerar su inclusion
como SP. Como consecuencia en 2015, se establecid la primera lista de vigilancia de sustancias
para el seguimiento en toda la UE en la Decision 2015/495/UE del 20 de marzo de 2015 y se
actualizé en la Decision 2018/840/UE del 5 de junio de 2018. Dicha lista fue recientemente
actualizada en la Decisidon 2020/1161/UE del 4 de agosto de 2020. La lista actualizada destaca
19 compuestos a monitorear: tres plaguicidas (dimoxistrobina, famoxadona y metaflumizona),
cuatro antibidticos (amoxicilina, ciprofloxacina, sulfametoxazol y trimetroprim), dos
antidepresivos (venlafaxina y o-desmetilvenlafaxina) y diez compuestos azdlicos (clotrimazol,
fluconazol, imazalil, ipconazol, metconazol, miconazol, penconazol, procloraz, tebuconazol y
tetraconazol).

Es importante mencionar la importancia de los plaguicidas en las listas europeas de regulacién
del agua, donde representan mas del 50% de las sustancias. Logicamente, la agricultura es la
principal fuente de plaguicidas en el medio acuatico, aunque la incapacidad de las EDAR para
eliminar los microcontaminantes los convierte en otra importante via de introduccion. Las
descargas habituales de plaguicidas al medio ambiente, incluso a bajas concentraciones, pueden
generar su acumulacion en el medio acuatico [Pietrzak y col., 2019].

En marzo de 2019, la Comisién aprobé una Comunicacion (COM/2019/128 final) sobre el
problema de los contaminantes farmacéuticos. Esta Comunicacién propone el abordaje
estratégico de este tipo de contaminantes para alcanzar una vision general. Esta Comunicacion
no afecta a continuar con el desarrollo o aplicacion de la legislacidn y acciones relacionadas
con esos contaminantes por parte de los miembros de la UE. Hasta la fecha, Suiza es el Gnico
pais que regula la eliminacion de microcontaminantes. La ley suiza de proteccion del agua entro6
en vigor en enero de 2016 y requiere que las plantas de tratamiento de aguas residuales se
actualicen durante los préximos veinte afios para lograr una eliminacion del 80% de
microcontaminantes con respecto a las aguas residuales sin tratar [Eggen y col., 2014; Bourgin
y col., 2018].

Finalmente, el Parlamento y el Consejo de la UE han aprobado un Reglamento (UE 2020/741,
de 25 de mayo de 2020) sobre los requisitos minimos tanto en contaminantes como en
patdgenos para la reutilizacion del agua. El reglamento incluye normas de calidad a alcanzar en
funcién del uso final del agua regenerada y del origen de esa agua regenerada. La finalidad de
este Reglamento es garantizar que las aguas regeneradas sean seguras para el riego agricola, y
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por tanto contribuir a los objetivos de la DMA al hacer frente a la escasez de agua y a la
consiguiente presion sobre los recursos hidricos en toda la UE.

A nivel nacional espafiol, en 1985, se aprobd el reglamento de la Administracion Publica del
agua y de la planificacion hidrologica (Ley 29/1985) en relacion con el control de la
contaminacion del agua. A partir de 1985, las leyes y reales decretos publicados han sido muy
diversos. La transposicion de la DMA en Espafia se realizd mediante la Ley 62/2003, de
medidas fiscales, administrativas y de orden social que incluye, en su articulo 129, la
modificacion del texto refundido de la Ley de Aguas, aprobado por el Real Decreto Legislativo
1/2001 y considerado el marco fundamental de la ley espariola de tratamiento de aguas, por la
que se incorpora al derecho espafiol la Directiva 2000/60/CE (DMA), estableciendo un marco
comunitario de actuacion en el ambito de la politica de aguas. A partir de la DMA, se han
desarrollado diferentes complementos legislativos como el Real Decreto 907/2007 por el que
se aprobd el Reglamento de Planificacion Hidrologica y la Ley 26/2007 de Responsabilidad
Medioambiental. Tanto la modificacion de la DMA en la Directiva 2013/39/UE como la
Decision 2015/495 de la UE, se han incorporado a la politica de aguas a traves del Real Decreto
817/2015 estableciendo los criterios para monitorear y evaluar el estado de las aguas
superficiales y los estandares de calidad ambiental.

El Real Decreto 1620/2007 establece el régimen juridico para la reutilizacion de aguas
depuradas en Espafia. La reutilizacion para ciertos fines, como el consumo humano, la industria
alimentaria y los hospitales, est4 prohibida en Espafia. Fundamentalmente, la reutilizacion se
aplica a 14 propositos, principalmente para fines agricolas y ambientales (riego de cultivos,
limpieza de calles, riego de campos de golf, recarga de acuiferos). Ademas, al igual que en el
caso de la propuesta europea sobre requisitos minimos para la reutilizacion del agua en cuanto
a monitoreo de microcontaminantes en aguas recuperadas, €stos no estan regulados en el RD
1620/2007. Por lo tanto, no se establece una relacion precisa entre los niveles de
microcontaminantes en el agua recuperada y los posibles niveles aceptables en ambiente
acuaticos.
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1.3 Aplicacion de Procesos de Oxidacion Avanzados para el tratamiento de
aguas residuales

Los tratamientos convencionales secundarios (por ejemplo, proceso de lodos activados) y
terciarios (como filtracion y desinfeccidn) no son efectivos en la eliminacion de la mayoria de
los CEC que ingresan en la EDAR [Krzeminski y col., 2019], y como consecuencia, los
efluentes de las EDAR se encuentran entre las principales fuentes antropogénicas para la
liberacion de CEC al medio ambiente [Rizzo y col., 2019]. En consecuencia, se vienen
investigando varios métodos de tratamiento avanzados para la eliminacion de CEC. Los
procesos de oxidacion quimica pueden destruir los contaminantes organicos hasta compuestos
menos complejos, siendo su mineralizacion completa el escenario ideal. Los Procesos de
Oxidacién Avanzados, mas conocidos por sus siglas en inglés AOPs (Advanced Oxidation
Processes), son considerados tecnologias limpias para el tratamiento de aguas contaminadas
basados en la generacion de radicales hidroxilo (HO"), encargados de la degradacion de los
contaminantes organicos. Estos radicales altamente reactivos son especies oxidantes no
selectivas y con un elevado potencial de oxidacion (E° = 2.80 V), que pueden degradar
indiscriminadamente CEC, produciendo CO2, H20 e iones inorganicos como productos finales.
Después del flaor, el radical hidroxilo es el oxidante méas fuerte (Tabla 1.2) y su produccion
puede lograrse por muchas vias (es decir, por diferentes AOPs), lo que permite elegir el AOP
apropiado de acuerdo con las caracteristicas especificas del agua/aguas residuales objetivo y
los requisitos de tratamiento [Ribeiro y col., 2015; Jain y col., 2018].

Tabla 1.2 — Potenciales Redox de diferentes agentes oxidantes [Pera-Titus y col., 2004].

Especie Oxidante E® (V)
Flaor 3,03
Radical Hidroxilo 2,80
Oxigeno atémico 2,42
Ozono 2,07
Perdxido de hidrégeno 1,77
Radical perhidroxilo 1,70
Permanganato 1,67
Acido hipobromoso 1,59
Dioxido de cloro 1,50
Acido hipocloroso 1,49
Cloro 1,36
Bromo 1,09
Yodo 0,54

Cuando los contaminantes y sus productos intermedios de reaccion son completamente
destruidos por el proceso quimico (mineralizacién) no se requiere post-tratamiento. Sin
embargo, cuando no se logra la mineralizacion completa o se requieren periodos de reaccion
demasiado largos, puede ser necesario un post-tratamiento antes de la eliminacion/disposicion
final. Una mayor biodegradabilidad y/o menor toxicidad de los subproductos de la reaccion, en
comparacion con los compuestos originales, son beneficios deseables de la aplicacion de los
AOP para tratar aguas residuales; pero en algunos casos estos subproductos pueden ser menos
biodegradables y/o mas toxicos que los contaminantes originales. Los AOPs se pueden aplicar
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como post-tratamiento o pre-tratamiento de procesos bioldgicos. La integracion de diferentes
AOPs en una secuencia de procesos complementarios también es un enfoque comdn para lograr
un efluente biodegradable que pueda tratarse adicionalmente mediante un proceso bioldgico
convencional y mas barato, reduciendo el tiempo de residencia y el consumo de reactivo en
comparacion con los AOPs de forma individual. Sin embargo, es importante eliminar por
completo los agentes oxidantes antes de cualquier tratamiento bioldgico, ya que pueden inhibir
el crecimiento de microorganismos [Oller y col., 2011; Ribeiro y col., 2015].

Una deficiencia de estos procesos es la presencia de neutralizadores (también denominados
“scavengers”) de radicales en matrices de aguas reales. Estas especies consumen radicales
hidroxilo, haciendo que disminuya la eficiencia de los AOPs. Dentro de los neutralizadores mas
frecuentes nos encontramos con la materia orgénica (por ejemplo: &cidos humicos y/o fulvicos,
proteinas, aminoacidos y carbohidratos) o iones inorganicos (como carbonato y bicarbonato,
cloruro, nitrito, bromuro). Dado que la mayoria de las aguas contienen naturalmente estos
neutralizadores, la optimizacion de los AOPs debe realizarse teniendo en cuenta estas especies
[Pignatello y col., 2006; Poyatos y col., 2010; Ribeiro y col., 2015; Rizzo y col., 2019; Wang y
col., 2020; Liu y col., 2021].

En la Figura 1.4 se presenta una clasificacion de los principales AOPs, siendo los mas comunes
aquellos que utilizan combinaciones de ozono, peréxido de hidrégeno, radiacion ultravioleta y
catalizadores. Todos los AOPs comprenden dos pasos, la formacién in situ de especies
oxidativas reactivas y su reaccion con los contaminantes objetivo. Los mecanismos de
formacion de radicales dependen de los parametros especificos del proceso y pueden verse
afectados por el disefio del sistema y la calidad del agua [Miklos y col., 2018].
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Figura 1.4 - Clasificacion de los procesos de oxidacion avanzados.
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Los principales inconvenientes de los procesos basados en ozono y UV-C (procesos
implementados a gran escala, principalmente para desinfeccidn), son los costes operativos
relacionados con los equipos y el consumo de energia [Salimi y col., 2017]. En este sentido, los
procesos Fe?*/H,0,/UV-Vis y TiO,/UV, podrian ser mas competitivos, ya que pueden ser
alimentados por la luz solar. Los procesos electroquimicos, de ultrasonido y de microondas no
se consideran actualmente energéticamente eficientes para la eliminacion de CEC.

El creciente interés en la reutilizacion de agua y la aparicion de regulaciones mas estrictas con
respecto a la contaminacion de ésta esta acelerando el interés en la implementacion de los AOPs
a gran escala. A lo largo de esta seccion se describiran los principales AOPs estudiados en el
desarrollo de esta Tesis Doctoral: ozonizacion, electrooxidacion tanto de manera directa como
combinados con radiacion solar y el uso del hierro de valencia cero (denotado de aqui en
adelante como ZVI, Zero Valent Iron) combinado con agentes oxidantes y radiacion solar
natural. Ademas, se incluye también el proceso de foto-Fenton solar con el que se han
comparado en casi todos los estudios desarrollados.

1.3.1 Ozonizacion

El ozono es un gas inestable; por tanto, su generacion debe realizarse in situ. Se pueden
encontrar varias técnicas para generar ozono como pueden ser el contacto con fosforo, técnicas
fotoquimicas (radidlisis de oxigeno y fotdlisis por irradiacion UV), generacion electroquimica
en solucion acuosa o la aplicacion de una descarga eléctrica a un flujo de oxigeno. Esta ultima
técnica de generacion es capaz de producir ozono en cantidades industriales, por lo tanto, es la
mas utilizada en la actualidad para la produccion comercial de ozono [Wei y col., 2017]. Esta
técnica se denomina generacién de descarga en corona, la cual consiste en hacer circular
oxigeno (O2 o aire) entre dos electrodos separado por un material dieléctrico, que puede ser
vidrio, cerdmica o cuarzo. Los electrodos se encuentran conectados a una fuente de alta tension
capaz de generar una descarga en corona entre ambos, que hace que el oxigeno que esté en el
espacio de descarga se convierta en ozono. Las moléculas de oxigeno primero se dividen en
atomos y posteriormente estos se combinan con las moléculas de oxigeno restantes dando lugar
a la molécula de ozono [Pekéarek y col., 2008; Wei y col., 2017; Rekhate y col., 2020].

N
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Dieléctrico
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Electrodo de tierra ——+—> — — e {}

Intercambiador de calor

Figura 1.5 - Esquema del proceso de generacidn de ozono por descarga en corona. (Modificada
de: Rekhate y col., 2020)

El ozono se ha utilizado durante mucho tiempo como oxidante y desinfectante en el tratamiento
del agua. Como oxidante el 0zono es muy selectivo y ataca principalmente a grupos funcionales
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ricos en electrones como dobles enlaces, aminas y anillos aromaticos activados (por ejemplo,
fenol) [Miklos y col., 2018]. Las moléculas de ozono son oxidantes eficaces con un alto
potencial de oxidacion (Tabla 1.2). Reaccionan con varios compuestos organicos e inorganicos
ya sea por una reaccion directa de ozono molecular o por una reacciéon indirecta de tipo radical
que involucra los radicales hidroxilo inducidos por la descomposicion del ozono en el agua [Cal
y col., 2021].

1.3.1.1 Ozonizacion Directa

La ozonizacion directa es un proceso de oxidacion altamente selectivo, es decir, es
relativamente poco reactivo con muchas especies inorganicas y algunas clases de compuestos
orgénicos (como pueden ser los &cidos carboxilicos). Ademas, las reacciones selectivas entre
moléculas de ozono y enlaces insaturados 0 grupo amino inorganicos conducirian a la
formacion de aldehidos y &cido carboxilicos, 1o que da como resultado una mineralizacion
incompleta [Rosenfeldt y col., 2006; Cai y col., 2021]. En la reaccion directa las moléculas de
0zono podrian destruir compuestos organicos estructurados aromaticos a través de reacciones
como oxidacion — reduccion, cicloadicion, sustitucién electrofilica y nucleofilica [Beltran,
2003].

o Reaccion de oxidacion — reduccion

El ozono puede reaccionar con numerosos compuestos a través de reacciones de oxidacion —
reduccion, como las reacciones entre Oz y HO2™ (0 O27) (R. 1.1y 1.2), en el que estas reacciones
redox proceden principalmente a través del proceso de transferencia de electrones [Wang y col.,
2020].

05 + HO; - 05 + HO; (1.1)
05+ 03 - 03 + 0, (1.2)

En la Figura 1.6 se muestra el esquema de reaccién del ozono con un compuesto S, pudiéndose
observar en dicho esquema la reaccion de transferencia de electrones.

G, s+.0-+10, (0,)

2)

S+0; — §+0-0-O S*+ 05~

3
( ) S+'O'+OQ'-

H-S +0, — H-5-0-0-00 % ¢.0.0-0-H

0
c=c+0, Y, 0‘\/ \}0
Cc—C

Figura 1.6 - Esquema de reaccion del ozono con un compuesto S, donde (2) representa la
reaccion de transferencia de electrones [Urs von Gunten, 2003].
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o Reaccion de cicloadicion

La reaccion de adicion generalmente ocurre entre un compuesto insaturado (con un doble enlace
de carbono o electrones ©r) y un compuesto electrofilo, formando un nuevo compuesto. Sin
embargo, la reaccion de adicion entre el ozono y el compuesto podria ser de diferentes tipos, lo
que puede definirse como una reaccion de cicloadicién [Beltran, 2003].

En la practica, puede haber diferentes tipos de reacciones de adicién como las que se producen
entre el ozono y cualquier compuesto olefinico. Una reaccidn de este tipo sigue el mecanismo
de Criegge y constituye un ejemplo de reaccion de cicloadicion. EI mecanismo de Criegge
consta de tres pasos (Figura 1.7). En el primer paso, se forma un anillo de cinco miembros muy
inestable o un 0zonido primario. En el segundo paso, se produce la descomposicion del ozénido
generando un compuesto carbonilo y un ion dipolar también conocido como zwitterion. Por
ultimo, el ion dipolar reacciona con una molécula de agua generando hidroxihidroperdxido que
finalmente se descompone en H2O> y otro compuesto carbonilo [Beltran, 2003; Wei y col.,
2017; Wang y col., 2020].
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—_ — - b
|c! Ogl ° HG‘/O C|‘ H

Zwillerion Hydroxyhydroperoxide

Figura 1.7 - Mecanismo de Criegge [Wei y col, 2017].

o Reaccion de sustitucion electrofilica

En algunos casos, el ozono como agente electrofilo puede atacar la posicion nucledfila de las
sustancias organicas y sustituir una parte de la molécula organica. Ademas, el grupo de la
molécula aromética, como -OH", -NO." y -ClI, tiene una influencia significativa sobre la
reactividad del anillo aromatico con el ozono (agente electrofilo). Se desarrollarian diferentes
reacciones de sustitucion dependiendo de la propiedad del grupo de sustitucién [Beltran, 2003]
[Wang y col., 2020].

o Reaccidn nucleofilica

La molécula de ozono tiene carga negativa en uno de los &tomos de oxigeno terminales. Por lo
tanto, muestra propiedades nucleofilicas y puede reaccionar con moléculas en sus posiciones
electrofilicas, especialmente, cuando el compuesto contiene carbonilo o enlaces carbono
nitrégeno dobles y triples [Wang y col., 2020].

1.3.1.2 Ozonizacion Indirecta

La ozonizacion indirecta generalmente ocurre a través de reacciones en cadena de radicales con
la formacion de HO" [Cai vy col., 2021]. Las reacciones implicadas en la descomposicién del
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0z0No en agua, propuestas inicialmente por Joseph Weiss en 1934, se han ido modificando a lo
largo de los afios, siendo el mecanismo que se describe a continuacion el més aceptado
recientemente [Marényi y col., 2010]. Este mecanismo da lugar a la generacion de especies
reactivas de oxigeno (ROS, Reactive Oxygen Species), principalmente HO®, mediante varias
reacciones (R. 1.3 — 1.15) explicadas en los siguientes mecanismos y pasos generales:

i. Iniciacion (R. 1.3 — 1.4), donde se generan el radical anion superéxido (O2™) y el radical
hidroperoxilo (HO?").

O; + HO” - HO, ki3 =70 M/s (1.3)
HO; & 05" + HO, kia=10"s? (1.4)

ii.  Propagacion (cadena de radicales) (R. 1.5 — 1.13), donde se generan radicales hidroxilo
(HO") y el radical hidroperoxilo (HO2").

HO; + 05~ - HO; + 0, kis = 108 M/s (1.5)
HO; + 03 - HOZ Kis > 2,8-10° M/s (1.6)
HOZ & HO; + 05” ki7>10" s (1.7)
HO3 - 20,4+ HO™ Kig = K17 (1.8)
HO; & 05~ + H* Ko =3,2:10° s (1.9)
0;+0;" > 03 + 0, K110 = 1,6-10° M/s (1.10)
05 = 0,+ 0"~ ki1 =1,94-10% s (1.12)
0"~ + H,0 -» HO" + HO™ ki12=9,6-10"s? (1.12)
HO® + 03 > 0, + HO; k.13 = 2,0-10° M/s (1.13)

iii.  Terminacion, donde pueden ocurrir reacciones con componentes de la matriz, tales
como materia organica disuelta (MOD) (R. 1.14) o reacciones entre radicales (R. 1.15).

MOD + HO®* - 05"+ P K14~ 108101 M/s (1.14)
HO® + HO; - 0, + H,0 Ki.15 = 3,7-10%° M/s (1.15)

El camino de reaccion predominante en la ozonizacion depende del pH del agua que afecta a la
cinética de descomposicién de Osz. A pH < 8.0, la oxidacion directa por O3 parece ser la via
predominante. Mientras que, a pH > 8.0 la cinética de descomposicién del Oz se acelera
favoreciendo, por tanto, la oxidacion indirecta por el HO™ generado (Tabla 1.2). Las matrices
de agua complejas generalmente contienen varios constituyentes que pueden interferir en las
reacciones de descomposicion del ozono, ya sea iniciando, promoviendo o inhibiendo la
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generacion de HO". Tal y como se indico en laR. 1.15, la MOD puede actuar como “scavenger”
de los radicales generados poniendo fin a la reaccion en cadena.

El proceso de ozonizacion convencional tiene algunos inconvenientes, como el alto consumo
de energia debido a la mala transferencia del ozono gaseoso en agua, la selectividad del proceso,
la oxidacion incompleta y por tanto la mineralizacion incompleta de muchos contaminantes
organicos. Por lo tanto, se ha vuelto imperativo desarrollar un proceso de ozonizacion
modificado que pueda mejorar la transferencia de masa de ozono y promover la generacion de
HO" [Cai y col., 2021]. Los métodos para iniciar activamente la formacion de radicales incluyen
la 0zonizacion a pH béasico (HO/O3) y las combinaciones Oz/H20, (también Ilamado proceso
peroxone), O3/UV y Ozs/catalizadores [Miklos y col., 2018; Wang y col., 2020].

1.3.1.3 Proceso HO/O3

El pH, como ya se ha comentado previamente, tiene una influencia significativa tanto en la
eficiencia de la ozonizacion directa como en la generacién de HO® (ozonizacién indirecta). A
pH alto, especialmente pH > 8.0, la abundancia de HO™ puede mejorar la generacion de HO® (R.
1.3,1.4,1.10, 1.11y 1.12), lo que mejorara el proceso de ozonizacion para la eliminacion de
contaminantes. Sin embargo, un pH alto puede provocar la precipitacion de carbonato de calcio
u otros problemas, que deben tenerse en cuenta. Ademas, el ajuste del pH aumentara el coste
de operacion [Wang y col., 2020].

1.3.1.4 Proceso O3/H»0-

El proceso comunmente conocido como “Peroxone” implica un mecanismo de radicales en
cadena basado en la descomposicion del ozono iniciada por el anién hidroperoxido [Rekhate y
col., 2020]. En el proceso de O3/H>02, HO" se puede generar mediante las reacciones 1.11 y
1.12 y las reacciones 1.6, 1.7 y 1.16, por lo tanto, la adicion de H20O. podria aumentar la
generacion de HO® y conducir a un consumo rapido de Os. Sin embargo, al igual que algunos
otros AOPs, en el proceso de Os/H202, la mejora de la formacion de HO® es limitada. Ademas,
el H>O; residual en solucién también debe destruirse antes de descargarse al medio ambiente
[Hubner y col., 2015; Wang y col., 2020].

H,0, & H* + HO; (1.16)

La generacion mas rapida de HO® puede aumentar la eficiencia de eliminacion de los
compuestos organicos recalcitrantes al ozono y también ha demostrado ser capaz de inhibir la
formacion de bromato, subproducto toxico formado de la reaccion entre bromuro y ozono,
siendo una alternativa prometedora de proceso basado en ozono [Mao y col., 2018].

1.3.1.5 Proceso O3/UV

El proceso es iniciado por la fot6lisis del ozono y seguido por la produccion de radicales HO®
por la reaccion de O con agua [Emam y col., 2012]. El efecto sinérgico del Oz con la radiacion
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ultravioleta promueve la descomposicion del ozono mediante la reaccion directa (R. 1.17 —
1.18) y produccion indirecta de radicales hidroxilo (R. 1.19 — 1.21) [Rekhate y col., 2020].

05+ hv = 0, + 0° (1.17)
0° + H,0 — 2HO" (1.18)
h
05 + Hy0 > 0, + Hy0, (1.19)
h
H,0, — 2HO" (1.20)
204 + H,0, = 2HO" + 30, (1.21)

Ademas, el H20, generado puede mejorar considerablemente la formacion de HO" a partir de
la descomposicion del H20- durante el proceso H.O2/UV en comparacion con la ozonizacion
convencional. El uso de UV en el sistema de 0zono no solo puede acortar la vida Gtil del O3 al
promover la descomposicion rapida del ozono, sino que también bloquea el &cido hipobromoso
(un intermedio principal para la formacion de bromato) al generar H20., lo que da como
resultado una menor formacion de bromato durante el tratamiento de agua que contiene
bromuro [Liu y col., 2021].

1.3.1.6 Ozonizacion Catalitica

En el proceso de ozonizacion, la adicién de algunos catalizadores puede promover la
descomposicion del Oz para generar radicales libres activos, como HO'. En comparacion con
otros métodos de tratamiento basados en 0zono, la ozonizacion catalitica puede reducir el coste
operativo ya que no necesita otro coste energético (como UV) o coste para el ajuste de pH.
Ademas, los sistemas de ozonizacion catalitica han mostrado un buen rendimiento en el
tratamiento de agua [Wang y col., 2020].

Generalmente, el proceso de ozonizacion catalitica se puede dividir en dos tipos, segun los
catalizadores utilizados en los sistemas:

1) Ozonizacion catalitica homogeénea, en la que se utilizan habitualmente iones metalicos
como catalizadores [Wu y col., 2008; Gou y col., 2012; Zeng y col., 2012; Huang y col.,
2016; Wang y col., 2020; Liu y col., 2021].

2) Ozonizacion catalitica heterogénea, que se basa en la activacion del ozono por los
catalizadores heterogéneos, tales como 6xido metalico u o0xido metalico (0o metal)
soportado [Sun y col., 2015; Nawaz y col., 2017; Wang y col., 2017; Li y col., 2018;
Yang y col., 2018; Wang y col., 2018; Wang y col., 2020].

Si bien los procesos de ozonizacion catalitica homogenea pueden mejorar de manera efectiva
la eliminacién de contaminantes organicos en el agua en algunos casos, la adicion de iones
metalicos puede resultar en una contaminacion secundaria, lo que limita su aplicacion. Por ello
la ozonizacidn catalitica heterogénea ha recibido cada vez mas atencién en los altimos afios
[Wang y col., 2020].
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Los catalizadores heterogéneos con mayor estabilidad y menor pérdida pueden mejorar la
eficiencia de la descomposicién del ozono y ser reciclados y reutilizados sin méas tratamiento.
Debido a estas ventajas, la ozonizacion catalitica heterogénea se ha utilizado ampliamente en
el tratamiento de aguas. La eficiencia del proceso de ozonizacion catalitica depende en gran
medida del catalizador y sus propiedades superficiales, asi como del pH de la solucion que
influye en las propiedades de los sitios tensioactivos y las reacciones de descomposicion del
ozono en soluciones acuosas. El factor mas importante para un sistema heterogéneo es la
eleccion de catalizadores [Gou y col., 2012].

En el proceso de Os/catélisis heterogénea, se han estudiado varios catalizadores heterogéneos.
Los d6xidos metalicos son los materiales mas comunes entre ellos, incluidos los 6xidos de
manganeso, los 6xidos/oxidroxidos de hierro y los éxidos de aluminio. Se ha observado una
alta eficiencia de eliminacion de los contaminantes organicos a través de Os/catélisis
heterogénea [Nawaz y col., 2015; Luo y col., 2018; Liu y col., 2019; Ncanana y col., 2019].

1.3.2 Electrooxidacion

La electroquimica aborda todas las reacciones quimicas que ocurren en la interfaz de un
conductor eléctrico, conocido como electrodo, y un conductor de iones, generalmente una
solucion, aplicando un potencial externo entre dos electrodos. A diferencia de las baterias
convencionales en las que la energia se genera a partir de una reaccién quimica, donde el anodo
es el polo negativo y el catodo es el positivo, en las celdas electroliticas se consume energia
eléctrica para promover una reaccion quimica, por eso la polaridad de los electrodos se invierte,
siendo el &nodo el polo positivo y el catodo el negativo [Pletcher y col., 1993].

Las reacciones quimicas que ocurren en solucién acuosa dependeran en gran medida del
contenido io6nico, el potencial aplicado entre el &nodo y el catodo y la composicion del
electrodo. Los materiales que conforman los electrodos (metales, mezcla de metales,
semiconductores, etc.) estaran determinados por el tratamiento electroquimico a aplicar y seran
un parametro crucial en su efectividad.

Los procesos electrooxidativos son una herramienta muy eficaz para la degradacion de
sustancias organicas recalcitrantes y de gran versatilidad. Se pueden aplicar como tratamiento
terciario para la degradacion de microcontaminantes orgéanicos junto con la desinfeccion de
microorganismos patégenos. También son adecuados para la depuracion de aguas muy
complejas con alta carga orgéanica, salinidad, toxicidad y baja biodegradabilidad. De hecho, se
aplican ampliamente en entornos industriales para tratar aguas de sentina (procedente de los
residuos de barcos), lixiviados de vertedero o rechazos de membranas [Salmerén y col., 2021].

La eliminacién de contaminantes mediante electrooxidacién se puede producir a través de la
oxidacion directa (transferencia directa de electrones a la superficie del &nodo oxidante) y
oxidacion indirecta (mediante la generacion de sustancias electroactivas). La oxidacion directa
y la oxidacion indirecta destruiran la mayoria de los contaminantes en la solucion [Guo y col.,
2022].
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1.3.2.1 Oxidacién Directa

La degradacion por oxidacién directa se divide principalmente en dos etapas:
a) Los contaminantes se difunden desde la solucién y se adsorben en la superficie del anodo.
b) La materia organica se oxida en la superficie del &nodo.

El proceso de oxidacion directa es relativamente lento y la velocidad de oxidacion de los
contaminantes suele ser baja, pero la velocidad de reaccion depende de la naturaleza del
material del anodo [Guo y col., 2022]. La tasa de transferencia de electrones en el proceso de
oxidacion directa serd més rapida en condiciones en las que algunos &nodos (como los metalicos
y los de 6xido metélico) muestran una mayor actividad catalitica. Sin embargo, la actividad
electrocatalitica del electrodo disminuiré con la pasivacion del electrodo durante el proceso de
reaccion, lo que afectard a la tasa de transferencia de masa de los contaminantes [Panizzay col.,
2005; Guo y col., 2022].

Para aumentar la velocidad de reaccidn, se han propuesto anodos electrocataliticos, como Pt o
Pd. Sin embargo, otro inconveniente se evidencia por una reduccién de la actividad del &nodo
cuando aumenta el tiempo de operacion, debido a la formacion de una capa de polimero en la
superficie. Este polimero puede ser eliminado mediante la aplicacion de un alto potencial
oxidativo, regenerando asi la superficie del anodo [Comninellis y col., 1994; Panizza, 2010].

1.3.2.2 Oxidacion Indirecta

En la oxidacion indirecta, los electrones de los contaminantes organicos no se intercambian
directamente en la superficie del &nodo. En cambio, se electrogeneran especies oxidantes en el
anodo y oxidan la materia organica en solucion [Panizza, 2010]. Estas especies oxidantes
pueden generarse a partir del agua y el oxigeno como HO" o de las especies idnicas disueltas en
el agua (como CIO" a partir de CI").

1.3.2.2.1 Oxidacién indirecta mediada por radicales hidroxilo

En este caso el agua se oxida en la superficie del electrodo y se forman radicales hidroxilo.
Estos radicales se adsorben en la superficie del anodo y la materia orgéanica se oxida
indirectamente mediante las reacciones 1.22 y 1.23 [Panizza y col., 2009] [Guo Yy col., 2022].
S [*] representa los sitios de la superficie donde las especies HO" pueden adsorberse y OP los
productos oxidados (denomidados en inglés Oxidized Products, OP).

S[e]+ H,0 - S(HO*) + H* + e~ (1.22)
S(HO*) > S[¢] + 0P+ H" + e~ (1.23)
S(HO*) + H,0 - S[e] + 0, + 3H" + 3e~ (1.24)

El proceso de liberacion de oxigeno se ve reflejado en R. 1.24 [Guo y col., 2022].

La naturaleza de los electrodos determinara su interaccién con HO®, pudiéndose diferenciar
entre dos tipos [Panizza y col., 2009; Panizza, 2010; De Battisti y Martinez-Huitle, 2018]:
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o Anodos activos: los radicales hidroxilo adsorbidos pueden interactuar con el anodo,
formando el llamado 6xido superior (MOx+1) (R. 1.25).

MO,(HO*) > MOy, + H* + €~ (1.25)

El par redox de superficie MOx+1/MOx puede actuar como mediador en la oxidacion de
compuestos organicos (R) en productos oxidados (OP) (R. 1.26).

Los materiales de los electrodos que presentan este comportamiento son carbono,
grafito, RuOg, IrO2 o Pt.

MO,,, + R > MO, + OP (1.26)

o Anodos no activos o inactivos: el electrodo carece de capacidad de oxidacion
presentando una interaccion debil entre anodo y HO", estando estos fisio-adsorbidos en
la superficie del anodo. Esto permite una alta reactividad para la oxidacion no selectiva,
permitiendo incluso alcanzar una mineralizacion completa con un alto grado de
eficiencia (R. 1.27). Los anodos inactivos més comunes estan hechos de PbO2, SnO2 0
diamante dopado con boro (Boron-Doped Diamond, BDD).

MO,(HO*) + R > MO, + mCO, + nH,0 + H* + e~ (1.27)

Uno de los materiales de electrodos mas utilizados para la depuracién de agua en las ultimas
décadas ha sido el BDD, siglas en inglés de Diamante Dopado con Boro. Este material tiene
excelentes propiedades para procesos electroquimicos. Es inerte, lo que significa que es
guimica, mecanica y térmicamente resistente, evitando la corrosion incluso cuando se aplica
una carga eléctrica [Rychen y col., 2010]. Ademas, presenta una actividad muy baja para la
evolucion de oxigeno [Marselli y col., 2003; Qiao y col., 2021], lo que implica una ventana
electroquimica mas alta que cualquier otro material conocido (es decir, el rango de potencial
que puede aplicarse a través de un electrodo de trabajo antes de que se inicie la oxidacion o la
reduccion del electrolito en su superficie) [Rychen y col., 2010; McLaughlin y col., 2020]. El
principal inconveniente de los BDD es el elevado coste de su produccion tanto por el coste del
propio BDD como por la necesidad de un soporte de Tantalio, Niobio o Tungsteno.

1.3.2.2.2 Oxidacién indirecta por otras especies oxidativas

El proceso de electrooxidacion indirecta se puede llevar a cabo utilizando como mediadores las
especies oxidativas electrogeneradas a partir de la oxidacion en el anodo de iones disueltos en
las aguas residuales objetivo. Estas especies oxidantes tienen un papel crucial, ya que permiten
la degradacion de compuestos organicos incluso lejos de la superficie del anodo. El tipo de
oxidante que se genera depende de la composicion de las aguas residuales, pero también del
potencial del material del electrodo. Por esta razon, los &nodos no activos, y especificamente
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los &nodos BDD, son capaces de generar el mayor nimero de oxidantes diferentes [Rychen y
col., 2010] mientras que en los &nodos activos el principal oxidante generado es el cloro [Sdez
y col., 2018].

Uno de los principales iones que pueden ser encontrados de forma natural en las aguas es el
cloruro. Cuando un agua contaminada que contiene este ion se somete a un proceso de
depuracion electroquimica, el oxigeno puede llegar a los compuestos organicos por medio de
dos vias: en la superficie del electrodo a través de especies de oxicloruro adsorbidas como el
cloro y radicales de oxicloro o por oxidantes clorados de larga duracion, que permanecen en la
solucion, resultante de la oxidacion de cloruros [Panizza y col., 2009].

El tratamiento con cloro asistido electroquimicamente, cominmente conocido como
electrocloracion, presenta varias ventajas con respecto a la cloracion convencional donde se
agregan especies de cloro activo (Active Chlorine Species, ACS) como reactivos [Martinez-
Huitle y col., 2009]:

- El transporte y almacenamiento de cloro no son necesarios, por lo que se evita el riesgo al
que esto esta asociado.

- Laeliminacion de materia organica es mas rapida que en la oxidacién quimica.
- Los costes generales son mucho més bajos.

A medida que comienza el proceso, los ACS reaccionan con la materia organica tan pronto
como se electrogeneran, por lo que la concentracion de cloro libre se mantiene en niveles bajos;
sin embargo, cuando la materia organica se elimina por completo termina el proceso de
oxidacion y el cloro libre disponible comienza a acumularse. Una alta presencia de cloro libre
puede dar lugar a la generacion de subproductos de cloro indeseables, principalmente CIO2,
ClOs 0 ClO4 [Bergmann, 2010].

Los electrodos mas adecuados para la electrocloracion son los anodos inactivos
dimensionalmente estables que consisten en una base de titanio recubierta con una fina capa
conductora de éxido metalico o una mezcla de ellos (como RuO: o TiO2) [Panizza, 2010; Qiao
y col., 2021].

Muchas de las especies electrogeneradas en la superficie del anodo pueden ser activadas por
diferentes métodos, siendo la irradiacion con luz la méas aplicada. Debido a este fenémeno, se
pueden generar nuevas especies con un alto poder oxidante que conduzcan a un aumento en la
eficiencia del tratamiento. Por tanto, la eficacia de los procesos electroguimicos podria
mejorarse junto con una reduccion del coste energético, que es uno de los principales
inconvenientes de los tratamientos electrooxidativos.

1.3.3 Electro-Fenton y foto-electro-Fenton

La electroquimica se presenta como una herramienta versatil para el control de la reaccion
Fenton. La combinacién de ambos se conoce como proceso electro-Fenton (EF). En el proceso
de EF, la materia organica podria ser destruida tanto por los reactivos Fenton como por la
oxidacion anodica en la superficie del anodo, donde podrian estar involucrados cuatro
mecanismos de reaccion: (1) generacion in situ de H,O> a traves de la reduccion del oxigeno
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en el catodo; (2) generacion de HO® a través de la reaccion Fenton entre H.O2 generado in situ
y el Fe**; (3) generacion de HO" en la superficie del anodo cuando se utilizan materiales
especiales como anodo; y (4) reduccion directa de Fe3* en el catodo para la regeneracion de
Fe2* [Brillas y col., 2009; Sirés y col., 2014; Brillas, 2020; Cai y col., 2021]. Mediante la energia
aplicada a la celda electroquimica, se puede controlar la generacion de especies oxidantes, asi
como de reactivos de Fenton, permitiendo adecuar el tratamiento segun las caracteristicas de
las aguas residuales objetivo.
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Figura 1.8 - Mecanismos de reaccion del proceso Electro-Fenton. (Modificada de: Cai y col.,
2021)

La seleccion del material del catodo es de suma relevancia para la electrogeneracion de H20..
Para facilitar la produccion catddica de H20> es conveniente tener la mayor cantidad de oxigeno
en solucion posible, por lo tanto, es comdn instalar una camara de aire en la parte posterior del
catodo, trabajando a una presion ligeramente mayor que la del agua que fuerza la difusion de
oxigeno a la solucion acuosa. Este tipo de electrodos se conocen como electrodos de difusion
de gas (Gas Diffusion Electrodes, GDE).

El proceso EF fue la primera tecnologia electroquimica considerada como un proceso de
oxidacion avanzada, presentando varias ventajas [Plakas y col., 2017]:

o La generacién in situ de reactivos supone un ahorro de costes y evita los riesgos
asociados a su transporte y almacenamiento.

o La oxidacion de los contaminantes se puede controlar facilmente variando la corriente
o el potencial aplicado.

o Féacil automatizacion y monitorizacion de los pardmetros de trabajo.

Los oxidantes electrogenerados pueden activarse mediante radiacion, por lo que el proceso EF
puede mejorarse mediante la aplicacion de una fuente de luz. Cuando se trabaja a pH acido, el
hierro esta formado principalmente por [FeOH]?* que interactiia con la luz ultravioleta para
producir Fe?* (R. 1.28), aumentando asi la regeneracion de Fe?*. Este proceso se conoce como
foto-electro-Fenton (photo-electro-Fenton, PEF) y se conoce como foto-electro-Fenton solar
(solar photo-electro-Fenton, SPEF) cuando se lleva a cabo haciendo uso de la luz solar [Sirés y
col., 2014; Brillas, 2020].
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[Fe(OH)]** + hv > Fe** + HO" (1.28)

Sin embargo, un amplio nimero de estudios publicados abordan estos procesos a escala de
laboratorio, haciendo uso de electrodos de superficie pequefia aplicados a volimenes de trabajo
muy bajo. Esto pone de manifiesto la necesidad de realizar estudios a mayor escala, que sirvan
como paso previo a una aplicacion industrial de estos sistemas [Oturan y col., 2018; Peralta-
Hernadez y col., 2018].

1.3.4 Fotocatalisis solar homogénea: foto-Fenton solar

Entre los AOPs, los procesos Fenton y foto-Fenton se destacan como dos de los procesos mas
eficaces, energéticamente eficientes y sencillos para la eliminacién de contaminantes en aguas
residuales. El proceso Fenton es capaz de generar una gran cantidad de HO® por reaccion entre
el hierro y H20 que se descompone en H,O y O». La reaccion Fenton fue descubierta por Henry
F. Fenton, consiguiendo demostrar en 1894 que el H2O podia ser activado por sales de Fe**
para oxidar acido tartarico [Fenton, 1894]. En 1934, Haber y Weiss propusieron que el oxidante
activo generado mediante la reaccién Fenton era el radical hidroxilo (HO") [Haber y Weiss,
1934]. En la década de 1960 se desarrollaron las primeras aplicaciones del método Fenton para
la destruccion y degradacion de sustancias organicas toxicas [Brown y col., 1964].

El mecanismo para la descomposicion del H202 en un medio acido, en oscuridad y en ausencia
de compuestos organicos se indica en las reacciones 1.29 a 1.36, las cuales muestras las
reacciones Fenton, que suelen activarse por temperatura. La regeneracion de hierro ferroso a
partir de hierro férrico por las reacciones 1.33, 1.34 y 1.35, es el paso limitante de la velocidad
[Pignatello y col., 2006; Malato y col., 2009].

Fe?* + H,0, » Fe3* + HO™ + HO® k129 =53 — 76 M/s (1.29)
Fe?t + HO® - Fe3t + HO™ K130 =2,6—5,8 -10% M/s (1.30)
Fe?t + HO; — Fe3t + HO; ki3 =0,75-1,5 -10° M/s (1.31)
Fe?t + HO; + H* - Fe3* + H,0, kis2 =1,3-10° M/s (1.32)
Fe3* + H,0, » Fe?* + 0, + H k133 =0,01-1,0-102 M/s (1.33)
Fe3* + HO; —» Fe?t + 0, + H* Ki3a =1,2-10° M/s (1.34)
Fe3* +0;” - Fe?t + 0, ki3s =0,05—1,9 -10° M/s (1.35)
HO® + H,0, - H,0 + HO; kizs=1,7—2,5-107 M/s (1.36)

El proceso Fenton esta limitado, como ya se ha dicho, por las reacciones de generacion del
hierro ferroso (R. 1.33, 1.34 y 1.35). Esta limitacion puede superarse, ya que en presencia de
radiacion UV, el Fe®* se fotorreduce a Fe?* (R. 1.37) y se podra oxidar de nuevo con H,02, en
un ciclo redox denominado foto-Fenton. Este proceso se puede realizar bajo lamparas
artificiales o mediante radiacién solar [Clarizia y col., 2017], siendo activo hasta el visible (A <
560 nm), dependiendo de los complejos de hierro formados con agua y otros ligandos de hierro

43



INTRODUCCION

disueltos en agua. En el proceso foto-Fenton los complejos de Fe®* sufren una transferencia de
carga ligando-metal, dando lugar a su disociacion en Fe?* y el ligando oxidado (R. 1.38). Los
ligandos pueden ser cualquier base de Lewis capaz de formar complejos con los iones férricos
tales como OH", H.O, HO>, CI, R-COO", R-OH, R-NH, etc. [Pignatello y col., 2006].
Dependiendo del ligando que reacciona, el producto puede ser un HO" como en las R. 1.39 y R.
1.40 u otro radical derivado del ligando como los &cidos carboxilicos en la R. 1.41 [Malato y
col., 2009].

Fe3* + H,0 + hv > Fe** + HO* + H* (1.37)
[Fe3*L] + hv - [Fe3*L] » Fe?t + L° (1.38)
[Fe(H,0)]** + hv > Fe?** + HO* + H™ (1.39)
[Fe(OH)]?** + hv > Fe?* + HO® (1.40)
[Fe(00C — R)]** + hv - Fe?* + CO, + R* (1.41)

Dependiendo del ligando, el complejo de hierro férrico tiene diferentes propiedades de
absorcion de luz y la R. 1.38 tiene lugar con diferentes rendimientos cuéanticos y también a
diferentes longitudes de onda. El pH del medio juega un papel crucial en la eficiencia de la
reaccion foto-Fenton e influye fuertemente en qué complejos se forman. De manera general, se
considera que el pH 6ptimo para el proceso foto-Fenton es 2,8, ya que en esas condiciones se
evita la precipitacion de hidroxidos de hierro y la especie de hierro mayoritaria es [Fe(OH)]%*,
complejo ferri-acuoso que es mas fotoactivo que otros complejos acuosos. A pH por encima de
3, la concentracion de [Fe(OH)]?* disminuye, y a pH superior a 4 el hierro precipita como
hidréxido férrico [Fe(OH)]** [Clarizia y col., 2017]. Se debe destacar que ciertos complejos
férricos formados a partir de acidos carboxilicos, que son productos intermedios frecuentes en
un tratamiento oxidativo de contaminantes organicos, presentan rendimientos cuanticos mas
elevados que los complejos férricos formados a partir del agua, siendo algunos capaces de
absorber en la region del visible y mantener el hierro disuelto en un amplio rango de pH [Malato
y col. 2009].

1.3.4.1 Proceso foto-Fenton a pH cercano a la neutralidad

A pesar de la alta eficiencia del proceso a pH acido, la necesidad de pretratamiento de
acidificacion y neutralizacion antes de la descarga o reutilizacion aumenta la salinidad del
efluente, el impacto ambiental y los costes de tratamiento [Gallego-Schmid y col., 2019].
Ademas, en presencia de sulfuros o cianuros, la acidificacion puede dar lugar a la descarga de
gases a la atmosfera [Lipczynska-Kochany y col., 2008]. Para hacer frente a estos
inconvenientes, y considerando que el hierro puede formar complejos con varias bases de
Lewis, la investigacion se ha focalizado actualmente en el estudio del proceso a pH cercano a
la neutralidad. Los acidos mono- y poli-carboxilicos y aminocarboxilicos como el oxalato, el
citrato, el acido nitrilotriacético (NTA), el acido etilendiaminotetraacético (EDTA) y acido
etilendiamina-N, N’-disuccinico (EDDS) forman complejos estables con el hierro, lo que
permite llevar a cabo el proceso foto-Fenton a pH cercano a la neutralidad. Estos complejos
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absorben luz en el rango UV-Vis con rendimientos cuanticos superiores a los de [Fe(OH)]**, lo
que supone otra ventaja con respecto al proceso foto-Fenton a pH &cido [Clarizia y col., 2017].

El uso de agentes complejantes permite mantener el hierro en solucién y potencia la eliminacién
de microcontaminates. En general, el mecanismo de reaccion con los complejos de hierro se
puede resumir de la siguiente manera: los complejos de hierro ([Fe3* — L]) se fotoactivan
([Fe3* — L]*) bajo radiacién UV-Vis que da lugar a Fe?*.

En los ultimos afios NTA, EDTA y EDDS se han utilizado para llevar a cabo el foto-Fenton a
pH neutro. Entre ellos destaca el uso de Fe**-EDDS por su biodegradabilidad y mayor eficiencia
para la eliminacion de microcontaminantes organicos. EI EDDS es un isémero estructural de
EDTA, pero es biodegradable y se ha convertido en una alternativa ambientalmente segura al
EDTA, con propiedades de complejacion de metales similares. Con seis sitios de coordinacion
(dos donantes de N y cuatro donantes de O), el EDDS forma anillos de quelato de cinco y seis
miembros con iones metalicos, siendo la relacion molar de 1:1. Fe**-EDDS es estable en un
amplio rango de pH de 3 a9 [Zhang y col., 2019].

La reaccion de foto-Fenton solar a través de Fe**-EDDS puede resumirse brevemente en las
siguientes etapas [Cuervo Lumbaque y col., 2021]:

i.  Fotorreduccion de Fe*-EDDS, experimentando una excitacion de transferencia de
carga metalica que regenera Fe?*-EDDS.

ii. Fe?*-EDDS reacciona con H,O2 en una reaccion muy rapida produciendo radicales
hidroxilo (HO").

iii. Fe’*-EDDS produce también [Fe**-EDDS]*, EDDS" y Fe(OH)s. A su vez el EDDS’
puede reaccionar con el O, para generar el radical superoxido O2™.

En presencia de radiacion UV-Vis, la degradacion de Fe3*-EDDS es muy rapida, degradandose
el 90% después de 10 min de irradiacién, por lo que el proceso esta casi terminado después de
10 min [Wu'y col., 2014]. Klamerth y col. (2013) compar0 la eficiencia del proceso foto-Fenton
tanto a pH neutro con Fe**-EDDS como a pH &cido para tratar efluentes de EDAR. Con ambos
tratamientos, se logr6 una remocién de microcontaminantes de alrededor del 95% en decenas
de minutos con hierro 0,09 mM y H202 1,47 mM [Klamerth y col., 2013]. Ademas, la eficiencia
de Fe**-EDDS para foto-Fenton se ha comparado con otros complejos. Huang y col. (2012)
estudio el efecto de Fe**-EDDS, Fe**-EDTA, Fe*'-citrato y Fe**-oxalato sobre la eliminacion
de bisfenol-A. Los resultados indicaron tasas de degradacién mucho maés altas con Fe**-EDDS
gue con los otros complejos estudiados [Huang y col., 2012].

Otra forma de llevar a cabo el proceso a pH neutro es la aplicacion de foto-Fenton heterogéneo
utilizando fuentes minerales (como goetita y hematita), 6xidos en suspension o hierro fijado
sobre una estructura de soporte (como arcillas, zeolita, alimina y silice) [Mahamallik y col.,
2017; Scaratti y col., 2018; Redouane-Salah y col., 2018]. La principal ventaja de esta estrategia
es la facil separacion del catalizador. No obstante, las velocidades de reaccion son menores en
comparacion con el proceso homogéneo de foto-Fenton, debido a las limitaciones de
transferencia de masa, asi como a la disminucion de la penetracion de la luz en presencia de
solidos [Malato y col., 2009].
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Otra posibilidad para superar el inconveniente de la inactivacion del hierro en medio neutro es
la liberacion continua de especies de Fe?* o Fe* activas en la solucion. Los materiales solidos
que contienen hierro liberan cationes de hierro en la solucion, que son capaces de impulsar el
proceso foto-Fenton, pudiendo asi combinar tanto procesos homogéneos como heterogéneos de
foto-Fenton. Un material que permite llevar a cabo esta actuacion es el hierro de valencia cero
(ZV1) [Santos-Juanes y col., 2017a]. Todo lo relacionado con este material se abordara en el
Apartado 1.4 de esta Introduccion.
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1.4 Aplicacion del ZV1 en el tratamiento de aguas

En las dltimas dos décadas, el hierro de valencia cero (ZVI) ha generado una atencién
significativa como un reactivo prometedor para la eliminacion de diversos contaminantes en
aguas residuales y subterraneas debido a su alta capacidad reductora, su respeto por el medio
ambiente, y la produccion de oOxidos de hierro no tdxicos después de la eliminacion de
contaminantes [Sun y col., 2016; Cuervo Lumbaque y col., 2019a; Fu y col., 2014]. El ZV1 se
ha investigado también para su uso en catalizadores empleados en procesos heterogéneos de
Fenton y Fenton-like a presion y temperatura ambiente. EI ZVI, tiene un potencial de reduccion
estandar (E°) de -0.44 V, tamafio de particula pequefio y area de superficie alta [Weng y col.,
2017], bajo coste, sintesis verde [Wang y col., 2014], baja toxicidad [L0 y col., 2019], f4cil
asociacion con otros materiales y aptitud para su uso en biorremediacion [Chen y col., 2011].
Puede proporcionar una degradacién o transformacion eficiente de contaminantes peligrosos
como los metales pesados [Zou Yy col., 2016], compuestos halogenados [Chen y col., 2019],
compuestos organicos clorados, compuestos nitroaromaticos [Yin y col., 2012] [Sravanthi y
col., 2019], plaguicidas [Bezbaruah y col., 2009; Liu y col., 2019], tensioactivos, colorantes
[Cuervo Lumbaque y col., 2017; Donadelli y col., 2018] y compuestos fenolicos [Kallel y col.,
2009], entre otros.

El ZVI tiene un gran potencial para la eliminacién de contaminantes, pero su reactividad
disminuye en el agua debido a la pasivacion. Para mejorar la aplicacién de ZVI, se han
desarrollado una serie de tecnologias que combinan ZVI con métodos quimicos, fisicos o
bioldgicos. Es importante tener en cuenta que el uso de ZVI implica procesos tanto homogéneos
como heterogéneos, que pueden actuar de forma sinérgica. Los iones de hierro disuelto
lixiviados del ZVI contribuyen a reacciones homogéneas, mientras que el ZVI1 'y sus 6xidos en
la superficie participan en reacciones heterogéneas. Un pH inicial mas bajo acelera la corrosion
del ZV1y libera més electrones, en comparacion con un pH inicial mas alto, ya que el aumento
del pH favorece la formacion de hidroxidos de hierro que precipitan, disminuyendo asi la
eficiencia del proceso. Durante el proceso de oxidacion, el ZV1 puede liberar especies de hierro
disueltas y activar el oxigeno molecular, lo que lo convierte en un catalizador eficaz para la
generacion de especies reactivas de oxigeno (ROS) a partir de oxidantes como el perdxido de
hidrégeno (H20.), peroximonosulfato (HSOs?), peroxisulfato (SOs?), persulfato (S:0s%),
ozono (O3z) u oxigeno (O2) [Cuervo Lumbaque y col., 2019a].
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Figura 1.9 - Diagrama esquematico de sistemas homogéneos/heterogéneos que utilizan ZVI.
(Modificada de: Cuervo Lumbaque y col., 2019a)

En solucion &cida, el ZVI puede liberar facilmente Fe?* (R. 1.42), que puede activar el H20;
para producir radicales hidroxilo mediante Fenton (R. 1.43). La oxidacién del ZVI por el
oxigeno disuelto produce H2O> (R. 1.44). La oxidacion del ZVI en un medio neutro genera
hidréxido, aumentando asi el pH de la solucién (R. 1.45) [Wang y col., 2019; Cuervo Lumbaque
y col., 2019a]. El H>O> producido se reduce a agua (R. 1.46) o se convierte en HO", mientras
que la reaccion con el Fe?* da lugar a Fe** (por ejemplo, FeO?") (R. 1.47). Sin embargo, la
rapida acumulacion de HO" puede permitir su facil eliminacion mediante H20, y Fe?* (R. 1.48,
1.49 'y 1.50). Ademés, el Fe3* generado reacciona con el H20, en un proceso de Fenton-like (R.
1.51), mientras que el Fe®* puede reaccionar con el ZVI para suministrar Fe?* (R. 1.52) [Deng
y col., 2018]. Esta generacion de Fe®* y el reciclaje a Fe?* en la superficie del Z\V1 pueden evitar
la acumulacion de Fe®* en exceso y reducir la precipitacion de hidroxidos de hierro (R. 1.53).
La precipitacion de iones Fe®* se produce a un pH superior a 4, mientras que a un pH < 4 se
produce la formacion de oxi-hidroxidos de Fe** (R. 1.54, 1.55 y 1.56) que tienen una baja
eficiencia para la produccion de radicales [Hussain y col., 2012; Cuervo Lumbaque y col.,
2019a].

Fe® + 2H' - Fe?* + H, (1.42)
Fe?* + H,0, » Fe3* + HO® + OH™ (1.43)
Fe® + 0, + 2H* - Fe** + H,0, (1.44)
2Fe® 4+ 0, + 2H,0 — 2Fe®t + 40H™ (1.45)
Fe® + H,0, + 2H* - Fe?* + 2H,0 (1.46)
Fe?* + H,0, » Fe0?** + H,0 (1.47)
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H,0, + HO® —» HO3 + H,0 (1.48)
H,0, + HO® - 05~ + H,0 (1.49)
Fe?* + HO® + H* - Fe3* + H,0 (1.50)
Fe3* + H,0, » Fe?* + HO; + H* (1.51)
2Fe3t + Fe® - 3Fe?* (1.52)
Fe3* + OH™ - Fe(0OH), (1.53)
Fe3* + H,0 —» FeOH?** + H* (1.54)
Fe3* + 2H,0 — Fe(OH)?* + 2H* (1.55)
2Fe3t + 2H,0 - Fe,(HO)3* + 2H™ (1.56)

La reaccion entre ZVI'y S;0s% se muestra en la R. 1.57, con el Fe?* formado posteriormente
reaccionando con S,0s? para generar mas SO4™ (R. 1.58). Ademas, HO" puede formarse por R.
159y R. 1.60 [Li Yy col., 2018; Cuervo Lumbaque y col., 2019a].

Fe® + 25,02~ — Fe?* + 250, + 2502~ (1.57)
Fe?* 4+ 5,02~ - Fe3* 4+ 502~ + S0~ (1.58)
SO;™ + H,0 —» SO?™ + HO® + H* (1.59)
SO;” + OH™ - SO2~ + HO" (1.60)

La eliminacion de contaminantes mediante ZVI se divide generalmente en dos etapas. La
primera se llama periodo de induccién, que es principalmente el proceso de la reaccion
heterogénea del hierro en la superficie de ZVI para ser activado y disuelto. La segunda etapa se
denomina etapa de degradacion rapida. La rapida degradacion de los contaminantes en esta
etapa se debe principalmente a la reaccion de oxidacion homogénea catalizada por el Fe?* en la
superficie de ZVI. Casi toda el area activa de la superficie de ZV1 en la segunda etapa estan
cubiertas con oxido de hierro como lepidocrocita (y-FeOOH) y magnetita (FesO4). Aunque la
posible fotocatalisis heterogénea inducida por el dxido de hierro en la superficie de ZVI no
puede excluirse por completo, la inhibicion del efecto catalitico de ZVI provocada por la
formacion de 6xido de hierro es ampliamente reconocida. Con el fin de evitar la pasivacién del
ZV1 se han estudiado ampliamente en los Gltimos afios diferentes pre-tratamientos y
modificaciones de ZVI. Ademas, el uso de algunos materiales sélidos porosos (como carbono,
silicio mesoporoso, zeolita, etc) para soportar nanoparticuloas de ZVI puede mejorar su
eficiencia en el proceso catalitico. EI ZVI pasivado (pZVI) todavia tiene una reactividad
considerable en presencia de H20. a un pH &cido, y la reactividad se puede extender a un pH
de 5 bajo radiacion UV. Aunque una pequefia cantidad de iones de hierro se lixivia del pZVI
en condiciones acidas, la mayoria de los contaminantes se degradan por la reaccion heterogénea
entre las particulas de pZVI y H20, o por la reaccion de H,O2 y Fe?* ubicado cerca de la
superficie de las particulas [Luo y col., 2021].
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1.4.1 Factores que afectan al rendimiento del ZVI

Los principales factores que afectan a la eficiencia del ZVI utilizado en eliminacion de
contaminantes son las siguientes, y se comentaran con detalle en las secciones 1.4.1.1, 1.4.1.2
y 1.4.1.3 [Cuervo Lumbaque y col., 2019a]:

o Condiciones de operacion: pH, oxigeno disuelto, temperatura, concentracion inicial de
ZV|1, pre-tratamiento del hierro, irradiancia y agentes oxidantes.

o Caracteristicas del catalizador: area superficial y tamafio de particula, sistemas
bimetalicos, sistemas soportados, agentes quelantes e impurezas.

o Matriz de agua.

1.4.1.1 Efecto de las condiciones de operacién

En el siguiente diagrama (Figura 1.10) se presentan las diferentes condiciones de operacién que
pueden afectar al rendimiento del ZV1I:

Agentes
oxidantes

Oxigeno
Disuelto

Condiciones
de
Operacion

Irradiancia emperatura

Pre-
tratamiento
del hierro

Concentracion
inicial de ZVI

Figura 1.10 - Condiciones de operacion del ZVI.

14111 pH

El pH es una de las caracteristicas mas importantes de las aguas naturales que afecta las tasas
de eliminacién de contaminantes por ZVI. Tal y como se muestra en el diagrama pe-pH
(también conocido como diagrama de Pourbaix, en el cual se representa graficamente el
potencial en funcion del pH) para el sistema Fe-H>O (Figura 1.11), para pe > -9, el ZVI se
vuelve inestable y reaccionara con el agua para formar Fe?*, que puede hidrolizar y formar
Fe(OH). u oxidarse a Fe** por oxigeno. El Fe®* resultante se hidroliza, precipita Fe(OH)s, y se
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transforma facilmente en 6xidos. De modo que, el pH indudablemente provocaria un cambio
en el rendimiento de ZVI [Sun y col., 2016].

Figura 1.11 - Diagrama pe - pH para el sistema Fe - H,O a 25°C. Fe total = 10 M

El pH inicial afecta la carga superficial del ZV1, con un pH &cido se tiene una carga més positiva
que facilita el contacto del reactivo oxidante y mas Fe?* producido por la corrosion del ZVI,
resultando en la disolucion de las capas pasivadas, promoviendo asi la generacion de ROS y la
degradacion del contaminante. Por el contrario, el aumento del pH (pH > 8) aumenta la cantidad
de cargas superficiales negativas y disminuye el contacto con el reactivo oxidante, por lo que
inhibe la generacion de ROS [Zhu y col., 2019].

En el caso de ZVI/H20, la eficiencia dptima se obtiene a pH alrededor de 3 [Rossi Bautitz y
col., 2012; Karim y col., 2017]. En los sistemas donde se utilizan agentes quelantes, los mejores
valores de pH estan mas cerca de los valores neutros [Zhou y col., 2017].

Por lo tanto, la eficiencia de ZV1 a pH bajo debe atribuirse principalmente a la aceleracion de
la corrosién del hierro y la disolucion de las capas de 6xido pasivado en la superficie de ZVI,
mientras que un pH alto provoca una mayor precipitacion de oxidos de hierro que inhibe la
transferencia de masa. Sin embargo, reducir el pH de la solucién a una condicion muy acida
también podria disminuir el rendimiento de ZVI, ya que podria causar una pérdida rapida de
particulas de ZVI a través de la disolucion de Fe. Por ello, la mayoria de los trabajos que nos
encontramos con ZV|1 trabajan a valores de pH por debajo de 5 [Santos-Juanes y col., 2017b;
Santos-Juanes y col., 2019; Donadelli y col., 2020]. Recientemente, Furia y col. (2021)
pudieron concluir que el proceso ZVI/H20, puede lograr la eliminacion de antibidticos ([ZV1]o
= 0,02 g/L; [H202]o = 400 umol/L) en aguas residuales reales a pH 5, con un impacto muy
limitado de la acidificacion en los costes de tratamiento o la conductividad de las aguas
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residuales, incluso en el caso de la reutilizacion de aguas residuales en la agricultura [Furia 'y
col., 2021].

En la Tabla 1.3 se recopilan algunos trabajos en los cuales se evalu6 el efecto del pH sobre el
proceso cuando se utiliza ZVI, junto con los principales resultados obtenidos en ellos.
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Tabla 1.3 — Resumen de trabajos evaluando el efecto del pH.

# Com_p uestos Condiciones experimentales Observaciones Referencia
objetivo
. H:4,8 > k=2,056 h!
Reactive Blue 4 ZV1=55,9 g/L; RB4=300 mg/L; P - P 1 .
1 B ! L pH:7 - k=0,035 h Epolito y col., 2008
(RB4) pH=4.8, 7y 12; Agua desionizada La decoloracion no tuvo lugar a pH 12.
2 Arsénico (I11), ZVI1=150mg/L; As(l11)=500pug/L; 50% de oxidacion entre 26 — 80 mina pH 3 - 9. Katsoyiannis y col.,
As(111) pH=3, 5, 7, 9y 11; Agua simulada A pH 11 no se observé oxidacién y eliminacién de As(lll). 2008
ZVI1=1g/L; 4CP=100mg/L; H20,=0,5%o; 100% degradacion 4CP a pH 3y 4 en 8 y 30 min, respectivamente.
3 4 -—clorofenol (4CP) pH=3,4,5Yy6,5; 6,5y 3,8% degradacion de 4CP a pH 5y 6,5, respectivamente. Zhou y col., 2008
Agua desionizada 12,5% consumo H,0; a pH 6,5, y 70% a pH 5.
B-nzZVI=1g/L (nZVI sintetizado con
4 Naranja de metilo bentonita); NM=100mg/L; La eliminacion de NM fue casi completa a valores de pH 3 y disminuy6 al Chen'y col., 2011
(NM) pH=3,4,5Yy6; aumentar los valores de pH de 3 a 6. B
Agua desionizada
4-cloro-3-metilfenol  ZVY1=0:59/L; CMF=0,7mM; H,0,=3mM; . . .
5 (CMF) pH=3 - 6; 99% eliminacion de CMF a pH 3y 6 en 1y 15 min, respectivamente. Xuy col., 2011
Agua desionizada
A o-cloroanilina 3 02\2/1:2057g|</|l_ Pﬁf\;%o?rgmll. La tasa de degradacion de PCA d(lsmlzrx;?/o con el aumento del pH éptimo Hussain y col,
(PCA) 28 Am (,jp L da y pH=4 > 86% degradacion en 10 min. 2012
gua gesionizada pH=9y 11 > 43,6% y 41,5% degradacion, respectivamente, en 300 min.
ZV1=2g/L: NB=25mg/L; Conlpleta eliminacig’)n _de NB apH4.
. - . pH=5,5 > 96,7% eliminacion en 8h. .
7 Nitrobenceno (NB) pH=4,55, 7,8y 10; = 0 aliria iz Yiny col., 2012
Agua desionizada pH=T7 > 88, 7% e|_|m|r_1r510|on en Sh'
pH=8y 9 > 34,6% y 18,4% eliminacidn, respectivamente, en 8 h.
95% eliminacién a pH 3
ZV1=3.0g/L; AOII=100mg/L; Cinética primer orden:
8 Acid Orange II Caudal O,=24mL/min; pH=3 - k=1,58-10 min*!, pH=5 > k=1,17-10 min*!, pH=7 > k=8,25-10 H I 2013
(AOIN) pH=3,5,7,9y 11; min't eycol.,
Agua desionizada Cinética orden cero:
pH=9 - k=0,373 mg/L-min, pH=11 - k=0,076 mg/L-min
ZVI1=12¢g/L; PNP=500mg/L;
Irradiacion ultrasonica (f=19,8Hz, Valores de pH bajos ayudan a acelerar la tasa de eliminacion de PNF por US-
9  p—nitrofenol (PNF) P=400W); Lai y col., 2013
i _ ZVI.
pH=3,5,6,5Y 8;

Agua desionizada
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Compuestos

# objetivo Condiciones experimentales Observaciones Referencia
ZV1=0,3g/L; Anilina=0,05mM; Completa eliminacion de anilina a pH 4 tras 10 min. Hussain v col
10 Anilina S,0¢%=2,5mM; pH=2, 4, 7,9y 11; pH=2 > 71% degradacién en 1h, pH=5 > 76% degradacion en 5h 2011 N
Agua desionizada pH=7,9y 11 > 72%, 56,5% y 44% de degradacién, respectivamente.
SPT-nZVI=1g/L (nZVI soportado en
Sepiolita); _ o 0 0 0 N,
11 Metoprolol (MTP) MPL=3mg/L: H,05=10mM: pH=3,5,7y9, > 90%, 62_A), 65% y 76% de _ellmmacmn de MTP, Danesgkhah y col.,
2 : respectivamente, en 60 min. 2017
pH=3,5,7y9;
Agua desionizada
nZVI/BC:O.ALgi](/)I(_;a(Pb%;/)I.soportado en Eficiencias de degradacién de NF:
. _ : 2 . pH:3>5>7>9>11 Hussain y col.,
12 Nonilfenol (NF) NF zaTg“g ?288 liimM, La degradaciéon de NP aument6 de 55,9% a 99,1% a medida que el pH disminuyé 2017
pr=s, 9, [, 9Y 1+, della3.
Agua desionizada
Con purga de Na: Eliminacion de EE; del 99,4%, 99,2% y 27,4% apH 3,5y 7,
_ . _ . respectivamente.
17a — etinilestradiol NZVI=89,5mM; EE,=0,01mM; Sin purga: Eliminacion de EE» del 99,4%, 83,1% y 69,3% a pH 3,5 7, .
13 pH=3,5y 7; ; Karimy col., 2017
(EE>) Aqua ultrapura respectivamente.
9 P Con purga de aire: Eliminacién de EE; del 85,8% a pH 3, 41% apH 5y 32,4% a
pH 7.
Acetaminofén
i Cafeina . Co=5mg/L; H20,=12mg/L (X 2 dosis) El pH acido y la presencia de H,O, favorecen el proceso oxidativo foto-Fenton,
Acido benzoico - ) L . - Santos-Juanes y
14 <. - . pH=3,5,55Yy7,5; un pH suave alta conductividad y ausencia de H»O; desplazan el proceso hacia la
Acido Nitrobenzoico . col., 2017b
P Agua de grifo etapa reductora.
Acido p-
toluensulfénico
B-nZVI1=4g/L (soportado en bentonita); _ _ R _ _—
15  Amoxicilina (AMX) AMX=20mg/L; pH=3, 5, 6,7, 11; E't'ﬁ?; i 'f(_%’tg Tn'i?]_l’ pHH_i? ; k(z’gé%;nr:]in-l Weng y col., 2017
Agua desionizada PH=0, s  PH= s
ZV1=0,4g/L: TC=20mg/L Rango de pH de 2,5 - 6,5 Ia}_el_lmln_auon deOTC por ZVl/aire obtuvo altas
. Caudal aire=500mL/min; _eticiencias (>. 99/0)2, L
16  Tetraciclina (TC) H=25 3 5 65 9 103 Aumentando el pH las eficiencias de eliminacién disminuyeron a 69,8%. Caoy col., 2018
PR=E9, 3, 9, 8,9, 9 ¥ 15, Adsorcion principal via de eliminacién en condiciones neutras.
Agua desionizada L . i . L
Oxidacién principal via de remocion en condiciones &cidas.
nZV1=0,15¢g/L; PRO=10,4mg/L; S . .
17 Propranolol (PRO) S:062=1mM; pH=3, 4,5, 7 y 10; Eficiencias de degradacion de PRO: Gaoy col., 2018

Agua desionizada

pH=3, > 97%, pH=4,5 (natural) > 94,2%, pH=7 > 89,4%, pH=11 > 35,4%
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Compuestos

# objetivo Condiciones experimentales Observaciones Referencia
ZV1=0,01g/L; TC=20mg/L; Mejor eficiencia de eliminacion a pH 3 > 88,5%
. HSOs%=0,08mM; Peor eficiencia de eliminacion a pH 7 > 31,7%
18 Tetraciclina (TC) pH=2, 3,4,5,7,9y 10; pH 2, 4 y 5, eficiencias eliminacion de 76,6%, 72,5% y 58,3%. respectivamente. Caoy col., 2019
Agua desionizada pH 9y 10, eficiencias eliminacion de 69,3% y 63,2%, respectivamente.
ZV1=0,04¢g/L; SDM=50mg/L; La oxidacion de SDM por S;0s%/ZVI1 se vio mas influenciada por condiciones
19 Sulfadimetoxina S,08>=2400mg/L; béasicas que por condiciones &cidas. Chokejaroenrat y
(SDM) pH=3,5,7,9y 11; Orden de los valores de k de la degradacion de SDM: col., 2019
Agua de acuicultura pH 5<pH 3<pH 7<pH 9<<<pH 11, con un rango entre 0,03 y 0,28min™,
FNT=10mg/L;
FNT:S,0g% =1:500 (relacién molar);
20 Fenitrotion (FNT) 82082‘:ZVI:1_:1,5 (relaciF'Jn molar); FNT se degrada por completo a njve_zles de pH bajos, siendo el valor de pH Liuy col., 2019
pH=3,5,7y9; optimo 3.
Agua desionizada
ZV1=0,1mM;
PRO=5,2mg/L,; Orden de degradacion de PRO después de 30 min:
21 Propranolol (PRO) Sulfito=0,5mM; pH 2 (13,4%) < pH 8 (17,7%) < pH 7 (35,6%) < pH 4 (70,4%) < pH 6 (79,7%) < Xiey col., 2019
pH=2,4,5,6,7y8; pH 5 (86,9%).
Agua ultrapura
ZV(!?E??Q&%/ZE-/L' El pH &cido y neutro favorece_ la Qegradacién rapida de CIP con méxirr_\a eficacia
Ciprofloxacina HSO2=0 5mg/L' apH 3, mlentra_s que la eficacia y las constantes de velocidad disminuyen
22 (CIP) H=53 5’ 7v 9 ' ligeramente con los valores de pH elevados. Zhuy col., 2019
Ap ua dlesi’oni);ad'a pH=3 - k=0,695 mint, pH=4 > k=0,419 min, pH=7 - k=0,313 min™,
d pH=9 > k=0,202 min*
ZVI=1mM;
S-ZVI=1mM; pH 3 > k(S-ZV1)=0,185 min?
SDZ=5,0 mg/L; pH 3 > k(ZV1)=0,187 min*
23  Sulfadiazina (SDZ) $,05%°=0,5mM; Las eficiencias de eliminacion de SDZ por S-ZVI/ S,0¢% fueron mejores que Guoy col., 2020

pH=3,4,5,6,7,8y9

Agua desionizada

ZVI/ S;0¢% en el rango de pH de 4 a 9.
S-ZVI puede activar eficazmente el S;0s% en un rango mas amplio de pH.

55



INTRODUCCION

1.4.1.1.2 Oxigeno Disuelto

El oxigeno disuelto (OD) puede ejercer un efecto crucial sobre la corrosién del hierro y, por
tanto, sobre la posterior eliminacién de contaminantes [Sun y col., 2016; Liu y col., 2019]. La
corrosion es un proceso complejo que involucra una variedad de especies intermedias ferroso-
férricas, que finalmente se transforman en diferentes 6xidos de hierro estables [Trisrzcz y col.,
2009]. EIl proceso de corrosion del hierro, en agua, estd compuesto por efectos anddicos y
catddicos. Obviamente, el proceso anddico es la disolucion del hierro siguiendo la R. 1.61. En
cuanto a la reaccidn catddica, la reduccion de oxigeno dominaria en presencia de oxigeno (R.
1.62), mientras que, en ausencia de oxigeno, la reaccion catddica formaré gas hidrégeno a través
de la reduccidn de protones (R. 1.63) [Suny col., 2016].

Fe® - Fe?t + 2e~ (1.61)
0, + 2H,0 + 4e~ > 40H- (1.62)
2H* + 2e”~ - H, (1.63)

Aunque se han realizado estudios para explorar los efectos del OD en el rendimiento de ZV1 no
se han obtenido conclusiones generales. Algunos investigadores afirmaron que la presencia de
OD podria disminuir el rendimiento de ZVI debido a la mayor posibilidad de formar una
pelicula pasivante, mientras que otros argumentaron que el OD también puede mejorar el
rendimiento de ZVI al aumentar la corrosion del hierro. Por ejemplo, Yin y col. (2012)
indicaron un notable efecto restrictivo del oxigeno en la reduccion de NB por ZVI, donde solo
el 21,5% de NB fue degradado por el sistema ZV1/O puro, mientras que burbujeando con aire
0 nitrégeno aumentaba la degradacion de NB a 75,2% y 92,3%, respectivamente [Yin y col.,
2012]. Por el contratrio, también se ha descrito que la eliminacion de perclorato [Im y col.,
2011], colorantes [Wang y col., 2010] y Cr (VI) [Yoon y col., 2011] aumenta con el aumento
de la concentracién de OD. Huang y col. (2005) indicaron que en presencia de OD se puede
formar una estructura de dos capas. Una capa interna de magnetita y una capa externa de
lepidocrocita, lo que deterioraria el rendimiento de ZVI. Mientras que en ausencia de OD, la
capa externa de lepidocrocita puede transformarse en magnetita, que no se espera que deteriore
el rendimiento de ZV1 incluso con un espesor sustancial [Huang y col., 2005].

Por otro lado, el papel del OD en el rendimiento de ZV1 puede depender de las condiciones de
operacion (como la concentracion de OD, el tiempo de reaccion, la dosis de ZVI, el pH de la
solucion, etc.) y las propiedades superficiales de los materiales (como el nimero de sitios
activos). Ademas, dicho rendimiento puede ser especifico en cada caso/contaminante, es decir,
este efecto puede depender significativamente de los mecanismos de eliminacion de los
contaminantes (Figura 1.12). Por tanto, el efecto neto del OD sobre la reduccion de
contaminantes por ZV1 es dificil de predecir [Suny col., 2016; Liu y col., 2019].
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Figura 1.12 - Multiples funciones del OD en el proceso de eliminacion de contaminantes por ZVI.
(Modificada de Sun 'y col., 2016)

1.4.1.1.3 Temperatura

Segln la ley de Arrhenius, se espera que un aumento de la temperatura conduzca a una
generacion mas rapida de radicales [Cuervo Lumbaque y col., 2019a]. Lai y col. (2014),
investigaron la influencia de la temperatura de operacion en la reduccion de p-nitrofenol a alta
concentracion, asi como en los parametros relevantes como dosis de hierro, pH y velocidad de
agitacion. La temperatura elevada (por ejemplo, 85°C) podria mejorar significativamente la
eficiencia de reduccion de p-nitrofenol (1.000 — 10.000 mg/L) en aguas residuales industriales.
Ademas, debido al empleo de alta temperatura, la dosis de hierro y la intensidad de agitacion
podrian reducirse, mientras que el pH de la solucion de trabajo podria ampliarse de < 5 hasta 6,
7 [Lai y col., 2014]. Liu y col. (2018), observaron que la tasa de eliminacién de cloranfenicol
aumentaba al aumentar la temperatura de reaccion con una relacion lineal entre In kobs y 1/T
con un alto coeficiente de correlacion (R?=0,988) [Liu y col., 2018].

El mecanismo del efecto potenciador de la temperatura debe atribuirse a tres aspectos [Sun y
col., 2016]:

1. Elincremento de la temperatura ayuda a superar la barrera de la energia de activacion.

2. Un aumento de temperatura, en aquellas reacciones superficiales que implican la
absorcion de hidrégeno, da lugar a un aumento de la concentracion en estado
estacionario del hidrogeno absorbido que puede participar en procesos de reduccion y
ayudar a la eliminacion de contaminantes [Bransfield y col., 2007].

3. El aumento de temperatura puede acelerar el transporte de masa al mejorar la energia
cinética y el movimiento térmico de las moléculas.

A pesar de ello, se debe buscar una solucion de compromiso, ya que aumentar la temperatura
produce un aumento en la corrosion de ZV1 lo que puede dar lugar a una vida del material mas
corta [Aditusulindro y col., 2018]. Por lo que, una recomendacién adecuada seria trabajar a
valores medios de temperatura (30 — 40 °C).
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1.4.1.1.4 Concentracién inicial de ZVI

Un aumento de la dosis de ZV1 puede ejercer un efecto positivo sobre el rendimiento debido al
aumento del nimero de sitios activos y area de superficie reactiva. Xue y col. (2019) estudiaron
el efecto de la dosis de hierro en la eliminacién de anilina, utilizando dosis de ZVI1de 0,1 g/L a
1,5 g/L, a pH 3y con dosis de H>O, de 2 mM (68 mg/L). Cuanto méas ZVI se dosifico en el
sistema de reaccion, se observo mayor velocidad de eliminacion (Kobs aumentaron de 0,002 s
a 0,060 s) [Xuey col., 2019]. Cao y col. (2019), obtuvieron resultados similares a los descritos
cuando evaluaron el efecto de diferentes dosis de ZV1 (0 — 0,014 g/L) sobre la degradacion de
tetraciclina por el proceso de ZVI/HSOs?* [Cao y col., 2019]. Por otro lado, Wu y col. (2019)
evaluaron el efecto de diferentes dosis de ZVI sobre el sistema nZVI1/H;O; para degradar NB.
Las dosis de nZVI que probaron fueron 28, 56, 84, 112, 140, 168, 180 y 196 mg/L. Cuando se
afiadieron dosis de nZV1 de 28 mg/L a 112 mg/L, la tasa de degradacion de NB a los 180 min
aumento de 41,6 a 90,9%. Sin embargo, al ir incrementando la dosis de nZVI hasta incluso
valores mayores de 168 mg/L, la tasa de degradacion de NB disminuyd considerablemente.
Estos resultados fueron atribuidos principalmente a dos razones. Primero, la superficie de nZVI
se redujo debido a la aglomeracién de particulas, lo que resulté en una disminucion de la
generacion de HO". En segundo lugar, el Fe?" elimin6 el HO" a través de la R. 1.64 [Wu y col.,
2019].

Fe?* + HO" - Fe3* + OH™ (1.64)

Los iones de hierro disueltos generados a partir de ZVI, juegan un papel importante en la
eficiencia, ya que la concentracion de ROS se ve afectada por la concentracion de iones de
hierro [Wu y col., 2019]. Sin embargo, una cantidad excesiva de ZVI puede provocar la
descomposicion del oxidante [Segura y col., 2013; Cuervo Lumbaque y col., 2019a].

1.4.1.1.5 Pre-tratamiento del hierro

El ZVI comercial no pretratado generalmente se cubre con una capa pasiva discontinua de
Oxidos de hierro, lo que puede dificultar el transporte de especies y productos oxidantes
hacia/desde la superficie del hierro, lo que resultara en un bajo rendimiento de eliminacion de
contaminantes. Por lo tanto, para mejorar el rendimiento del ZVI, en algunos estudios se ha
Ilevado a cabo un pretratamiento antes de la etapa de reaccion inicial [Guan y col., 2015; Sun
y col., 2016]. Las estrategias cominmente usadas de tratamiento previo de la superficie de
hierro incluyen el lavado &cido, pre-tratamiento con Hy, ultrasonido y pre-magnetizacion. Se
cree que todos ellos ejercen influencia en el rendimiento de ZVI.

o Lavado acido

El lavado con acido es el mas empleado, siendo capaz de eliminar la capa de o0xido pasivado.
El tratamiento con HCI diluido dio lugar a una tasa de reduccién mas rapida de compuestos
organicos clorados, nitroaromaticos y nitratos que en los casos no tratados. El efecto positivo
inducido por el pre-tratamiento con HCI deberia estar asociado con uno o mas de los siguientes
mecanismos [Sun y col., 2016]:
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1. Limpiezade la superficie por disolucion del metal y rotura de la capa de éxido pasivante.
2. Aumento del area superficial del metal por grabado y picaduras a través de la corrosion.

3. Aumento en la densidad de sitios altamente reactivos que consisten en “escalones,
bordes y torceduras”, después de la corrosion por el acido.

4. Mayor concentracion de H* adsorbido y CI- que persisten después del pre-tratamiento
con HCI.

o Pre-tratamiento con hidrégeno

El gas hidrégeno podria actuar como un agente reductor para prevenir la formacion de la capa
de 6xido de hierro. Liou y col. (2005) emplearon gas hidrdégeno a 400°C para activar la
superficie de ZVI para mejorar la eliminacién de nitratos. En comparacion con el ZVI no pre-
tratado, el periodo de retardo de la eliminacion de nitratos por ZVI pre-tratado con H>
desaparecio y la constante de velocidad de la reaccion de primer orden se incremento 4,7 veces
[Liou y col., 2005]. Lin y col. (2005) emplearon el pre-tratamiento con Hz y obtuvieron que
tanto el nimero de sitios reactivos como la capacidad de sorcidn por unidad de superficie de
hierro aumentaron debido al pre-tratamiento reductor por Hz [Lin y col., 2005]. Una de las
principales ventajas de este pre-tratamiento sobre el método de lavado con acido es que no se
producen aguas residuales ni lodos. Sin embargo, la aplicacion de un pre-tratamiento con H;
puede estar limitada por la alta temperatura necesaria para que ocurra la reaccion [Guan y col.,
2015].

o Ultrasonido

La aplicacién de ultrasonido elimina los productos de corrosion, los precipitados y otros
desechos de la superficie del ZVI. Este método sirve para aumentar la superficie de hierro activo
[Guan y col., 2015] [Sun y col., 2016]. EIl ultrasonido provoca picaduras y grietas en muchas
superficies metéalicas, lo que aumenta las tasas de reaccién de degradacién, y debe eliminar los
productos de corrosion. Sin embargo, Moore y col. (2003) indicaron que no habia diferencia
significativa entre la velocidad de reaccion del hierro envejecido sonicado y la del hierro
envejecido no sonicado. Sugirieron que el procedimiento de sonicacion no elimind con éxito
los Oxidos superficiales para recuperar la reactividad del hierro [Moore y col., 2003]. Esta
diferencia de resultados puede deberse a la naturaleza variable de los 6xidos y otras fases
minerales en la superficie del hierro.

o Pre-magnetizacion

La pre-magnetizacion se ha utilizado para mejorar la reactividad del ZVI en funcién de la
memoria magnética del ZVI [Li y col., 2017; Pan y col., 2017]. El ZVI pre-magnetizado aln
permanece magnetizado durante un tiempo una vez eliminado el campo externo [Liu y col.,
2019]. Se ha indicado que el rendimiento mejorado de ZV1 pre-magnetizado puede atribuirse a
esta memoria magnética. Cada particula de ZVI magnetizada es un pequefio iman, que puede
generar un campo magnético no homogeneo alrededor de la superficie de la particula de ZVI.
Por lo tanto, al ser analogo a la aplicacion de un campo magnético débil externo, se puede
observar un efecto de mejora [Sun y col., 2016]. Li y col. (2015) observaron que, en
comparacion con el ZV1 sin pre-tratamiento, el ZV1 pre-magnetizado obtuvo una mayor tasa de
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eliminacion de As(l11) y la tasa de reaccion aumentd progresivamente al aumentar la intensidad
del campo magnético para pre-magnetizacion [Li y col., 2015]. El uso de la pre-magnetizacion
posee, ademas, diversas ventajas como son la ausencia de productos quimicos, la facilidad de
operacion y el respeto al medio ambiente.

1.4.1.1.6 Irradiancia

Son y col. (2009) estudiaron la cinética de degradacion del 1,4-dioxano utilizando ZVI en
presencia de luz ultravioleta (UV-A y UV-C). Sus resultados indicaron que la constante de
velocidad de degradacion (19-10* min) en la reaccion combinada con UV-C (4,2 mW/cm?) y
ZV1 (5 mg/L) mejoro significativamente en comparacion con lo obtenido con solo ZVI (4,8
-10* min™). Los autores concluyeron que la mejora de la velocidad de eliminacion de 1,4-
dioxano se produjo a través de un mayor suministro de HO" a la reaccion tipo Fenton inducida
por la fotolisis de ZVIy H20> [Son y col., 2009]. Montesinos y col. (2014) informaron que la
eliminacién de Cr (V1) usando nZVI mejoré de un 60% al 77% bajo luz visible con longitudes
de onda superiores a 555 nm en comparacién con el proceso en oscuridad. EI mecanismo que
propusieron involucraba un proceso fotocatalitico heterogéneo promovido por los 6xidos de
hierro presentes en forma de capa externa de las nanoparticulas de nZVI actuando como
semiconductores, al contrario que la pasivacion del material que se produce en la oscuridad
[Montesinos y col., 2014]. Barndok y col. (2016) estudiaron el uso de microesferas de ZVI para
la degradacion de 1,4-dioxano mediante el proceso de foto-Fenton y lograron la eliminacién
completa de 1,4-dioxano en 5 min (relacion H202/ZV1 = 60). Por otro lado, el foto-Fenton solar
(utilizando simulador solar) con ZVI eliminé més del 90% de 1,4-dioxano después de 180 min
[Barnd@k y col., 2016a]. Xie y col. (2019) estudiaron la degradacion de propanolol mediante
un sistema combinado de ZVI y sulfito bajo radiacion solar simulada, demostrando que la
irradiacion y aireacion podrian acelerar eficazmente la degradacién del propanolol (96,7%)
[Xie y col., 2019] [Cuervo Lumbaque y col., 2019a]. Por otro lado, Cuervo Lumbaque y col.
(2020) estudiaron la degradacion de una mezcla de productos farmacéuticos (paracetamol,
propranolol, dipirona, fluoxetina, diazepam y progesterona) en aguas residuales hospitalarias
mediante un proceso combinado de reduccién-oxidaciéon de ZVI en condiciones de luz solar
natural [Cuervo Lumbaque y col., 2020].

La radiacién ultravioleta (UVC) se ha utilizado ampliamente para la desinfeccion del agua
potable y el tratamiento de aguas residuales. La evaluacion del desempefio de los sistemas
ZVI1/H20,/UVC y ZVI1/S;08>/UVC ha mostrado que la radiacion UV podria eliminar los
contaminantes y activar los reactivos oxidantes para la generacion de ROS (R. 1.65 y 1.66). El
uso de la radiacion UVC en procesos de degradacion puede ayudar a superar la energia de
activacion para la oxidacion de ZVI1'y acelerar la generacion de Fe?*, mejorando asi la reaccion
(R. 1.67 y 1.68) [Cuervo Lumbaque y col., 2019a].

H,0, + hv - 2HO"® (1.65)
S,03~ + hv - 250; (1.66)
Fe® + hv > Fe?t + 2e~ (1.67)
[Fe(OH)]** + hv - Fe?* + HO® (1.68)
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1.4.1.1.7 Aagentes oxidantes

Existen diferentes mecanismos de reaccion con ZVI como catalizador, dependiendo del
oxidante involucrado en el proceso. Entre los agentes oxidantes utilizados se pueden encontrar
H.02, S,08%, HSOs%, SOs%" y O3 [Cuervo Lumbaque y col., 2019a]. Siendo los seleccionados
para el desarrollo de esta Tesis Doctoral tanto H,O, como S;0s%, (inicamente éstos seran
comentados a continuacion.

Con H»0; el proceso es muy similar a un Fenton heterogéneo. ZVI ha demostrado ser un
catalizador Gtil ya que puede actuar como una fuente de iones ferrosos al sufrir corrosion. El
Fe?* lixiviado puede activar H,O; para generar ROS [Scaria y col., 2021]. En procesos
heterogéneos de Fenton, la reaccion entre Fe?* y H,O2 puede tener lugar en solucion, con Fe?
lixiviado de la superficie sélida, o involucrar Fe?* superficial y H2O; disuelto [Nidheesh y col.,
2015; Minellay col., 2016]. En el caso de Z V1, la lixiviacion de Fe?* es limitada y la superficie
solida juega un papel importante [Minella y col., 2016; Ling y col., 2018]. Aunque es mas
eficiente a pH acido, el proceso de Fenton heterogéneo con ZVI también es efectivo a valores
de pH mas altos [Minella y col., 2016], por lo que podria ayudar a solucionar uno de los
principales problemas encontrados con el proceso tradicional de Fenton, como es la necesidad
de operar a pH cercano a 3 [Minellay col., 2019].

Segura y col. (2013) estudiaron el pretratamiento de un agua residual farmacéutica por
oxidacion de Fenton con ZV1y H>O; y demostraron la eficiencia del sistema aireado ZV1/H20>
cuando se agrega H202 en dos pasos [Segura y col., 2013]. Sin embargo, es importante resaltar
que, a concentraciones altas, el H2O> inhibe la corrosion del hierro, por lo que es fundamental
emplear una concentracion éptima de H.O» [Daneshkhah y col., 2017]. El efecto negativo de
una alta concentracion de H2O> se debe a que se destruyen HO" y la inhibicion de la corrosion
del hierro por H20> [Du y col., 2017; Cuervo Lumbaque y col., 2019a].

Ademas de los ya descritos, la Tabla 1.4 presenta diversos trabajos en los cuales se aborda la
eliminacion de contaminantes organicos mediante Fenton heterogéneo utilizando ZV1.
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Tabla 1.4 — Resumen de trabajos sobre la eliminacion de contaminantes organicos mediante el proceso

ZVI/H,0;.
#  Compuestos objetivo Conphcnones Observaciones Referencia
experimentales
Con las condiciones iniciales se
ZV1=0,6 g/L produjo una reduccién del 51% en
Dodecilbencenosulfonato H202:79 mli/l (2,38 el TOC de DBS y ningun efecto en
. g/L); pH=2,5 el caso de CDP. .
de sodio (DBS) - q | id dici Naldoni y
Cloruro de dodecilpiridino T!e,mpo € Cc_)n ultrasonido y adiciones col. (2011)
(CDP) reaccion=140 min continuas de ZV1 (0,3 g) y H.0, '
Agua (1,19 g) la mineralizacion de DBS
desmineralizada aumento hasta el 93% y hasta un
87% en el caso de CDP.
ZV1-K=0,025, 0,05 y
1 g/L (soportado por
caolinita) Se obtuvo un 92% de degradacién
H,0,=0, 2,5,5,10y  con las condiciones experimentales
. 20 mM Optimas a los 480 min de Wuy col.
2 Nitrobenceno (NB) pH=3,48, 4,61, 7,02 tratamiento. (2017)
Tiempo de Condiciones 6ptimas: 0,05 g/L ZVI-
reaccion=500 min K,5mM H;O;y pH 4,61
Agua
desmineralizada
nZVI1=10, 50, 100, . L .
La mejor eficiencia de degradacion
500 y 1000 mg/L bserv dond el
H,0,=5, 10, 20, 40 y se observo apH 3 - 4., londe casi e
8’0 m7M ' 90% de NOR se elimin6 en 10 min,
. _ considerando pH 4, 20 mM H,O,y  Zhangy col.
3 Norfloxacina (NOR) PH=3,4,5y6 100 mg/L nZVI como 6ptimo. (2017)
Tiempo de N S
reaccion=45 min Para pH =~ 6 la eficiencia de
A :Ja eliminacién se redujo al 15% en 40
Agua min.
desmineralizada
Afadir H,O, mejora
ZVI=0.1. 0.3, 0.5. 0,8 S|_gn_|f|ca_lt,|vamentfa_la eﬂmgnma_de
eliminacion de anilina, antimonio y
y15g/L L AN
H,0.205 1 2 6 cromo (Condiciones optimas: 0,5
. 292709, 1 £, 0 Y g/L ZVI, 2 mM H,0; y pH 3).
Anilina 10 mM . . i
: - - Los radicales HO" de la reaccion Xue 'y col.
4 Antimonio pH=2,3,5y7 -
. Fenton son los principales (2019)
Cromo Tiempo de <
oor . encargados de la degradacion de
reaccion=160 min . L
Agua a_nlllna}, pero la degradguon de
desmineralizada antimonio y cromo se atribuyd a la
corrosién mejorada de ZVI por
H,0,.
ZV1=0,02 g/L - .
H20,=0,4 MM (400 Degradacion efectiva a pH 5, pero
. o noapHG6y7.
Cefazolina uM); pH=5,6y 7 d daci6 | - . |
5 Imipenen Tiempo de La egradacion comp eta necesitd Furiay col.
- o . 90 min, afladiendo H,O; a los 0, 30 (2021)
Vacomicina reaccion=90 min

Aguas residuales de
EDAR

y 60 min con dosis de 300, 50 y 50
UM, respectivamente.

El S,0s% puede ser activado por calor, luz ultravioleta, ultrasonidos y también por ZV1 u otros
metales de transicion, formando el radical sulfato (SO4™), que es un oxidante fuerte y eficiente
para la degradacion de contaminantes [Wang y col., 2018].
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Gao y col. (2018) obtuvieron resultados satisfactorios para la degradacion de propranolol por
S»0g? activado con Z VI, bajo irradiacion ultrasénica [Gao y col., 2018].

Si se compara con persulfato activado en fase homogenea por iones de hierro, el sistema
heterogéneo puede aplicarse a un rango mas amplio de pH y es capaz de modular la liberacion
de Fe?* [Wu y col., 2020; Karim y col., 2021].

El ZVI transfiere electrones directamente desde su superficie para reducir el persulfato y para
formar SO4™ o actiia liberando Fe?* para activar el persulfato, tanto en condiciones aerdbicas
como anaerdbicas [Hussain y col., 2012]. En la Tabla 1.5 se resumen diferentes estudios sobre
ZV1/S,0g* para la degradacion de contaminantes organicos.

Tabla 1.5 — Resumen de trabajos sobre la eliminacion de contaminantes organicos mediante ZV1/S;0s*

Compuestos Condiciones . .
# L - Observaciones Referencia
objetivo experimentales
ZV1:S;08% — 1:1 93,2% de eliminacion.
Tiempo de reaccion=90  Liberacion constante de Fe?* en solucion.
. S : Deng y col.,
1 Paracetamol min La activacion por calor puede mejorar la
N " . 2014
pH=3 produccion de radicales sulfatos en el
Agua desionizada sistema ZV1/S;04%.
ZVI=45mM Oxidacion comopgj?;\?sl contaminante
2-—, .
5204 _0'362 mM El pH 4cido favorecié la degradacion del .
pH=3 . . - Wei y col.,
2 Bentazon . S contaminante debido a la formacion de
Tiempo de reaccion=90 iones Fe2* 2016
min Los productos de degradacién fueron
Agua desionizada L s
menos toxicos que el compuesto original.
Eliminacion completa de alaclor durante
ZV1:S;,0¢% — 2:1 el tiempo de reaccién (condiciones
3 Alaclor Tiempo de optimas ZVI: S;04%=2:1y pH &cido). Wangy col.,
reaccion=60min La captacion de radicales de sulfato se 2016
Agua desionizada controlé mediante ZVI 'y se observo una
reduccion mejorada de Fe3* a Fe?*.
nZVI compatible con
b|ochar_(BC) Eliminacion del 96,2%.
nZVI1/BC=0,4 g/L . . .
. o Los grupos funcionales de oxigeno en la Hussain y
4 Nonilfenol S$:,08=5 mM L .
. o superficie de nZVI1/BC mejoraron la col., 2017
Tiempo de reaccién=120 . -
min produccion de radicales sulfato.
Agua desionizada
Potencia de
ultrasonido=50W Eliminacion del 97,1%.
S,085=1 mM B ] .,
Z El tratamiento con ultrasonido mejoro la
pH=3 . L Gaoy col.,
5 Propanolol _ transferencia de masa en la solucion y,
nZVI=0,15 g/L o 2018
. S por tanto, la corrosion por ZVI para
Tiempo de reaccién=30 . . -
. liberar iones Fe**.
min
Agua desionizada
ZVI=2 g/L; Eliminacion del 96,6%.
S,08%=2,5 mM La menor degradacién del compuesto a Havat v col
6 Imidacloprid Tiempo de reaccion=80 una mayor concentracion de S;0g* se yaty col.,
. L ot 2019
min debio al efecto de autodepuracion

Agua desionizada

causado por los radicales sulfato
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Condiciones

Compuestos . .
# pul - Observaciones Referencia
objetivo experimentales
EY' 40 mg/L Eliminacion del 98,5%, bajo las
S$:06%=2,75-7,25 mM . - -
. o condiciones optimas (ZVI=40mg/L y
Tiempo de reaccion=120 9
. 8203 =5 mM).
. min - Los radicales sulfato jugaron un papel Palharim y
7  Propilparabeno Agua desionizada : )
. importante en la degradacién. col., 2020
Agua de grifo . 3
El t1/2 se increment6 3,8 y 81,8 veces
Efluente de MBR L .
. cuando se utilizé agua de grifo y efluente
(biorreactor de .
de MBR, respectivamente.
membrana)
nZVI-CA=0,2 g/L, En el sistema nZVI-CA/ S;0g> se obtuvo
(soportado con carbon Lo S
: la eliminacion completa de ampicilina en
activo, CA) .
- o 60 min. Zhang y col.,
8 Ampicilina S$2:085=1 mM . R , .
. L La inmovilizacion sobre carbén activo 2020
Tiempo de reaccion=60 L e .
min mejoro la estabilidad de ZVI y controld

Agua ultrapura

la lixiviacion de iones de Fe.

1.4.1.2 Efecto de las caracteristicas del ZVI

Las muestras de ZVI de diferentes origenes generalmente muestran un rendimiento diferente
en la eliminacion de contaminantes [Sun y col., 2016]. Esto se debe principalmente a que las
caracteristicas del ZVI, como son el area superficial, tamafio de particula, impurezas, entre
otras, son diversas entre los distintos tipos que existen (Figura 1.13).

Area

superficial y
tamarnio de
particula
_/"\

Sistemas
bimetalicos

Caracteristicas
del catalizador

Sistemas
soportados

Agentes
quelantes

Figura 1.13 - Caracteristicas del ZVI que pueden afectar a su eficiencia.
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1.4.1.2.1 Area superficial y tamafio de particula

El &rea de superficie especifica de las particulas de ZVI se presenta como una caracteristica
importante que influye en la adsorcién de contaminantes por ZVI. En general, se considera que
el aumento de la superficie, disminuyendo el tamafio de las particulas, mejora las tasas de
eliminacién de contaminantes [Choe y col., 2000; Yirsaw y col., 2016; Sun y col., 2016; Liuy
col., 2019].

o"2%°

Relacion superficie - volumen

Reactividad

Tamaiio de particula

Figura 1.14 - Relacién entre superficie, reactividad y tamafio de particula. (Modificada de:
Yirsaw y col., 2016)

El tamafio de las particulas también influye en su movilidad y estabilidad y, por tanto, en su
reactividad [Cuervo Lumbaque y col., 2019a]. Ambika y col. (2016) estudiaron el efecto del
tamafo de particula sobre la degradacion de fenol, evaluando diferentes particulas de hierro
grueso-zero valente (cZVI, entre 0,2 y 5 mm), meso-zero valente (mZVI, entre 15y 30 um) y
nano-zero valente (nZVI, menor de 100 nm). Los resultados indicaron que mzVI
proporcionaron una degradacion mayor, evitando desventajas como la aglomeracién y la baja
reactividad que presentaron cZVI1 y nZVI [Ambika y col., 2016]. En el estudio realizado por
Ma y col. (2018), el uso de nZVI proporciond una mayor eficiencia en la eliminacion de
norfloxacina, por la alta superficie especifica y la consiguiente mayor disponibilidad de sitios
activos, favoreciendo la corrosion de la superficie del catalizador y mejorando la formacion de
HO". A pesar de la alta reactividad, nZV1 tiene inconvenientes relacionados con el proceso de
preparacion. Las particulas pueden requerir medios de almacenamiento especiales para
mantener la reactividad, debido a su tendencia a la agregacion y pasivacion [May col., 2018].

Se ha sugerido que las particulas de mZV1 pueden ser especialmente adecuadas para su uso en
instalaciones de gran dimensiones y capacidad de tratamiento [Ambika y col., 2016; Cuervo
Lumbaque y col., 2019a].

1.4.1.2.2 Sistemas bimetalicos

El ZVI bimetalico (con metales de valencia cero como Cu, Ni, Pd, Ag y Bi) exhibe propiedades
supermagnéticas y puede separarse facilmente de la fase liquida bajo la influencia de un campo
magnético externo [Singh y col., 2012]. El metal agregado puede acelerar significativamente la
velocidad de corrosién de ZVI, aumentando su reactividad [Chen y col., 2018]. Se ha
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demostrado que estas particulas bimetalicas (Figura 1.1) presentan una mayor actividad, en
comparacion con los sistemas monometalicos. Por ejemplo, Ni/nZV1 y Cu/nZVI1 se han
utilizado como materiales altamente eficaces para eliminacién de productos farmacéuticos a pH
6 [Wuy col., 2018a] y de aguas residuales industriales a pH neutro [Feng y col., 2018]. Ademas,
el Ni se ha utilizado como catalizador para mejorar la estabilidad, evitando la oxidacién y
proporcionando una mejor estabilidad a la corrosion [Yazdanbakhsh y col., 2016].

1.4.1.2.3 Sistemas soportados

Las principales limitaciones del uso de ZVI como catalizador son la corrosion y su répida
agregacion de particulas. Sin embargo, estas deficiencias también pueden evitarse afiadiendo
grupos funcionales en su superficie [Zou y col., 2016; Mesa-Medina y col., 2021]. En la Figura
1.15 se muestra un esquema de la potencial combinaciéon de ZVI con otros metales, y sobre
diferentes tipos de soportes, junto con sus ventajas de uso y contribucion para mejorar el
tratamiento [Mesa-Medina y col., 2021].

Cu, Mg, Bi, Zn,Pd, Cd, ... Metales

— ZVI1
combinado w
. a capacida e
ZV1 Alt pacidad di
- Materiales arcillosos adsorcién
¢ . - s Caracteristicas notables
9 de intercambio i6nico -
* Eficiencia de coste
Caolinita, zeolita, montmorillonita, arcilla, paligorskita y * A"‘P“a disponibilidad . «  Prevencion de
bentonita, ... * Amigable con el medio la agregacion,
. ambiente corrosién Y
Materiales carbonosos pasivadon: ‘de
VYAY | | w——e{ * Abundancia en la pA'll
— soportado naturaleza - Interaccién vy
* Biocompatibilidad adsorcion  de
Carbén activado, grafeno, nitruro de carbono de grafito, » Amplia superficie contaminantes
hidrocarburo, ... * Alta resistencia quimica

. PVC,PVP,PVA, PAA, PFAO, quitosano, ...

* Propiedades electronicas

y fisicoquimicas notables

s B2 oTE

* Composicion libre de
metales

P
- Polimeros

Figura 1.15 - Esquema de las posibles combinaciones de ZVI con metales y diferentes tipos de
soportes (Modificada de: Mesa-Medina y col., 2021)

Con el fin de mejorar la estabilidad del ZV1 en suspensiones y durante el transporte, se han
utilizado diversos materiales como soportes o con fines de encapsulacion, incluidos biocarbédn
[Deng y col., 2018], carbén activo [Wu y col., 2018b], filosilicato de magnesio y aluminio
[Zhang y col., 2019], vermiculita [Yang y col., 2018; Zhao y col., 2019], bentonita [Weng y
col., 2017; Liy col., 2017; Bao y col., 2020; Wang y col., 2021], caolinita [Kakavandi y col.,
2019], zeolita [Adityosulindro y col., 2018], grafeno [Liu y col., 2014], esferas de carbono y
resina de poliestireno de carbono [Cuervo Lumbaque y col., 2019a; Pirsaheb y col., 2019].
Ademas, se han utilizado con éxito polimeros como PVP (polivinilpirrolidona) [Tian y col.,
2020; Xia y col., 2020] y biopolimeros como el alginato para inmovilizar diferentes especies
de hierro [Feng y col., 2018; Weng y col., 2018; Yi y col., 2018; Cuervo Lumbaque y col.,
2019Db].
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1.4.1.2.4 Agentes quelantes

El uso de agentes quelantes puede mejorar la eficiencia de degradacion de contaminantes ya
que el ZV1 libera especies de hierro disueltas que en presencia de agentes quelantes permiten
operar a diferentes valores de pH [Cuervo Lumbague y col., 2019b]. En pruebas que utilizaron
nZVl en presencia de diferentes agentes quelantes como EDTA, é&cido
dietilentriaminopentacético (DTPA), NTA, é&cido trans-1,2-ciclohexanodinitrilotetraacético
(CDTA), acido hidroxietilendiaminotetraacético (HEDTA), trietilentetraamina (TRTA) y
bromuro de hexadeciltrimetilamonio (CTAB)), se obtuvo que el EDTA presentaba el mejor
efecto quelante con ZVI con un porcentaje en peso de hierro de 91,3%, lo que podria solucionar
el problema de estabilidad del ZVI por sus aplicaciones en remediacion ambiental y
purificacion de agua [Allabaksh y col., 2010]. A pesar de ser el EDTA el que proporciona
mejores resultados, es importante recordar que no es la mejor opcion para remediacién de aguas
debido a que, como ya se comentoO previamente en este documento, se trata de una sustancia
toxica y no biodegradable. Correia de Velosa y col. (2013) estudiaron la degradacién de acido
2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) por nZV1 en presencia de Oz y utilizando diferentes agentes
complejantes (DTPA, EDTA, glicina, oxalato y citrato). Verificaron que la presencia de agentes
complejantes aumentd las constantes de degradacion y extendié el rango de pH operativo de 3
a 9, aunque solo EDTA mejord significativamente la degradacion de 2,4-D a pH 7 [Correia de
Velosa y col., 2013]. En la evaluacién del comportamiento de la degradacion de acetaminofen
con citrato y S;0s%, Deng y col. (2014) encontraron que cuando se aumentaba la dosis de citrato
de sodio podia competir con el farmaco por los radicales SO4™, reduciendo en consecuencia la
eficiencia de degradacion [Deng y col., 2014]. Este es uno de los principales problemas al usar
guelantes organicos, de los que debe minimizarse su concentracion para que no haya
competencia con el contaminante por los radicales oxidantes. Dong y col. (2017) analizaron la
degradacion de tricloroetileno (TCE) por nZVI 'y S,0s> en ausencia y presencia de EDTA (pH
inicial 7,3). La presencia de EDTA aument6 la degradacion de TCE por nZVI. Sin embargo, en
el sistema nZV1/S,0s%, la presencia de EDTA inhibid la degradacion de TCE. Llegaron a la
conclusion de que la presencia de EDTA posiblemente podria inhibir la precipitacion de iones
Fe2*/Fe®* en la superficie de nZVI1'y asi reducir la pasivacion superficial de nZVI. Sin embargo,
el EDTA podria contribuir a la rapida corrosion del nZV1 'y, por lo tanto, dar lugar a una corta
vida atil del nZV1. La generacion de una gran cantidad de iones Fe?* en poco tiempo causada
por EDTA también podria llevar a la eliminacidn de radicales sulfato, lo que limité la capacidad
de los radicales sulfato para la oxidacion de TCE [Dong y col., 2017].

Zhang y col. (2019) utilizaron ZV1 sulfurado (S-ZV1) junto con EDTA para eliminar rojo acido
73, mostrando los resultados en los cuales el quelante mejoro significativamente la eliminacion
del colorante, hasta 6,5 veces mas rapida que unicamente con ZVI [Zhang y col., 2019].

De acuerdo con lo visto en literatura el uso de agentes quelantes con ZVI se ha limitado en
general a procesos a pH por debajo de 5, con concentraciones elevadas tanto de ZVI como del
propio agente quelante. Aungue los resultados obtenidos en estos estudios han sido
relativamente satisfactorios, el uso de agentes quelantes a pH neutro o préximo a la neutralidad
no ha sido estudiado exhaustivamente. Por tanto, este estudio ha sido uno de los temas centrales
de esta Tesis Doctoral.
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1.4.1.2.5 Impurezas

Las diferentes particulas de ZVI que se han utilizado varian ampliamente en su composicion y
contenido de impurezas [Henderson y col., 2007; Velimirovic y col., 2013]. El hierro fundido,
generalmente producido por reduccion de mineral (Ej. hematita (a-Fe;Os3) y limonita
(Fe203-3H20)) por coque a alta temperatura, puede contener cantidades sustanciales de carbono
y silicio, y cantidades mas pequefias de metales de transicion (por ejemplo, Cu, Cr y Ni), asi
como otras impurezas como azufre. En cuanto a la presencia de carbono en las particulas de
ZV1, al actuar como sitios no reactivos, un alto contenido de carbono presente en el hierro
fundido puede disminuir su eficiencia [Lin y col., 2005; Velimirovic y col., 2013]. Se ha
sugerido que, para evitar el efecto negativo del carbono, su presencia no deberia exceder el
0,5% [Sun 'y col., 2016]. Muchos de los problemas ocasionados por las impurezas presentes en
el ZV1 se pueden evitar con la aplicacion de pre-tratamientos en el hierro, tal y como se comento
en la seccion 1.4.1.1.5 de esta Tesis Doctoral.

1.4.1.3 Efecto de la matriz de agua

La eficiencia del ZVI en la eliminacidn de contaminantes esta influenciada por la calidad de la
matriz del agua, y por tanto sus interacciones con los componentes disueltos. Los solutos tipicos
presentes en efluentes de agua natural y aguas residuales incluyen una amplia gama de aniones
(como cloruro, sulfato, nitrato o carbonato) y cationes, incluidos calcio y magnesio, asi como
la materia organica natural (Natural Organic Matter, NOM), que pueden ser captadores de
radicales (HO", SO4™, etc.) [Suny col., 2016; Cuervo Lumbaque y col., 2019a].

La absorcion de luz también puede tener un efecto inhibidor, debido a las sustancias presentes
en la matriz. También puede dar como resultado la formacion de complejos de hierro poco
activos y la competencia por los sitios cataliticos activos. Se ha encontrado que la presencia de
NOM causa una reduccién significativa de la eficiencia de los AOPs, debido a sus fuertes
propiedades de absorcion de luz y su alta reactividad con radicales oxidantes [Bang y col.,
2016]. En el caso del ZVI, el catalizador puede desactivarse por envenenamiento de los sitios
activos o ensuciamiento de la superficie, asi como por modificacion de la carga eléctrica
superficial debido a los efectos del pH o la fuerza idnica [Adityosulindro y col., 2018; Lado
Ribeiro y col., 2019]. Por otro lado, algunos solutos pueden mejorar el rendimiento del ZVI
facilitando la descomposicion de los recubrimientos de 6xido de Fe3* pasivantes o permitiendo
la formacidn de nuevas fases reactivas [Sun y col., 2016].

Considerando los aniones que se encuentran comunmente en el agua, el HCO3™ tiene una mayor
influencia que el SO4> 0 el NOs’, siendo el orden de inhibicion generalmente: HCOs > CI- >
S04% > Hy,PO4 > NO3 [Gao y col., 2018]. Los estudios han demostrado los efectos inhibidores
sobre la degradacion de contaminantes de HCO3 [Dong y col., 2018], CI'y COs* [Tan y col.,
2018], SO4> [Ziylan y col., 2015; Ma y col., 2018] y algunos cationes como Mg?*, Ca?*, Na*,
K* [Daneshkhah y col., 2017]. Sin embargo, en ocasiones algunas de estas especies pueden
actuar mejorando la eficiencia, por ejemplo, Agrawal y col. (2002) informaron que la influencia
de HCOs™ sobre el proceso depende principalmente de su concentracion y del tiempo de
exposicion, indicando que a concentraciones iniciales de 5 mM la tasa de eliminacion de
tricloroetano mejoraba en tiempos de exposicion cortos (4 — 6 h), y que para tiempos de
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exposicién superiores no se evidenciaba ninguna mejora adicional [Agrawal y col., 2002]. Biy
col. (2009) investigaron sistematicamente los mecanismos de los efectos provocados por los
carbonatos en la eficiencia de ZV1. Observaron que la eliminacion de 4-cloronitrobenceno por
ZVI (pH de trabajo igual a 10, en el que coexisten en similar concentracion HCO3 y CO3%)
mejoro debido a la presencia de bicarbonato a baja concentracion (<0.8 mM), donde se planteo
la hipotesis de que el Fe(OH). amorfo se formaba preferentemente a partir del FeCO3 formado
en la superficie, permitiendo que el CO3?" libre promoviera la corrosion del hierro. Sin embargo,
cuando la concentracion de carbonato era superior a 0.8 mM (hasta valores de 8 mM) se
formaba preferentemente FeCOs, que podia pasivar la superficie del hierro [Bi y col., 2009]. A
bajas concentraciones, los iones cloruro pueden tener un efecto positivo porque pueden
reaccionar con HO" para generar radicales dicloruro (Cl2™) y cloro (CI') que luego pueden
participar en la degradacion de los contaminantes [Martinez-Costa y col., 2018]. Por el
contrario, se ha descubierto que el fosfato inhibe la formacién de ROS y por tanto la
degradacion de compuestos organicos [Ling y col., 2018].

Luy col. (2018) informaron que la presencia de acidos himicos disminuy¢6 la degradacion del
acido p-aminobenzoico mediante ZV1/S,0g>". La competencia entre el contaminante y el 4cido
hdmico por las especies de radicales y el &cido himico que forma una capa hidrofébica sobre
la superficie de ZVI, reduce la velocidad de reaccion. Los iones de hierro y los &cidos himicos
reaccionan para formar particulas coloidales que forman una capa de pasivacion [Lu y col.,
2018]. Guo y col. (2020) estudiaron la eliminacion de sulfadiazina (SDZ) mediante ZV1/S;0s*
. En la evaluacion de diferentes concentraciones de SO4> (1 - 50 mM), se obtuvo que la
eficiencia de eliminacion de SDZ mejor6 con la adicion de SO4%. Los SO4? podria eliminar la
capa de pasivacion de la superficie del hierro, lo que aumentaria su actividad. Sin embargo, una
alta cantidad de SO4> podria conducir a la formacién de a-FeOOH (goethita) en la superficie
de ZVI [Guo y col., 2020].
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2 OBJETIVOS Y PLAN EXPERIMENTAL

2.1 Objetivos Generales

El trabajo de investigacion que se recoge en esta Memoria de Tesis Doctoral ha sido
desarrollado en el marco de dos proyectos de investigacion del Plan Nacional de Ciencia
titulados: “Tecnologias eficientes para la eliminacion de contaminantes de preocupacion
emergente, contenidos en Directiva 2013/39/CE o riesgo significativo segin Directiva
2008/105/CE (TRICERATOPS)” (referencia CTQ2015-69832-C4-1-R) y “Tecnologias solares
avanzadas que abordan diferentes tratamientos de aguas residuales y produccion de hidrogeno,
incluidos enfoques tecno-econdmicos (CALYPSOL)” (referencia RT12018-097997-B-C32).

Un objetivo general de esta Tesis Doctoral ha consistido en evaluar la eficiencia de la tecnologia
ZVI1 solar en combinacion con agentes oxidantes, aplicada como tratamiento terciario para la
eliminacién de MC a un pH préximo a la neutralidad, comparandolo con el proceso foto-Fenton
a pH circumneutro. Otro objetivo también de importancia ha sido la evaluacion de otros AOPs
novedosos como procesos de electro-oxidacion o basados en Os, también realizando una
comparativa con el proceso foto-Fenton a pH circumneutro. Y un objetivo fundamental ha sido
operar todos estos procesos a pH cercano a la neutralidad, ya que en todos los casos se ha tenido
como aplicacion fundamental su uso en el tratamiento terciario de efluentes de depuradoras
municipales. Estos efluentes no deben sufrir ninguna modificacién en su pH para su
tratamiento, que impediria un redso eficiente y sostenible.

2.2 Objetivos Especificos

Los objetivos generales presentan los siguientes objetivos especificos, que permitiran llevar a
cabo el desarrollo de estos:

1. Evaluar la adsorcién de los MC en la superficie de varias fuentes de hierro de valencia
cero (ZVI).

2. Determinar el efecto de la corrosion sobre la superficie de los ZVI1 utilizados, asi como el
efecto de la concentracion inicial de ZVI, agente oxidante y el pH en el rendimiento del
proceso.

3. Evaluar la eficiencia del proceso basado en ZVI utilizando diferentes agentes oxidantes, y
las mejoras posibles que se puedan producir bajo irradiacién solar utilizando diferentes
concentraciones iniciales de MC.

4. Evaluar el efecto de la concentracion inicial de diferentes oxidantes (se han elegido
peroxido de hidrogeno y persulfato).

5. Evaluar si la adicion de un agente complejante del hierro puede mejorar el rendimiento de
las fuentes de ZVI a pH circumneutro.

6. Estudiar el efecto de la presencia de diferentes iones inorganicos sobre la cinética del
proceso, junto al efecto del uso de agua de diferentes calidades y procedencia.
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7. Estudiar un nuevo ZVI sintetizado a partir de alpechin (residuo de la produccién de aceite
de oliva), evaluando su comportamiento tanto a escala de laboratorio como en planta piloto
en dos tipos de foto-reactores diferentes.

8. Comparar la eficiencia de todo lo anterior con el proceso foto-Fenton solar.

9. Aplicar diversos procesos basados en ozonizacion para la eliminacion de MC,
comparandolos con el proceso foto-Fenton solar a pH circumneutro.

10. Evaluar el proceso electro-Fenton y foto-electro-Fenton, comparandolos también con foto-
Fenton solar a pH circumneutro.

2.3 Plan Experimental

El Plan Experimental desarrollado para llevar a cabo la consecucion de los objetivos especificos
de esta Tesis Doctoral se presenta a continuacion.

1. Evaluar la adsorcién de los MC en la superficie de varias fuentes de hierro de valencia
cero (ZVI).

Se han seleccionado los MC que se utilizaran a lo largo del desarrollo del plan experimental:
atrazina, carbendacima, clorfenvinfos, diclofenaco, imidacloprid, pentaclorofenol, terbutrina y
tiametoxam, todos formando parte de mezclas de varios de ellos. Se ha establecido el método
de cuantificacion y analisis mediante UPLC/DAD, determinando, también, los limites de
deteccion y cuantificacion. Se ha evaluado la fotolisis, hidrdlisis y estabilidad de los MC
seleccionados junto a pruebas de adsorcién de los MC sobre la superficie de las fuentes
comerciales de ZVI1 seleccionadas para el desarrollo del trabajo.

2. Determinar el efecto de la corrosion sobre la superficie de los ZVI utilizados, asi como el
efecto de la concentracion inicial de ZVI, agente oxidante y el pH en el rendimiento del
proceso.

El efecto de estas variables sobre el tiempo de tratamiento y los consumos de agentes oxidantes
estan relacionados con la eficiencia del proceso y los costos operativos. Por lo tanto, para el
cumplimiento de este objetivo se ha incluido el estudio de la corrosion de las fuentes de ZVI
seleccionadas. Este proceso se llevard a cabo tanto a pH 4cido como a pH circumneutro y
evaluando cuatro mecanismos de corrosion: aire/ZV1, H202/ZV1, S,0s%/ZV1 y solar/ZV1. A
partir de estos resultados se pueden seleccionar las concentraciones a ensayar de ZVI y
oxidantes para cada una de las fuentes de ZV1 utilizadas a lo largo de esta Tesis Doctoral. Este
estudio también permite establecer el rendimiento del ZVI en condiciones cercanas a la
neutralidad y finalmente elegir las concentraciones de agentes oxidantes que se utilizaran
posteriormente.

3. Evaluar la eficiencia del proceso basado en ZVI utilizando diferentes agentes oxidantes, y
las mejoras posibles que se puedan producir bajo irradiacion solar utilizando diferentes
concentraciones iniciales de MC.

Las concentraciones iniciales de MC (en este caso atrazina, carbendacima, imidacloprid y
tiametoxam) seleccionadas han sido 1 mg/L, 100 pg/L y 20 pg/L. Las concentraciones mas
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elevadas se han utilizado para ajustar los diferentes pardmetros y finalmente con la mezcla de
MC a 20 pg/L de cada uno poder evaluar los procesos bajo condiciones lo més cercanas posible
a la realidad. Esta concentracion tan baja ha exigido ademas utilizar extraccién en fase sélida,
previa a la medida mediante UPLC/DAD.

4. Evaluar el efecto de la concentracion inicial de diferentes oxidantes (se han elegido
peroxido de hidrogeno y persulfato).

Para poder llevar a cabo el desarrollo de este objetivo se han estudiado diferentes
concentraciones de H.02 y S20s*. Se han evaluado los procesos tanto bajo condiciones de
oscuridad (ZVI/H,02 y ZVI1/S,0s%) como bajo radiacion solar natural (solar/ZVI1/H20; y
solar/ZV1/S;0s%). Los resultados permiten conocer las mejores concentraciones de agente
oxidante para el proceso, asi como determinar la fuente de ZVI més adecuada al objetivo de
degradacion marcado. Las condiciones de operacion méas adecuadas se han evaluado con la
mezcla de MC en baja concentracion, consiguiendo validar los resultados obtenidos
previamente.

5. Evaluar si la adicion de un agente complejante del hierro puede mejorar el rendimiento de
las fuentes de ZVI a pH circumneutro.

Tras determinar las condiciones mas adecuadas de trabajo se ha estudiado el efecto que produce
la adicion de un agente complejante bien conocido (&cido etilendiaminodisuccinico, EDDS),
trabajando a valores de pH proximos a la neutralidad. Al utilizar ZV1 como fuente de hierro se
produce la combinacion de un proceso heterogéneo que tiene lugar en la superficie del material
y un proceso homogéneo que tiene lugar con la lixiviacion del hierro a la solucion. El uso de
EDDS ayuda a mantener en disolucion ese hierro lixiviado y asi poder aumentar la eficiencia
del proceso. Se han estudiado diferentes concentraciones de EDDS aplicadas en el proceso
solar/ZV1/H20: y al proceso solar/ZV1.

6. Estudiar el efecto de la presencia de diferentes iones inorganicos sobre la cinética del
proceso, junto al efecto del uso de agua de diferentes calidades y procedencia.

Los iones inorgénicos presentes en el agua natural, como sulfatos, carbonatos/bicarbonatos,
cloruros, entre otros, asi como la materia organica, pueden dar lugar a diferentes efectos en la
eficacia en el proceso. Se han estudiado carbonatos/bicarbonatos y sulfatos en el proceso
solar/ZV1/S;0s% y carbonatos/bicarbonatos en el proceso solar/ZV1/H202, trabajando con la
mezcla de MC a 100 pg/L de cada uno y en agua natural. A continuacion, se ha trabajado a 20
ng/L de cada MC utilizando extraccion en fase solida (SPE, por sus siglas en inglés) para la
pre-concentracion de las muestras antes de su analisis en UPLC/DAD, con diferentes matrices
de agua para conocer la eficiencia del proceso.

7. Estudiar un nuevo ZVI sintetizado a partir de alpechin (residuo de la produccion de aceite
de oliva), evaluando su comportamiento tanto a escala de laboratorio como en planta piloto
en dos tipos de foto-reactores diferentes.

Se ha hecho un analisis completo a escala de laboratorio del nuevo material y de las condiciones
de operacion, siguiendo los mismos pasos descritos en los objetivos previos (Objetivos
especificos del 1 al 6), consiguiendo conocer la concentracion de agente oxidante y de ZVI méas
adecuada. Dichos resultados han permitido escalar el estudio a planta piloto, en dos tipos de
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foto-reactores: Colector Parab6lico Compuesto (CPC) y reactor Raceway Pond Reactor (RPR).
Se han evaluado diferentes concentraciones de ZV1 y diferentes alturas de liquido (Unicamente
en RPR).

8. Comparar la eficiencia de todo lo anterior con el proceso foto-Fenton solar.

Siempre que se ha considerado necesario, y para conocer hasta qué punto los nuevos desarrollos
pudieran producir mejores resultados que el proceso ya conocido de foto-Fenton solar, se han
realizado experimentos que permitian esta comparacion.

9. Aplicar diversos procesos basados en ozonizacion para la eliminacion de MC,
comparandolos con el proceso foto-Fenton solar a pH circumneutro.

Se han evaluado tres matrices de agua (agua desmineralizada, agua natural y agua simulada de
salida de EDAR), realizando pruebas en la oscuridad con Oz y O3/H>O>. Diferentes MC han
sido objetivo de estudio (clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina) y el consumo
de ozono para cada uno de los casos. Se ha combinado el ozonizador con un foto-reactor solar
CPC, para poder trabajar con radiacién solar natural, utilizando como matriz de agua el agua
simulada de salida de EDAR.

10. Evaluar el proceso electro-Fenton y foto-electro-Fenton, comparandolos también con foto-
Fenton solar a pH circumneutro.

Se ha evaluado el proceso foto-Fenton solar a escala planta piloto y trabajando a pH
circumneutro mediante el uso del complejo Fe**-EDDS (proporcion molar 1:2 Fe**:EDDS).
Estudiando, a continuacion, la estabilidad del complejo Fe**-EDDS en oscuridad mediante
electro-oxidacion y aplicando, ademas, el proceso foto-electro-Fenton solar. Por otro lado, se
han llevado a cabo ensayos de electro-Fenton para evaluar la degradacion de MC sin combinarlo
con energia solar, probando el efecto en el proceso de diferentes concentraciones de Fe3* y
diferentes valores de densidad de corriente. En todos los casos, los MC objetivos han sido
clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina.
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3 MATERIALES Y METODOS

3.1 Materiales

3.1.1 Reactivos

Los reactivos utilizados durante el desarrollo de esta Tesis Doctoral se encuentran en la Tabla

3.1.

Tabla 3.1 — Lista de sustancias utilizadas para la realizacion de los experimentos, detallando su uso y

proveedor.

Reactivo

Uso

Proveedor

Acetato amonico
Acetonitrilo
Acido acético
Acido arabigo

Acido clorhidrico

Acido etilendiamino-N, N’-
disuccinico 35% (p/v) en agua

Acido férmico
Acido fosforico
Acido hamico
Acido sulfarico
Acido oxalico di-hidratado
Acido tanico

Atrazina

Bicarbonato de sodio

Carbonato de sodio

Carbendacima

Clorfenvinfos
Cloruro de potasio
Diclofenaco

Extracto de carne

Reactivo para la medicion del
hierro
Fase movil para HPLC,
preparacién de muestras
Reactivo para la medicion del
hierro
Reactivo presente en la receta de
agua simulada

Limpieza de electro-celdas

Agente complejante de hierro

Reactivo para la preparacion de la
fase mévil en HPLC
Medida espectrofotométrica de
ozono en disolucién
Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Ajuste de pH y eliminacién de
carbonatos

Limpieza de reactores

Reactivo presente en la receta de
agua simulada

Contaminante objetivo

Reactivo presente en la receta de
agua simulada.
Reactivo para la medicién del
persulfato.

Sustancia para incrementar el
valor del CIT del agua natural
Sustancia para incrementar el
valor del CIT del agua natural

Contaminante objetivo

Contaminante objetivo

Reactivo presente en la receta de
agua simulada

Contaminante objetivo

Reactivo presente en la receta de
agua simulada
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Riedel-de-Haén
Sigma-Aldrich
J. T. Baker
Sigma-Aldrich
Panreac
Sigma-Aldrich
Merck
Merck
Sigma-Aldrich
J. T. Baker
Guinama
Panreac

Sigma-Aldrich

Panreac

Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich
J. T. Baker
Sigma-Aldrich

Grupo Servyeco
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Reactivo

Uso

Proveedor

1,10 Fenantrolina cloruro
monohidratado

Formiato de sodio
Fosfato monosddico
Fosfato de potasio
Goma arabiga

Hidréxido de Sodio

Imidacloprid
indigotrisulfonato de potasio
Laurilsulfato de sodio

Lignosulfonato sédico

Metanol

Nitrogeno técnico industrial

Pentaclorofenol
Peptona
Perdxido de Hidrogeno (30% p/v)
Persulfato de sodio
Sulfato de amonio
Sulfato de calcio di-hidratado

Solucion de titanio (V) oxisulfato

Sulfato de hierro (I1)
heptahidratado
Sulfato de hierro (I11)
monohidratado (75%)

Sulfato de magnesio
Sulfato sédico
Terbutrina
Tetrabutilamino hidrégeno sulfato
Tiametoxam

Yoduro Potasico

Reactivo para la medicion del
hierro
Fase movil HPLC para medida del
complejo Fe**-EDDS
Medida espectrofotométrica de
0zono en disolucion
Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Reactivo presente en la receta de
agua simulada

Ajuste de pH

Contaminante objetivo

Medida espectrofotométrica de
ozono en disolucién
Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Preparacion de patrones, fase
movil HPLC y extraccion en fase
solida
Evaporacion de muestras,
eliminacién de ozono y secado de
cartuchos de SPE

Contaminante objetivo

Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Agente oxidante en Fenton y foto-
Fenton

Agente oxidante

Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Reactivo presente en la receta de
agua simulada

Reactivo para la medida de H20-

Catalizador. Reactivo de Fenton y
foto-Fenton
Catalizador. Reactivo de Fenton y
foto-Fenton
Reactivo presente en la receta de
agua simulada
Electrolito EF y fuente de SO4> en
el agua natural

Contaminante objetivo

Fase mévil HPLC medida del
complejo Fe**-EDDS

Contaminante objetivo

Reactivo para la medicion del
persulfato
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Merck
Riedel-de-Haén
Sigma-Aldrich
Riedel-de-Haén

Panreac
J. T. Baker
Bayer Hispania S.A.
Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich

Sigma-Aldrich

J. T. Baker

Carburos metalicos

Sigma-Aldrich
Panreac
Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich
Panreac
Panreac
Riedel-de-Haén
Panreac
Panreac
Panreac
Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich
Sigma-Aldrich

Sigma Aldrich
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3.1.2 Matrices de agua

En la experimentacion de esta Tesis Doctoral se han empleado diferentes matrices de agua.
Desde agua desmineralizada y natural hasta aguas residuales municipales reales y/o simuladas.

Agqua ultrapura: Se obtuvo agua de calidad ultrapura (Milli-Q) a partir de agua desmineralizada
tratada por un sistema de agua ultrapura Milli-Q® de Merck Millipore (Figura 3.1). El agua
obtenida present6 una conductividad de 0,054 uS/cmy un COD méximo de 0,3 mg/L.

Milli=Q

Figura 3.1 - Sistema de agua ultrapura Milli-Q® de Merck Millipore

Agua Desmineralizada: La Plataforma Solar de Almeria (PSA) cuenta con una planta de
tratamiento de agua que suministra agua desmineralizada a todas las instalaciones. El proceso
consta de varios pasos, en los cuales el agua se filtra con Silex®, luego se clora y se filtra
nuevamente (5 um). Posteriormente, se lleva a cabo un proceso de 6smosis inversa (membranas
de poliamida) y finalmente una etapa de electro-desionizacion que favorece la eliminacion de
iones no retenidos por 6smosis inversa.

Las caracteristicas principales del agua desmineralizada son: conductividad <10 pS/cm, cloruro
<0,8 mg/L, nitrato <0,5 mg/L y COD < 0,5 mg/L.

Agua Natural: El agua de la PSA proviene de un pozo en Los Llanos de Tabernas, Almeria.
Esta agua se caracteriza por tener una muy alta dureza y carga ionica, por lo que para la
realizacion de los experimentos se mezcla al 50% con agua desmineralizada con el objetivo de
asemejarse a aguas de origen natural mas habituales. Los parametros caracteristicos se
presentan en la Tabla 3.2.
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Tabla 3.2 — Caracterizacion del “Agua Natural”.

Parametros principales Unidades Valores

Conductividad mS/cm 13-1/4
pH - 74-81
COoD mg C/L 02-19
HCOs mg/L 356 — 560
Ca** mg/L 12 -50
Mg?* mg/L 22-35
K* mg/L 3-6
Na* mg/L 173 — 247
S04 mg/L 63 -128
CI mg/L 129 -189

NO3 mg/L 5-9

Durante el desarrollo de parte de esta Tesis Doctoral se estudio el efecto de SO42y CO3?>/HCO3"
sobre el proceso, para ello la concentracion se modificé de acuerdo con el plan experimental
abordado, tal cual se comentara en las secciones correspondientes de Resultados y Discusion.

Agua Simulada de Salida del Tratamiento Secundario de una EDAR: La preparacion del agua
simulada de salida del tratamiento secundario de una EDAR se baso en la siguiente receta
[APHA Standard Methods, 1998] donde se adicionan compuestos inorganicos y organicos para
obtener las caracteristicas tipicas de un efluente de EDAR. Los compuestos inorgénicos fueron
los siguientes: 96 mg/L de NaHCOs3, 60 mg/L de CaSO4-2H>0, 60 mg/L de MgSQOs4, 4 mg/L de
KCI, 26,6 mg/L de (NH4)2SO4 y 7,0 mg/L de KoHPO4. Mientras, los compuestos organicos
fueron: 1.8 mg/L de extracto de carne, 2,7 mg/L de peptona, 4,2 mg/L &cido himico, 4,2 mg/L
de &cido tanico, 2,4 mg/L de lignosulfato sédico, 0,9 mg/L de laurilsulfato de sodio, 4,7 mg/L
de goma arabiga, 5,0 mg/L de &cido arabigo, aportando 10 mg/L de COD [Zhang y col., 2007].

Esta agua simulada se prepar6 siempre el dia previo a los experimentos y se dejé mezclar
durante la noche para asegurar la solubilidad completa de todas las especies.

Efluente de EDAR: El efluente secundario de EDAR se recogi6 de la depuradora de aguas
residuales de El Bobar en Almeria, Espafia. Esta planta tiene una capacidad de tratamiento de
315.000 habitantes equivalente y recoge las aguas residuales de la ciudad y pueblos cercanos.
El efluente recogido, una vez llevado a las instalaciones de la PSA, se paso a través de un filtro
de arena (75 um), seguido de una microfiltracion con cartuchos de 25 umy 5 um, en ese orden
respectivamente, para eliminar mas del 95% de los sélidos en suspension. El efluente final se
almacen6 a 4 °C hasta su utilizacion para los experimentos. La Tabla 3.3 presenta los parametros
caracteristicos de este efluente secundario de EDAR.
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Tabla 3.3 — Caracterizacion del efluente secundario de EDAR

Pardmetros Principales Unidades

Valores

Conductividad mS/cm
pH :
COoD mg C/L
HCOs mg/L
Ca* mg/L
Mg?* mg/L
K* mg/L
Na* mg/L
SO4* mg/L
Cl mg/L
NO3z mg/L

3.1.3 Microcontaminantes organicos

24-32
74-177
153-19,7
500 — 585
86 — 103
39-63
2638
261 - 297
123 - 152
418 - 580
3-5

La seleccidon de los microcontaminantes (MC) objetivo que se han estudiado en este trabajo se
ha llevado a cabo sobre la base de la Directiva 2013/39/UE que aborda las sustancias prioritarias
para la politica del agua. Los MC se han seleccionado de acuerdo con su abundancia en los
efluentes de las plantas de tratamiento de aguas residuales, su solubilidad en agua, su estabilidad
frente a la hidrdlisis y fotolisis y la facilidad de su analisis. A continuacion, se presentan tanto
la descripcion como las principales caracteristicas de los MC utilizados a lo largo del desarrollo
de esta Tesis Doctoral (Fuente: Pesticides Properties DataBase (PPDB) [Pesticides Properties

DataBase (PPDB), 2007].

o ATRAZINA: herbicida triacinico. Es una sustancia prioritaria en el agua desde 2008
(2008/105/CE). Se utiliza para el control de malezas y gramineas latifolianos y tiene una
accion selectiva y sistematica (inhibe la fotosintesis, fotosistema I1) con actividad residual

y foliar.
ATRAZINA

Nombre sistematico (IUPAC) 1.3 5-triazina-2 4-diamina

N° CAS 1912-24-9
Formula C8H120|N5
Peso molecular, g/mol 215,68
Solubilidad (20°C), mg/L 35

Tipo Herbicida

Efectos en humanos . . .
sistema respiratorio

6-cloro-4-N-etil-2-N-propan-2-il-

Irritante para la piel, los ojos y el

HN/"‘\

A

CHs N"SN

CHa

o CARBENDACIMA: fungicida de uso agricola. Actta inhibiendo el desarrollo de los tubos
germinativos de los hongos. Esta sustancia se encuentra bajo el Reglamento de Ejecucién

de la UE 2015/408.
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CARBENDACIMA

Nombre sistemético (IUPAC)

Metil N-(1H-bencimidazol-2-il)
carbamato

N° CAS 10605-21-7 N H
Férmula CoHoN3O, \_N._OCHgz
Peso molecular, g/mol 191,21 >/ Y

Solubilidad (20°C), mg/L 29 (pH 4) N
Tipo Fungicida, Metabolito H

Efectos en humanos

o

@)

Téxico para la
reproduccion/desarrollo

CLORFENVINFEOS: insecticida organofosforado que se utiliza para el control de plagas

domésticas como moscas, pulgas y ratones. Se ha considerado una sustancia prioritaria en
el agua desde 2008 (2008/105/CE). Este compuesto se ha utilizado como pesticida
comercial organofosforado. Esta clase de pesticidas deben su toxicidad a la capacidad de
interferir en la transmision de impulsos nerviosos, provocando la paralisis y
consecuentemente la muerte.

CLORFENVINFOS

Nombre sistemético (IUPAC)

(EZ)-2-cloro-1-(2,4-
diclorofenil)vinil dietil fosfato

N° CAS 470-90-6 cl

Formula C1oH14C1304P | o

Peso molecular, g/mol 359,6 N~
Solubilidad (20°C), mg/L 145 O-P-0" "CHg
Tipo Insecticida Cl Cl O._CHs

Alterador endocrino

Efectos en humanos Neurotéxico

o

Inhibidor de la colinesterasa

DICLOFENACO: es un farmaco antiinflamatorio no esteroideo de uso comun que se
utiliza para tratar el dolor leve a moderado, o los signos y sintomas de la osteoartritis. Esta
sustancia se encuentra listada dentro de la Normativa 2013/39/UE.

DICLOFENACO

Nombre sistemético (IUPAC)

2-[2-(2,6- 0
dicloroanilino)fenil]écido acético

N° CAS 15307-79-6 | N
Férmula C14sH11Ci2NO, ¢ H ONa
Peso molecular, g/mol 296,15 N
Solubilidad (20°C), mg/L 2,73
Tipo Antiinflamatorio Cl

o IMIDACLOPRID: es un insecticida neonicotinoide aprobado para su uso en la UE con

ciertas restricciones para cultivos con flor. Es una sustancia prioritaria en el agua desde
2015 (2015/495/UE). Se encuentra incluido como insecticida toxico en la Directiva de la
UE 2018/840. Se comercializa para el control de plagas, tratamiento de semillas, insecticida
en aerosol, control de termitas, de pulgas.
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IMIDACLOPRID

Nombre sistemético (IUPAC)

N° CAS

Férmula

Peso molecular, g/mol
Solubilidad (20°C), mg/L

Tipo

(NE)-N-[1-[(6-cloropiridin-3-
il)metil] imidazolidin-2-
iliden]nitramida

138261-41-3

N
{ S Nos
N N
CoH10CIN5O;

H
255,66 AN
610 |
P
N

Insecticida neonicotinoide

Cl

o PENTACLOROFENOL: Se ha utilizado como plaguicida y para preservar la madera. La

UE ha limitado su uso y ha sido considerado como una sustancia prioritaria desde 2008

(2008/105/CE).
PENTACLOROFENOL
Nombre sistemético (IUPAC) 2,3,4,5,6 - pentaclorofenol
N° CAS 87-86-5
Formula CsClsOH/CgHCIs0O
Peso molecular, g/mol 266,34 OH
Solubilidad (20°C), mg/L 10
Ti Plaguicida y herbicida de accion Cl Cl
ipo J
multiple
Carcindgeno
Alterador endocrino Cl Cl
Irritante de piel, ojos y vias
Efectos en humanos respiratorias Cl
Afecta la reproduccion y
desarrollo

Neurotdxico, Bioacumula

o TERBUTRINA: es un herbicida triacinico. Sustancia prioritaria en el agua desde 2013
(2013/39/UE). Se utiliza para el control de malezas y gramineas latifoliadas y tiene una
accion selectiva y sistematica (inhibe la fotosintesis, fotosistema 1), se adsorbe a través de
raices y follaje y se transloca como actividad residual y foliar.

TERBUTRINA

Nombre sistematico (IUPAC)

N° CAS

Férmula

Peso molecular, g/mol
Solubilidad (20°C), mg/L
Tipo

Efectos en humanos

N2-tert-butil-N4-etil-6-
(metilsulfanil)-1,3,5-triazina-2,4-

diamina
886-50-0 SCHs
C1oH19NsS
241,36 N™ N
25 __ N )\ )\ )rCH;;
Herbicida Hs;C

H CHa

Disruptor endocrino
Irritante para los 0jos
Posible cancerigeno humano
(USEPA")

*USEPA: U.S. Environmental Protection Agency

o TIAMETOXAM: es un pesticida neonicotinoide utilizado para controlar una amplia gama
de plagas comunes. Sustancia prioritaria en el agua desde 2015 (2015/495/UE). Se
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encuentra incluido como pesticida téxico en la Directiva de UE 2018/840. Su modo de
accion es sistémico con accion por contacto y estomago.

TIAMETOXAM

(NE)-N-[3-[(2-cloro-1,3-tiazol-5-

Nombre sistemético (IUPAC) il) metil]-5-metil-1,3,5- o NO>
oxadiazinan-4-iliden]nitramida I\J| / N

N° CAS 153719-23-4 /_[ \

Formula CsH1oCIN5O3S HsC. N )\ N S)\ Cl

Peso molecular, g/mol 291,72 )

Solubilidad (20°C), mg/L 4100 0]

Tipo Insecticida neonicotinoide

3.1.4 Fuentes comerciales de Hierro de Valencia Cero

A lo largo del desarrollo de esta Tesis Doctoral se utilizaron diferentes fuentes comerciales de
ZV1 (Figura 3.2):

O

o

Lana de acero (denominada como ZVI1-SW) suministrada por Indalim (Espafia).

Microesferas de ZV1 con un tamafio de particula de 1 um, proporcionadas por BASF
Chemical (denominada como ZVI-MS).

Microesferas de polvo de ZVI proporcionadas por Sigma-Aldrich (denominada como
ZVI-S).

Nanoparticulas de ZV1 encapsuladas en carbono con un tamafio de particula de 150 nm
+ 50 nm y una superficie de 190 m?/g, creadas a partir de un residuo de la produccion
de aceite de oliva (alpechin) (ZVI-OMW) vy proporcionadas por la empresa
SMALLOPS (Espafa).

Figura 3.2 - Fuentes comerciales de ZVI: a) ZVI-SW, b) ZVI-MS, ¢) ZVI-S y d) ZVI-OMW

La composicion de estas fuentes de ZVI, indicadas por los fabricantes se presenta en la Tabla
3.4. El analisis morfologico de cada fuente de ZV1 (Figura 3.3) se llevo a cabo utilizando
microscopia electronica de barrido, cuyo fundamento tedrico se indica en el apartado 3.2.6 de
este documento (Apartado 3.2.6 de Materiales y Métodos).
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Figura 3.3 - Analisis morfoldgico de las fuentes de ZVI: a) ZVI-SW, b) ZVI-MS, ¢) ZVI-Sy d) ZVI-
OMW.

Tabla 3.4 — Composicion principal de las fuentes comerciales de ZVI

ZVI-SW ZVI-MS ZVI-S ZVI-OMW
97,8% Fe

74,6 % Fe 06-09%C . i

23,5 % Ni 0,6-0,9% N >99%Fe 44,5% Fe
03-050
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3.2 Técnicas analiticas

3.2.1 Parametros fisico-quimicos

Medida de pH: El pH se midié mediante un metodo potenciométrico a traves de un electrodo
de pH. Este electrodo suele combinar el electrodo de referencia y el de medicion en el mismo
cuerpo de vidrio. El electrodo de medida esta compuesto por un bulbo de vidrio selectivo para
iones de hidronio lleno de un electrolito, generalmente una solucion de KCI (3 mM), en contacto
con un electrodo de referencia interno. El electrodo de referencia es un hilo metalico de plata o
cloruro de plata con una junta protectora, generalmente de vidrio o ceramica, que evita la
mezcla con el electrolito de relleno a la vez que permite cerrar el circuito.

En el desarrollo de esta Tesis Doctoral el equipo utilizado para las medidas de pH fue un pH-
metro portatii LAQUAact PH110 (HORIBA) (Figura 3.4), calibrado periédicamente con
soluciones estandar de pH 4,01, 7 y 10,01 de HORIBA. Ademas, en ocasiones se realizaron
medidas de pH con un pH-metro modelo GLP 22 de Crison con un electrodo 50 10 T (Hach)
integrado.

LAQUA&act

Figura 3.4 - pH-metro portétil LAQUAact PH110 utilizado para determinar el pH.

Medida de Conductividad: La conductividad eléctrica es la capacidad de una sustancia de dejar
pasar la corriente eléctrica a traves de ella, medida habitualmente en S/m. En medio acuoso esta
relacionada con la presencia de sales cuya disociacion genera iones positivos y negativos
capaces de transportar los electrones lo cual es crucial ya que determina la resistencia de la
solucion.

Para la medicion de la conductividad eléctrica de una solucidn se utiliza un conductimetro. Su
funcionamiento consiste en la aplicacion de un campo eléctrico entre dos electrodos sumergidos
en la solucion objetivo, determinando la resistencia eléctrica. En esta Tesis Doctoral se utilizo
un medidor de conductividad GLP 31 de CRISON (Figura 3.5).

88



MATERIALES Y METODOS

]

Figura 3.5 - Medidor de conductividad disponible en el Laboratorio de Tratamientos Solares del
Agua en la PSA.

Medida de Oxigeno Disuelto: Un oximetro (medidor de oxigeno) nos permite obtener la
cantidad de oxigeno disuelto (OD) presente en liquidos. Normalmente se utilizan dos escalas
de medicidn, concentracién (mg/L) o porcentaje de saturacion (%), que se define como el
porcentaje de oxigeno disuelto en 1 L de agua, respecto a la cantidad méxima de oxigeno
disuelto que puede contener 1 L de agua en contacto con el aire.

En esta Tesis Doctoral para las medidas de oxigeno disuelto en el agua se utilizé una sonda de
oxigeno disuelto portatil OXI 45+ de CRISON (Figura 3.6). La cual, ademas de obtener
medidas de OD (mg/L o %), nos permite obtener la temperatura de la muestra. En este
dispositivo la presion atmosférica y el contenido de sal se corrigen automaticamente. Las
medidas de OD se realizaron de forma directa hasta conseguir la estabilizacion de estas.

Figura 3.6 - Oximetro portéatil OXI 45+ de CRISON para la medicién de OD.

Medida de Turbidez: La turbidez se define como la propiedad 6ptica de una suspensién que
provoca la dispersion de la luz evitando su transmision a través de la solucion. Una mayor

89



MATERIALES Y METODOS

cantidad de sélidos en suspension en el liquido implica un mayor grado de turbidez, indice que
en agua potable y aguas residuales o tratadas implica una menor calidad.

Las mediciones se realizaron mediante nefelometria siguiendo el método 180.1 de USEPA. Se
aplica un haz de luz a la solucion y la luz dispersa se mide con un detector en un angulo de 90°
desde el haz incidente. La densidad de particulas se calcula en funcion de la luz dispersada en
el detector y los resultados se expresan en unidades nefelométricas de turbidez (Nephelometric
Turbidity Units, NTU).

Para las mediciones se utilizo un turbidimetro 2100AN de Hach (Figura 3.7), que permite una
cuantificacion de 0,1 a 4000 NTU. La calibracion del equipo se realizd siguiendo el
procedimiento del fabricante, utilizando un Hach 2100AN (estandares de formacina
estabilizada 1S Stablcal®: 0,1, 20, 200, 1000 y 4000 NTU). Se dispone de una lampara LED
como fuente emisora de luz de 525 nm y dos sensores dispuestos con angulos de 90° y 180°
para la luz dispersa y transmitida, respectivamente. La medida de la turbidez se realiza mediante
un célculo algoritmico teniendo en cuenta las dos sefiales que llegan al detector. La turbidez de
las muestras de agua se midid en una cubeta de vidrio cilindrica compatible con el turbidimetro,
cuyo contenido de agua se homogeneizd justo antes de colocar la muestra y se registro el valor
de turbidez inmediatamente, para evitar los efectos de la precipitacion de particulas.

Figura 3.7 - Equipo de medicion de turbidez (turbidimetro 2100N de Hach) disponible en el
Laboratorio de Tratamientos Solares de Agua de la PSA.

3.2.2 Medidas espectrofotométricas

3.2.2.1 Medida del hierro en disolucion

La medicion del hierro se realizo siguiendo la norma ISO 6332 por el método
espectrofotométrico utilizando 1,10-fenantrolina. Este procedimiento se basa en la reaccion
entre el Fe?* disuelto y tres moléculas de 1,10-fenantrolina (R. 3.1) formando un complejo rojo
cuya absorbancia se mide a 510 nm. Para conseguir una correcta formacién del complejo, se
necesita pH acido. Se utiliza una solucién tampon de acido acético y acetato de amonio, por lo
que el valor de pH varia entre 3y 3,5, lo que favorece todas las reacciones de Fe?".
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3C,,HgN, + Fe** - [(Cy,HgN,)Fe]? (3.1)

Este tipo de andlisis se realiza agregando a 4 mL de muestra (filtrada con un filtro de nylon de
0,45 um de ASIMIO), 1 mL de 1,10-fenantrolina (1 g/L), y 1 mL de solucién tampon (250 g/L
de acetato de amonio y 700 mL/L de &cido acético). Las muestras se miden a 510 nm en una
cubeta de cuarzo de 1 cm con un espectrofotometro Evolution 220 UV-Visible de Thermo
Scientific (Figura 3.8).

En las muestras de agua, el hierro total estd cominmente presente como una mezcla de hierro
ferroso y férrico. Por lo tanto, para medir el hierro total en la muestra se agrega un agente
reductor (acido ascorbico), para reducir el hierro férrico a hierro ferroso y evitar cualquier otra
interferencia oxidante en la medicién. De modo que, se afiade una pequefia cucharada de acido
ascorbico a la muestra.

Si la muestra es incolora, el blanco del equipo se realiza con agua desmineralizada. Si el agua
es coloreada, el blanco se prepara con una solucion de 4 mL de muestra mezclada con 1 mL de
solucion tampdn y 1 mL de agua desmineralizada, reemplazando de este modo la fenantrolina
por agua, compensando asi las interferencias por color. Los resultados de la concentracion de
hierro se obtienen directamente de una curva de calibracion interna (Ec. 3.1), en el rango de
0,25 a 7,5 mg/L, diluyendo la muestra cuando sea necesario.

Conc. (@) _ Abs. (510 nm)

- (R? = 0,999) Ec.3.1

0,132

D D © §
=20 9 4

Figura 3.8 - Espectrofotometro Evolution 220 disponible en el Laboratorio de Tratamientos
Solares de Agua de las instalaciones de la PSA.

3.2.2.2 Medida del peréxido de hidrégeno

La concentracion de H>O> en las muestras de agua se determind mediante un método
espectrofotométrico siguiendo el protocolo DIN 38402H15. Este método colorimétrico se basa
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en la formacion del complejo [Ti(0,)(OH)(H,0)s]" entre el reactivo Oxisulfato de Titanio
(IV) y el H202 en solucion. Este complejo tiene una coloracion amarilla, como consecuencia de
una banda de absorcion maxima a 410 nm.

El procedimiento experimental para la determinacién de H202 en muestras de agua consiste en
la mezcla de 5 mL de una muestra filtrada (filtro de jeringa de ASIMIO de 0,45 um) con 0,5
mL de solucion Oxisulfato de Titanio (IV) (esta solucion se utiliza tal cual se recibe de Riedel-
de-Haén). Esta reaccién conduce a la formacion instantanea del complejo amarillo mencionado,
siendo estable durante al menos 10 horas. La absorbancia se midié con un espectrofotometro
Evolution 220 UV-Visible (Figura 3.8) a 410 nm. Se utiliz6 agua desmineralizada para hacer
el blanco del equipo cuando las muestras fueron incoloras. En el caso de muestras coloreadas,
el blanco se prepard con una solucion de 5 mL de muestra mezclada con 0,5 mL de agua
desmineralizada.

La concentracion de H>O> en las muestras se calculd mediante una recta de calibrado obtenida
a partir de los datos de absorbancia medidos en diferentes disoluciones patron de 0,5 a 60 mg/L
(Ec. 3.2). Las muestras fueron diluidas cuando la concentracion esperada era superior a 60
mg/L.

(R? = 0,999) Ec.3.2

mg) _ Abs. (410 nm)

cone. (29 =
one ( L 0,0226

3.2.2.3 Medida del anién persulfato

Se utilizd un método espectrofotométrico para la medicion del anion persulfato (S20s%)
adoptado por Liang y col. (2008) [Liang y col., 2008]. Este método esta basado en la oxidacion
del ion yoduro, el cual reacciona con el anién persulfato y cuyo producto (yodo molecular)
presenta un maximo de absorcién a 352 nm (R. 3.2).

S,0%~ 4+ 21~ - 2502~ + 1, (3.2)

La reaccion se lleva a cabo en presencia de NaHCOs3 para evitar la previa oxidacion del ion
yoduro en presencia de O». El tiempo necesario para la determinacion espectrofotométrica una
vez afiadidos los reactivos, se fijo en 15 min debido a que transcurrido este tiempo y en
condiciones de exceso de yoduro la oxidacién es completa.

Las medidas se realizaron afiadiendo 1 mL de muestra a 0,5 mL de una disolucion de NaHCOs3
(50 g/L) y 3,5 mL de una disolucién de KI (71,4 g/L). Tras ello, se agitd la mezcla y se dejo
reaccionar durante 15 min, observandose la formacién de color amarillo. A continuacion, se
midioé la absorbancia en un espectrofotdmetro Evolution 220 UV-Visible (Figura 3.8) a 352 nm
en una cubeta de cuarzo de 1 cm de paso de luz.

La cuantificacién del anion persulfato se realizd mediante una recta de calibracion empleando
una disolucion estandar de Na.S:0g 0,01 a 0,75 mM (Ec. 3.3). Las muestras con mayor
concentracion se diluyeron con agua desmineralizada antes de su analisis.
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(R? = 0,999) Ec.3.3

mg) _ Abs.(352nm)

cone. (22 =
one ( L 45374

3.2.2.4 Medida del ozono en disolucién

La concentracion de ozono en disolucion se determind mediante el método colorimétrico
indigo, el cual se basa en la relacion entre el ozono molecular y el enlace C=C del
indigotrisulfonato [Clesceri y Greenberg, 1998].

Para poder determinar la concentracién de ozono en las muestras primero se prepard una
solucién madre de indigo (agua ultrapura y 1 mL de &cido fosforico y, mientras se agitaba
suavemente, se agregaron 770 mg de indigotrisulfonato de potasio y se enrasé el matraz a 1 L
con agua ultrapura). El matraz debe estar cubierto con papel aluminio y permanecer en agitacion
alrededor de 1 h. Reactivo de indigo Il (Indigo Reagent I1): 100 mL de la solucién madre de
indigo, 10 g de dihidrogenofosfato de sodio (NaH2PO4) y 7 mL de acido fosférico, enrasando
a 1 L con agua ultrapura.

Medicion de ozono: 10 mL de Indigo Regent I, 10 mL de muestra y completar a 100 mL con
agua desmineralizada (Figura 3.9). Se debe medir la absorbancia de la solucién obtenida (Figura
3.8) a 600 nm en menos de una hora en el espectrofotometro. EIl blanco se preparé mediante el
mismo procedimiento reemplazando la muestra por agua desmineralizada.

Figura 3.9 - Muestras para medir el ozono en disolucion.

Finalmente, la concentracién de ozono acuoso se calculé usando la siguiente ecuacion (Ec. 3.4):
(mg) _ 100 - AAbs

S\'L/)™ fv
Donde, 100 es el volumen del matraz utilizado (mL), 4Abs es la diferencia de absorbancia entre

el blanco y la absorbancia de la muestra (Abs Blanco — Abs Muestra), V es el volumen de la
muestra (10 mL) y f es un factor fijo (0,42).

Ec.3.4

3.2.3 Medida del carbono organico disuelto

El Carbono Organico Disuelto (COD) es la cantidad de carbono organico contenida en una
muestra de agua después de la filtracion a traves de un filtro de 0,45 um. Este pardmetro se
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midié en un analizador de carbono organico total TOC-L de Shimadzu equipado con un
muestreador ASI-L (Figura 3.10). EI COD se obtiene de la diferencia entre el carbono total
disuelto (CTD) y el carbono inorgénico disuelto (CID) medidos en el agua objetivo.

Figura 3.10 - Shimadzu TOC-L disponible en el Laboratorio de Tratamientos Solares de Agua de
las instalaciones de la PSA.

El CTD se analiza por oxidacion directa a CO2 en una camara de combustion de forma tubular
que se llena con catalizador de platino fijado sobre esferas de alimina y una vez introducida la
muestra la cdmara alcanza una temperatura de 680 °C. Los gases generados se extraen a través
de aire de alta pureza a 150 mL/min, tras lo cual se enfrian y se secan para que un detector de
infrarrojos no dispersivo (NDIR) puede evaluar la cantidad de CO; generado. En el NDIR una
sefial analdgica es convertida por un convertidor analdgico/digital obteniendo un area de pico
que es evaluada por el software del equipo.

La medicion de CID se basa en la descomposicion de los carbonatos y bicarbonatos cuando la
muestra se introduce dentro de un reactor donde se bombea aire en presencia de &cido fosférico
(25% p/v). Nuevamente, el NDIR se usa después de arrastrar el CO2 generado con aire de alta
pureza.

La calibracion con estandares analiticos es necesaria para tener curvas de calibracion internas
disponibles en el software, permitiendo que el equipo proporcione valores de concentracion
directamente. Se utiliz6 una solucién de hidrogenoftalato de potasio en agua ultrapura para
determinar el CTD y una solucion de 50 — 50% de Na.COz y NaHCO3 para determinar el CID.
Los rangos de la curva de calibracién son: 1 — 10, 10 — 50, 50 — 250, 250 — 1000 y 1000 — 4000
mg/L paraCTDy 0,5 - 2,5, 2,515, 15 — 75, 75 — 250 y 250 — 1000 mg/L para CID. R? esta
cerca de 1 para todos los rangos con una desviacién estandar de alrededor del 1,5%.
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Cuando CTD y CID en una muestra son similares y elevados, dado que el COD se calcula como
la diferencia entre ambos, es necesario eliminar el CID de la muestra (para una correcta
cuantificacion del COD) agregando dos o tres gotas de acido y dejando agitar antes de su
inyeccion.

Las calibraciones se realizan periodicamente para asegurar el correcto funcionamiento del
equipo, ademas de inyectar soluciones estandar.

Antes del andlisis, todas las muestras se filtraron a través de un filtro de nylon de 0,45 pm
(ASIMIO).

3.2.4 Cromatografia ionica

La concentracion de iones (Cl, NOs,, SOs*, Na*, K*, Ca?*, Mg?") se determind mediante
cromatografia de intercambio i6nico, un método capaz de medir iones y otras moléculas muy
polares disueltas en agua. El andlisis se basa en la separacion de moléculas segin sus
propiedades de carga eléctrica. Consta de dos fases: la fase estacionaria o intercambiador de
iones y la fase movil. La fase estacionaria es una resina de intercambio iénico que contiene
grupos funcionales ionicos fijados en la superficie que interactlan reversiblemente con iones
cargados opuestos del analito. La fase madvil consiste en una solucion acuosa de iones (disueltos
en agua ultrapura) que compiten con los analitos por los puntos activos de la fase estacionaria.

Dependiendo de la carga de iones objetivo, se definen dos técnicas diferentes:

o Cromatografia de intercambio cationico: la fase estacionaria muestra grupos funcionales
cargados negativamente para retener cationes cargados positivamente, comdnmente
acido sulfonico (H'SOs', acido fuerte) y acidos carboxilicos (H*COO", &cido débil).

o Cromatografia de intercambio anidnico: la fase estacionaria contiene grupos funcionales
cargados positivamente, como una amina cuaternaria (N(CHs)s*OH", base fuerte) o
aminas primarias (NHs"OH-, base débil) que retienen aniones cargados negativamente.

Cuando una muestra pasa por estas columnas, los iones se separan mostrando diferentes tiempos
de retencion segun sus interacciones con la fase estacionaria. Una vez separados, cada uno de
los analitos es cuantificado mediante un detector de conductividad.

En esta Tesis Doctoral se utilizd un cromatdgrafo iénico (IC) Metrohm 850 Professional IC
(Figura 3.11). Para la determinacion de aniones se utiliz6 una columna Metrosep A Supp 7
150/4.0 termorregulada a 45 °C con una solucion de carbonato de sodio 3,6 mM como fase
movil en un flujo de 0,7 mL/min. Para los analisis de cationes, la columna fue Metrosep C6
150/4.0 con una solucion de &cido nitrico 2 mM (850 pL) y 85 mL/L de &cido piridin-2,6-
dicarboxilico como eluyente con un flujo de 1,2 mL/min.

Cada dia, se inyectan estandares de 10 mg/L de cada ion que se compara con las calibraciones
para garantizar la estabilidad del equipo y por tanto la precision de las mediciones. Las muestras
se filtraron mediante un filtro de nylon de 0,45 um de ASIMIO antes de la inyeccion en el IC.
La dilucion aplicada a las muestras fue de 1:10. Las curvas de calibracion para cada especie se
realizaron en el rango de 0,1 a 20 mg/L, estas curvas se presentan en la Tabla 3.5.
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Tabla 3.5 — Curvas de calibracion de las especies idnicas medidas mediante cromatografia idnica.

ESPECIE IONICA

CURVA DE CALIBRACION

- ) e Area — 0,093
onc.(mg/L) = 0,025
Cl- C L)= rea — o
onc.(mg/L) = 0,016
Area + 0,011
NOz oo
) Conc.(mg/L) 0,011
Br c 1) = Area —1,89-107*
onc.(mg/L) = 6,939 1073
Area — 0,011
NOs ' REETR
; Conc.(mg/L) 9,345-1073
Area — 0,01
o . _ e v
) Conc.(mg/L) = 365103
Area — 0,02
. | _ Area—0,02
) Conc.(mg/L) 0,011
Na* C L) = frea — 0,059
onc.(mg/L) = 5,347 - 1073
Area — 0,045
NHa4* ~ o302 10+
) Conc.(mg/L) = 305103
N . b Area — 0,017
onc.(mg/L) = 52103
Area + 0,011
Ca?* ~ s 107
Conc.(mg/L) = 3557703
Area — 0,014
Mg?* ~osez 10
. Cone.(mg/L) = 5565103

Figura 3.11 - Metrohm 850 Professional IC utilizado para la determinacidn de especies idnicas

contenidas en muestras de agua.
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3.2.5 Cuantificacion de microcontaminantes

3.2.5.1 Extraccion en Fase Sélida

La extraccion en fase solida (SPE, siglas en inglés de Solid Phase Extraction) es una técnica
que se desarroll6 como alternativa a la extraccion liquido-liquido, buscando mayor precision y
selectividad en la extraccion, menor peligrosidad para el analista (debido a la toxicidad de los
disolventes de la extraccion L-L) y menor impacto ambiental. Hoy en dia es una técnica
ampliamente utilizada para la extraccion aplicada a muestras tanto liquidas como gaseosas.

Esta técnica analitica de separacion consiste en el paso de una muestra acuosa a través de un
soporte solido (cartucho de extraccidn) conteniendo un material seleccionado para extraer
selectivamente los analitos de interés, desechando asi otros compuestos que pueden producir
interferencias en el andlisis. Los analitos son adsorbidos en el soporte y posteriormente eluidos
con un disolvente organico. Esta elucidn puede hacerse también selectivamente de acuerdo con
las diferentes afinidades entre el analito, el material adsorbente y el disolvente utilizados. Este
procedimiento permite, adicionalmente, concentrar los analitos de una muestra (utilizando
elevados volimenes de agua y muy inferiores de disolvente) permitiendo mejorar la deteccién
de sustancias que se encuentran a muy baja concentracion. EI mecanismo para la retencién de
los compuestos de interés en el adsorbente depende de las caracteristicas propias del analito,
asi como las del adsorbente, y se basa en interacciones tipo dipolo-dipolo, ion-dipolo,
interacciones hidrofobicas o de intercambio ionico. La diversidad de estas interacciones,
ademas de la diversidad de los materiales adsorbentes disponibles, permite la adaptacion del
método de SPE a los analitos especificos que se pretenden analizar. Para desarrollar un método
SPE es necesario saber qué tipo de analitos se pretende buscar, y como se comportan en
términos de polaridad, hidrofobicidad, etc. En el desarrollo del método es necesario llegar a un
compromiso entre los diferentes parametros que afectan a la solubilidad de los compuestos a
retener, como son el pH o la temperatura. EXxistiran analitos que se retengan mejor a un pH 'y
otros a otro, es necesario considerar un éptimo general para todos los analitos buscados.

El procedimiento general de SPE consiste en varias etapas:

o Etapa de acondicionamiento: consiste en la activacion del adsorbente y de los grupos
funcionales del mismo. Se consigue pasando un volumen de disolvente apropiado a
través del cartucho. Un disolvente muy utilizado para esta etapa es el metanol. A
continuacion, el disolvente utilizado para la activacion se reemplaza por el disolvente
de la muestra, normalmente agua Milli-Q a un pH determinado (pH de la muestra,
normalmente valores entre 7 — 8).

o Etapa de carga de muestra: consiste en pasar el volumen de muestra seleccionado a
través del cartucho, las interacciones entre las moléculas de la muestra y la fase
estacionaria controlan la retencion en el adsorbente. Para obtener la maxima eficacia se
debe controlar el caudal de la muestra, siendo los valores pequeiios de caudal (1
mL/min por ejemplo) los més adecuados para esta etapa.
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o Etapa de lavado: esta etapa permite la eliminacion de cualquier impureza que pueda
quedar retenida manteniendo los analitos en el lecho del adsorbente. En muestras
acuosas, se suele utilizar agua Milli-Q para esta etapa.

o Etapa de secado: consiste en hacer circular una corriente de nitrogeno a traves de la
columna, mejorando asi el rendimiento de la extraccion posterior (elucion), y
asegurandose que no quedan restos de agua en el medio.

o Etapa de elucién: en esta etapa se pasa un disolvente adecuado por la columna para
eluir los compuestos de interés. El solvente 6ptimo ha de tener la méxima interaccion
con el analito y una interaccion minima con las impurezas de la muestra, dejandolas en
el adsorbente. Para obtener un valor alto de concentracion de analito en las muestras el
volumen de elucién ha de ser el menor posible.

En general, el proceso de extraccion se puede realizar de forma manual o utilizando sistemas
gue permiten su automatizacion. La automatizacion permite extraer una secuencia de muestras
sin necesidad de supervision y de forma repetitiva. Sin embargo, para aplicar diferentes
condiciones de extraccion (diferentes acondicionamientos, volumenes de extraccion, pH y
cartuchos) el sistema de programacion de los equipos es a menudo poco operativo.

Para muestras complejas se puede aplicar una extraccién en fase sélida secuencial o SSPE (por
sus siglas en inglés “Sequential Solid Phase Extraction”), que consiste en el paso de la muestra
por varios cartuchos de extraccion, de diferente tipo, en serie. O bien del mismo tipo, pero
habiendo fijado diferentes pH en la muestra. Esta técnica permite aumentar la selectividad de
la extraccion y el fraccionamiento de muestras.

En el desarrollo de esta Tesis Doctoral se aplicd la SPE, manualmente, en aquellos casos en los
que la concentracion inicial de cada contaminante objetivo fue 20 ug/L o menor. Se extrajo un
volumen de muestra de 50 mL con un cartucho OASIS® HLB de 6 cc, 200 mg (nimero de
producto WAT106202) utilizando un colector de vacio (Supelco VISIPREPTM) y una bomba
(EZ-StreamTM Pump, Millipore).

Para la etapa de acondicionamiento de los cartuchos, se aplicaron 6 mL de metanol, seguido de
5 mL de agua ultrapura Milli-Q® a pH entre 7,5 — 8,0 ajustado con NaOH 0,1 M. Tras ello, las
muestras se cargaron con la muestra a un flujo de aproximadamente 1 mL/min, y luego, los
cartuchos se lavaron con 4 mL de agua ultrapura Milli-Q® a pH 7,5 — 8,0 y se secaron bajo flujo
de N2 durante aproximadamente 30 min. Los cartuchos secos se eluyeron con 4 x 2 mL de
metanol. Las muestras en metanol se evaporaron hasta casi la sequedad bajo flujo de N2 a 35°C,
y se reconstituyeron con agua Milli-Q®:ACN 90:10 hasta un volumen final de 5 0 10 mL (factor
de concentracion de 10 0 5), usando un vortice para homogeneizacion. Finalmente, este extracto
fue el que se analizé mediante cromatografia liquida, tal cual se comenta més adelante.

En el siguiente conjunto de figuras (Figura 3.12 — 3.16) se representa el procedimiento SPE
Ilevado a cabo.
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VN

) Figura 3.12 — Etapa de carga de Figura 3.13 - Etapa de secado de
muestras cartuchos con N

|\

EZ-Stream™
Fump

Figura 3.14 - Elucién de muestras con

metanol Figura 3.15 - Evaporacién bajo flujo

de N,

Figura 3.16 - Reconstitucion con H20 Milli-Q:ACN 90:10
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3.2.5.2 Cromatografia liguida de alta (o ultra) resolucién con deteccién mediante red de
diodos

En esta Tesis Doctoral los MC se determinaron mediante cromatografia liquida de alta
resolucion (High Performance Liquid Chromatography, HPLC) y cromatografia liquida de ultra
resolucion (Ultra High Performance Liquid Cromatography, UPLC) en fase reversa, que son
técnicas analiticas esenciales para cuantificar muy variadas sustancias organicas disueltas en
agua.

La cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC) es una técnica analitica que permite separar
y cuantificar los componentes de una mezcla compleja de contaminantes organicos disueltos en
agua. La separacion se basa en la diferente distribucion de los componentes de la muestra entre
dos fases inmiscibles, una movil y una estacionaria, retenida dentro de una columna. La
distribucion del soluto o analito entre las dos fases depende de la hidrofobicidad del analito y
la composicion de las fases movil y estacionaria. En cromatografia de fase reversa, la fase
estacionaria es apolar, mientras que la fase movil es moderadamente polar, pudiendo
controlarse esa polaridad mediante mezcla de disolventes. La fase movil estd compuesta por
una mezcla de agua ultrapura (habitualmente a un pH acido fijado con un regulador de pH) y
uno o varios disolventes organicos, generalmente MeOH o ACN, que fluye a través de una
columna que contiene la fase estacionaria. En su mayoria, se emplean columnas con fases
estacionarias ligadas quimicamente, constituidas generalmente por un soporte de silice tratada
con Me2SiCl al que se unen grupos alquilo de cadena lateral, como C1gH37 (C18) 0 CgH17 (C8).
La cromatografia de fase reversa se basa en los principios de fuerzas e interacciones
hidrofobicas de unién entre el analito que es portado por la fase movil y el ligando hidr6fobo
inmovilizado de la fase estacionaria. Las moléculas menos polares presentan tiempos de
retencion mas largos, mientras que las moléculas polares eluyen mas rapidamente. Mediante un
cambio en la fase mévil (mayor porcentaje acuoso u organico), la afinidad del analito por la
fase estacionaria cambia, y asi su tiempo de retencion (tr), modificandose la separacion a lo
largo de la columna. Dependiendo de la complejidad de la mezcla de compuestos que se
pretenda separar, se pueden aplicar dos métodos de elucién diferentes:

o Elucion isocratica: en la cual la composicion de la fase movil no cambia durante el
analisis y se suele aplicar para separaciones simples de unos pocos compuestos.

o Elucion en gradiente: donde la composicion de la fase movil cambia durante el analisis.
Se aplica a mezclas mas complejas, es decir, la separacion y analisis simultaneo de
bastantes contaminantes, ya que los cambios en la polaridad de la fase mévil a lo largo
del analisis permiten una mejor separacion de los analitos.

Después de atravesar la columna cromatografica, los analitos son registrados en un detector, o
dispositivo que permite medir una propiedad fisica del analito que est4 relacionada con la
concentracion de este. Los detectores de ultravioleta/visible (UV/Vis) suelen ser los mas
utilizados. Su funcionamiento se basa en la absorcion de radiacion que experimentan los
componentes de una muestra cuando atraviesan la célula de flujo, y que se traduce en una
disminucion de la intensidad del haz luminoso que se hace pasar a través de esta. En los
detectores UV/Vis, la linea de base representa la maxima transmisién de luz. La sefial obtenida
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se digitaliza y registra con el software. Existe una relacion lineal entre el area/altura de pico
registrada y la concentracion del analito, que se obtiene mediante la calibracion con soluciones
patron a partir del estandar puro de cada analito.

La técnica de UPLC se basa en el uso de columnas de 10 — 25 cm de largo pero, a diferencia de
las columnas de HPLC, estan empaquetadas con particulas mas pequefias (< 2 um). Las
pequerias particulas requieren una altisima presion para funcionar (en el rango de 6000 — 15000
psi), siendo esta la razon de la denominacion “ultra” de esta técnica. EI menor tamafio de
particula supone un incremento significativo de superficie activa de las columnas UPLC. Esto
aumenta significativamente su eficiencia, permitiendo separaciones méas rapidas sin ninguna
reduccion de la resolucion entre analitos. Ademas, la nitidez (mayor altura y menor anchura)
de los picos contribuye a mejorar la sensibilidad y reducir los limites de deteccion.

Figura 3.17 - UPLC-UV/DAD Agilent Technologies: a) Serie 1260 y b) Serie 1200

Los compuestos objetivo (atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) se
monitorizaron con un UPLC-UV/DAD Agilent Technologies, Infinity Series 1260 (Figura
3.17a), equipado con una columna de fase reversa ZORBAX XDB C18 (nimero de producto
927975-902, 4,6 x 50 mm, tamafio de particula de 1,8 um, Agilent Technologies). Se utiliz6 un
flujo de 1,0 mL/min y un volumen de inyeccién de 100 pL. La fase movil fue agua ultrapura
con acido formico 25 mM (A) y ACN (B) con un gradiente lineal progresivo de 5% a 100% de
B durante 13 min y 3 min de tiempo de reequilibrio volviendo a las condiciones iniciales. Las
caracteristicas analiticas de atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam se muestran en
la Tabla 3.6.

La preparacion de las muestras para su inyeccion en el sistema UPLC consistid en la filtracion
de 9 mL de muestra a través de un filtro de membrana PTFE hidrofobico de 0,22 pm de
Millipore Millex. A continuacion, el filtro se lavo con 1 mL de ACN para extraer cualquier
compuesto absorbido, y el ACN se mezcl6 con la muestra de agua. El objetivo de la adicion del
disolvente, ademas de lo comentado, se basa en detener las reacciones de oxidacion, lo que se
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conoce como “quenching”, y obtener la proporcion ACN:H20 (1:9) necesaria para el posterior
analisis cromatogréfico.
Tabla 3.6 — Tiempo de retencion, longitud de onda de medida, limites de deteccion (LOD) y

cuantificacion (LOQ) y curvas de calibracion externas para Atrazina, Carbendacima, Imidacloprid y
Tiametoxam.

MC tr, min A, nm LOD,pg/L. LOQ, pg/L Curva de calibracion
. Area —0,7087
Atrazina 8,9 223 1,6 2,3 . - 7
Conc. (kg /L) 1,0786
. Area + 0,5258
Carbendacima 4,2 223 51 17,1 . = -
Conc. (ug/L) 0.6019
. . Area +0,0616
Imidacloprid 6,4 273 0,3 11 . -
p Conc.(ug/L) 04827
. Area +0,0214
Tiametoxam 5,6 254 0,6 1,0 . - -
Conc. (ug/L) 0.3442

En el caso de los compuestos objetivo clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina,
para el seguimiento de la concentracion de los procesos de oxidacion evaluados se utilizé un
sistema UPLC-UV/DAD Agilent Technologies Serie 1200 (Figura 3.17b), equipado con una
columna de fase reversa ZORBAX XDB C18 (4,6 x 50 mm, tamafio de particula de 1,8 um,
Agilent Technologies). Las fases mdviles empleadas en la separacion cromatogréafica fueron
ACN (B) y agua ultrapura con &cido formico 25 mM (A). Se selecciond un gradiente lineal
progresivo del 10% al 100% de ACN en 14 minutos, con un tiempo de reequilibrio de 3 min.
El flujo se fijé en 1 mL/min y el volumen de inyeccion en 100 pL. En la Tabla 3.7 se indican
las caracteristicas técnicas de clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina. El
proceso de preparacion de muestras consistio también en la filtracion de 9 mL de muestra a
través de un filtro de membrana de PTFE hidrofébico de 0,22 um de Millipore Millex, pasando
a continuacion 1 mL de ACN por el mismo filtro.

Tabla 3.7 — Tiempo de retencién, longitud de onda de medida, limites de deteccién (LOD) y

cuantificacion (LOQ) y curvas de calibracion externas para Clorfenvinfos, Diclofenaco,
Pentaclorofenol y Terbutrina.

MC tr, min A, nm LOD,pg/LL. LOQ, pg/L Curva de calibracion
Clorfenvinfos 10,43 240 0,3 3,2 Conc. (ug/L) = M
0,104
. Area — 0,8455
Diclofenaco 9,68 285 0,3 34 . -
Cone. (ug/L) 0,1636
Pentaclorofenol 10,85 220 0.1 44 Cone. (ug/L) = firea — 2,8282
0,5961
. Area — 1,4298
Terbutrina 7,81 230 0,1 3,8 . =— 7
Cone. (kg /L) 0,5009

En esta Tesis Doctoral la degradacion de los MC objetivo se estudio a cuatro niveles de
concentracion, 1 mg/L (s6lo en el caso de imidacloprid), 200 pg/L (para clorfenvinfos,
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diclofenaco, terbutrina y pentaclorofenol), 100 pg/L (para atrazina, carbendacima, imidacloprid
y tiametoxam) y 20 ug/L (para atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam).

La concentracion de Fe3*-EDDS se determind mediante un HPLC Agilent Technologies Series
1100 con una columna de fase reversa Luna C18 (150 x 3,00 mm, tamafio de particula de 5 um)
disponible en el laboratorio de Tratamientos Solares de Agua de la PSA. Las fases moviles
empleadas fueron MeOH (A) y una solucion tampodn (B) de tetrabutilamino hidrégeno sulfato
2 mM y 15 mM de formiato de sodio. Se siguié un metodo isocratico que consistia en 95% de
B, y 5% de A. La duracion del método fue de 7 minutos con un caudal de 0,5 mL/min y un
volumen de inyeccion de 20 L. Fe**-EDDS tiene absorcion maxima a 240 nm [Wu y col.,
2014]. El proceso de preparacion de muestras se realizd mediante la filtracion de 9 mL de
muestra a través de un filtro de membrana de PTFE hidrofdbico de 0,22 um de Millipore Millex,
pasando a continuacién 1 mL de ACN por el mismo filtro. La curva de calibracion externa fue:

Conc. (mM) = 7% (R = 0,999) con un LOD de 0,002 mM y un LOQ de 0,005 mM y

tiempo de retencion (tr) de 6,05 min.
3.2.6  Microscoépico electronico de barrido

En los procesos heterogéneos es importante conocer las caracteristicas de la superficie del
catalizador. EI microscopio electronico de barrido, conocido por sus siglas en inglés SEM
(Scanning Electron Microscopy) es utilizado como una de las técnicas méas versatiles en el
estudio y analisis de las caracteristicas micro-estructurales de objetos sélidos. SEM es una
técnica de microscopia electrénica capaz de producir imagenes de alta resolucion de la
superficie de una muestra mediante el uso de interacciones electron-materia.

En esta técnica en lugar de haz de luz se utiliza un haz de electrones para formar las imagenes,
lo que permite lograr mayores amplificaciones que con los microscopios Opticos, ya que la
longitud de onda de los electrones es mucho menor que la de los fotones del rango visible. En
concreto, en la tecnologia SEM el haz de electrones se genera mediante un catodo de tungsteno.
Los electrones generados pasan a través de una columna en la que se ha hecho un vacio
alrededor de 107 Torr (para eliminar moléculas indeseables y mejorar las condiciones de la
trayectoria del haz de electrones hacia la muestra), donde son acelerados por un campo
electromagnético producido por la aplicacion de un potencial, con el objetivo de explotar el
comportamiento ondulatorio de los electrones. A mayores potenciales se obtendra mayor
resolucion ya que la longitud de onda alcanzada sera menor, pero para su funcionamiento este
parametro esta condicionado por su naturaleza y su resistencia, y también si esta aislado. Los
electrones acelerados son enfocados por el condensador y las lentes del objetivo, reduciendo al
méaximo el diametro del haz de electrones para conseguir una mejor resolucién. A continuacion,
la bobina deflectora barre el haz de electrones por toda la superficie de la muestra.

El haz de electrones interactlia con los atomos de la superficie de la muestra, lo que resulta en
una pérdida de energia que se puede expresar de diferentes formas como rayos X, calor o
electrones secundarios. Estos electrones secundarios se recogen en un detector creando una
imagen que refleja la superficie de la muestra, proporcionando informacion sobre formas y
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texturas. Ademas, también podemos adquirir la sefial de rayos X para realizar un posterior
andlisis espectrofotografico de la composicion de la muestra.

En esta Tesis Doctoral se empledé un SEM Hitachi S-3400N, Science Systems (Figura 3.18)
operando a 10 y 20 kV, para la caracterizacion de las diferentes fuentes de ZVI utilizadas,
disponible en el laboratorio de Tratamientos Solares de Agua de la PSA.

Figura 3.18 - Microscopio Electrdnico de Barrido (Hitachi S-3400N) disponible en el
Laboratorio de Tratamientos Solares de Agua de las instalaciones de la PSA.

3.2.7 Medida de radiacion solar

La radiacion global recibida en la superficie terrestre se puede dividir en la suma de dos
componentes, directa y difusa. La radiacién directa es la que no sufre cambios de direccion al
atravesar la masa atmosférica. La radiacion difusa es la que ha sufrido dispersion en su paso
por la atmosfera.

Dependiendo de la longitud de onda, la energia solar se clasifica principalmente en ultravioleta
(de 100 a 400 nm), luz visible (400 a 700 nm) e infrarroja (superior a 700 nm). La radiacién
ultravioleta es la méas importante para los procesos fotocataliticos y es una pequefia parte del
espectro solar, entre el 3,5y el 8% [Blanco y Malato, 2003].

La radiacién UV sufre variaciones en su intensidad por los agentes atmosféricos, que la atendan,
asi como por las condiciones meteoroldgicas [Blanco, 2002]. Las nubes producen, por tanto,
una gran disminucion de la cantidad de fotones UV que alcanzan la superficie terrestre, aunque
su distribucion espectral no se ve alterada, siempre que no se presenten efectos de
contaminacion local.

El estudio del rendimiento de los procesos de descontaminacién mediante fotocatalisis solar se
debe realizar mediante el andlisis de la degradacion del compuesto que se desea eliminar del
agua en funcién del tiempo transcurrido y la radiacién incidente sobre el reactor. El tiempo
experimental, Unicamente, no es una buena variable para el célculo de la eficiencia y
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velocidades cinéticas de los procesos fotocataliticos, ya que no tiene en cuenta que las
condiciones de radiacién incidente varian.

Las velocidades de reaccion fotocatalitica vendran determinadas por el nimero de fotones que
interacttan con el catalizador, por lo que es necesario cuantificar la radiacion incidente, ya que
es un factor limitante en dichos procesos. La radiacion solar natural incidente se registrd
mediante el uso de diferentes radiémetros disponibles en la estacion de radiacion solar del
Laboratorio de Tratamientos Solares de Agua de la PSA. Esta estacion cuenta con cinco
radiometros (dos para medicién de radiacion global y tres para medicion de radiacion UV)
(Figura 3.19), estan ubicados a 3 m de altura y muy cerca de los reactores solares utilizados en
este trabajo. Todos los radiémetros estdn conectados a un ordenador que registra los datos
durante el dia (cada minuto) en términos de irradiancia incidente de energia solar por unidad de
area (W/m?). La radiacion global se mide con un radiémetro Modelo CMP-6, Kipp & Zonen,
que tienen una semiesfera que recibe radiacion tanto difusa como directa, una respuesta
espectral que varia de 310 a 2800 nm vy alta sensibilidad (14,7 pV/W/m?). La radiacion UV
solar se mide con un modelo de radiometro (CUV-5) cuya respuesta espectral varia de 280 a
400 nm y una sensibilidad de 300 uV/W/m? (Figura 3.20). El valor de irradiancia (Esolar, €n
W/m?) se calculd dividiendo la sefial de salida del radiometro (Eemf, €n uV) por su sensibilidad
(S, pV/W/m?) como se muestra en la Ec. 3.5.

Esotar = —¢ - Ec.3.5

Estan colocados en el plano horizontal o con una inclinacion de 37° (inclinacion de reactores
CPC), con el fin de utilizar los datos de radiacion adecuados segun el sistema investigado.

Figura 3.19 - Radiémetros de la estacion de radiacion solar del Laboratorio de Tratamientos
Solares de Agua de la PSA
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Figura 3.20 - Radiémetro CUV 5 de Kipp & Zonen utilizado para mediciones de radiacion UV.

Todos los experimentos bajo luz solar natural se llevaron a cabo en las instalaciones de la PSA,
ubicadas en Tabernas, Espafia (37° N y 2,4° W). EIl rango de intensidad de la radiacion UV
durante los experimentos fue de 18,5 a 52,6 W/m?.

Para integrar adecuadamente la radiacion UV solar en la cinética de degradacion de
contaminantes se requiere el célculo de un pardmetro estandarizado que considere todos los
factores cuantificables que influyen en el sistema (radiacion UV incidente, tiempo de
tratamiento, superficie y volumen de fotorreactor), permitiendo la comparacion de los
experimentos realizados en diferentes dias, estaciones o condiciones climaticas. Este pardmetro
se conoce como Quv Y se calcula segun la Ec. 3.6.

— i
QUV,n+1 = QUV,n + Aty - UVG,n+1 : V_ ; Aty = thyr — ty Ec.3.6
T

Donde t, es el tiempo experimental para cada muestra, UV ., es la radiacion UV solar
promedio medida durante el periodo At,,, A; es el area iluminada, V; es el volumen total tratado
Y Quvn €s la energia acumulada en t, (n indica el nimero de muestra). Siendo Qyy »+1 la
energia acumulada (por unidad de volumen, kJ/L) en el reactor para cada muestra tomada
durante el experimento.
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3.3 Reactores y otras instalaciones

3.3.1 Sistema de filtracion

Si bien los efluentes de EDAR se someten a una decantacion después de haber pasado por un
tratamiento bioldgico secundario, en este efluente aln se encuentran presentes particulas en
suspension que deben ser eliminadas para conseguir el correcto funcionamiento de los
tratamientos terciarios, muy importante ya que muchos de ellos precisan una correcta
transmision de luz en el agua.

La unidad de filtracion (Figura 3.21) utilizada en este estudio consta de un tanque de
alimentacion de polipropileno con una capacidad de 1 m®. Conectadas a este tanque hay dos
bombas centrifugas Techno 155 M de ESPA que abastecen a un filtro de arena de 75 um SETA
16x44” (PEVASA). Después de esta primera filtracion, el liquido se envia a través de dos filtros
de cartucho AMETEK de tamarfio de poro de 25 um y 5 um. Luego, la solucién filtrada se
almacena en un segundo tanque de polipropileno.

El filtro de arena presenta un sistema de lavado y funcionamiento automatico, un caudalimetro
y dos mandémetros WIKA 232.50 con rango de 0 a 6 bares para controlar la presion tanto a la
entrada como a la salida. Cuando la diferencia de presion entre ambos manometros es superior
a 0,7 bares implica que el filtro estd saturado y, por tanto, es necesario limpiarlo en
contracorriente para regenerarlo. Ademas, el circuito tiene otros dos manémetros WIKA 232.50
instalados en la salida de los filtros de 25 um y 5 um. Se aplica el mismo principio de
funcionamiento para estos dos mandmetros, cuando la presion diferencial entre ambos supera
los 0,7 bares, es necesario sustituir los filtros.

Durante el desarrollo experimental se recogio efluente de EDAR en tanques de 1 m?, y tras su
llegada a las instalaciones de la PSA, se introdujo el agua en el tanque de alimentacion del
sistema de filtracion y se bombeo a través de este sistema de filtracion.

u T

- 1

! Depésito de agua l \ f Deposito de agua
2V | I

filtrada (Salida) bruta (Entrada)
Filtro de
Silex
(Filtro de
Arena)

Microfiltro
de 5 pm
Microfiltro
de 25 um

Figura 3.21 - Unidad de filtrado de efluentes: filtro de arena y microfiltros de 25y 5 pum.
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3.3.2 Instalaciones para la descontaminacion de aguas mediante Procesos
Avanzados de Oxidacion

3.3.2.1 Reactores a escala de laboratorio: botellas de 2 L

Los experimentos a escala de laboratorio tanto en oscuridad como bajo luz solar natural se
realizaron en botellas de vidrio DURAN de 2 L (Schott, Alemania) hechas de vidrio de
borosilicato que permite la transmision del 90 % del rango UVA. El volumen de agua fue de 2
L y la superficie iluminada fue de 0,034 m2. Los reactores se colocaron en un agitador
magnético (ajustado a 450 rpm) para asegurar una mezcla homogénea a lo largo de los
experimentos (Figura 3.22).

Figura 3.22 - Reactor solar de 2 L expuesto a la luz solar natural.

El uso de este reactor para experimentos solares tiene varias ventajas debido a que permite
trabajar con pequefios volimenes de agua, permitiendo asi ensayar varias condiciones
operativas de forma simultanea evitando fluctuaciones diarias y no tiene partes oscuras.

Pruebas preliminares de las fuentes de ZVI. Se realizaron pruebas de adsorcion de los MC
objetivo con todas las fuentes de ZVI utilizadas a lo largo de esta Tesis Doctoral. Las
concentraciones utilizadas de las fuentes de ZVI fueron: 0,5 g/L (~ 9 mM) para ZVI1-SW (lana
de acero) y 55,8 mg/L (1 mM) para ZVI-MS, ZVI-S y ZVI-OMW (en polvo). Las pruebas se
realizaron en condiciones de oscuridad, cubriendo los reactores con papel aluminio, durante
300 min. Se tomaron muestras cada 5 min durante los primeros 30 min, después cada 30 min
hasta completar una hora y cada hora hasta el final de las pruebas. Todas estas pruebas se
realizaron a pH circumneutral (7,1 — 8,2). En el caso de ZVI-OMW, dado que se sintetiza a
partir de un residuo con alto contenido organico, se realizaron pruebas de la cantidad de COD
liberado y ademaés se evaluaron los valores de turbidez obtenidos. La concentracion de ZVI-
OMW utilizada para la realizacion de estas pruebas fue 1 mM, trabajando tanto a pH
circumneutro como a pH 3.

Pruebas de corrosion de las fuentes de ZVI. Los experimentos llevados a cabo para estudiar la
corrosion de las fuentes comerciales de ZVI utilizadas en el desarrollo de esta Tesis Doctoral,
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permitieron estudiar la liberacién de hierro ferroso y hierro total por medio de (i) accién de
oxigeno disuelto en condiciones de oscuridad (aire/ZV1), (ii) radiacion solar (solar/ZV1) y (iii)
adicion de agentes oxidantes (H2.02/ZVI y S;0s*/ZVI) en condiciones de oscuridad. Las
concentraciones iniciales de ZVI seleccionadas fueron 0,5 g/L (~ 9 mM) para ZVI-SW (lana de
acero) y 55,8 mg/L (1 mM) para ZVI-MS, ZVI-S y ZVI-OMW (en polvo). La concentracion
inicial de H,02 y S,0¢* fue de 0,5 mM. Para favorecer las condiciones de oscuridad se
cubrieron los reactores con papel aluminio. Las pruebas de corrosion se realizaron tanto a pH
circumneutro como a pH 3, ajustadas antes de afadir la fuente de ZV1 en el agua. El tiempo
establecido para la realizacion de las pruebas de corrosion fue de 180 min. Se tomaron muestras
para determinar la concentracion de hierro ferroso y total cada 10 min durante la primera media
hora, después cada 15 min hasta completar una hora y finalmente cada 30 min hasta el final del
experimento. Cuando se adicionaron agentes oxidantes (H202 y S;0s%) se sigui6 el mismo
criterio de toma de muestras.

Procedimiento experimental bajo irradiancia solar (foto-Fenton solar heterogéneo y
evaluacion de la activacion de S,0s> por ZVI a pH circumneutral). Se siguieron cinco pasos,
con algunas particularidades:

1. En aquellos experimentos en los que se modificO la concentracion de
carbonatos/bicarbonatos y sulfatos, se hizo antes de afiadir MC. La degradacion de
imidacloprid se evalu6 a 1 mg/L, mientras que en el caso de la mezcla de MC (atrazina,
carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) se evalué a 100 pg/L y 20 pg/L (de cada
MC).

2. Tras 10 min de homogeneizacién, se afiadid la fuente de ZVI seleccionada, cuyas
concentraciones fueron 0,5 g/L ZVI-SW y 55,8 mg/L para ZVI-MS, ZVI-S 'y ZVI-
OMW.

o En aquellos casos en los que se utilizd6 FeSO4-7H.O como fuente de hierro para
comparar sus resultados con los obtenidos con ZVI, la concentracion empleada de
Fe** fue de 10 mg/L. Este valor de concentracion se obtuvo a partir de la
concentracion media de hierro liberada en experimentos de corrosion iniciales.

o Enelcasode ZVI-OMW se realizaron pruebas para evaluar la concentracion éptima
a ser utilizada, en este caso las concentraciones evaluadas fueron 1, 2,5y 10 mM.

o Para los experimentos en los cuales se evaluo el efecto del EDDS sobre el proceso
foto-Fenton heterogéneo utilizando ZVI, la concentracién de EDDS (0,01 y 0,1
mM) se afiadi6 antes del agente oxidante y directamente al reactor sin la formacién
previa del complejo. Las concentraciones utilizadas fueron seleccionadas en base a
la lixiviacion de hierro obtenida segun la fuente de ZV1 utilizada (1 — 5 mg/L).

3. Tras 5 min de homogenizacion se afiadio el oxidante. Las concentraciones estudiadas a
lo largo del proceso experimental fueron 0,5, 3y 5 mM para H202,y 0,5, 1y 3 mM para
S»0s?". Este fue el inicio del experimento para los ensayos en la oscuridad.

4. Para experimentos con irradiacién solar, inmediatamente después de afiadir el oxidante
se quitd el papel aluminio para dar comienzo al experimento.
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5. Laduracion de los experimentos con irradiacion solar fue de 3 0 5 h, dependiendo del
objetivo que se estaba evaluando. La toma de muestra se realiz6 cada 5 min los primeros
30 min, después cada 15 min hasta los 60 min, y tras ello cada 30 min hasta alcanzar el
final del tratamiento. En el caso de los experimentos de 5 h, después de las 2 h iniciales
la toma de muestra se realiz6 cada hora.

Tras finalizar cada experimento el reactor se limpid con acido oxalico en agua desmineralizada,
con el fin de eliminar cualquier posible resto que pudiera quedar de la fuente de ZVI1 utilizada.

3.3.2.2 Reactores planta piloto: Colector Parabolico Compuesto v “Raceway Pond”
Reactor

La aplicacion a escala planta piloto de los procesos en los que se utiliz6 ZVI como fuente de
hierro se realizaron en dos tipos de reactores, ubicados en las instalaciones de la Unidad de
Tratamientos Solares de Agua de la PSA. Las condiciones operativas mas adecuadas obtenidas
a escala de laboratorio se aplicaron a escala planta piloto. Es importante indicar que de las
fuentes de ZVI utilizadas a lo largo de esta Tesis Doctoral, solo fue posible utilizar el ZVI-
OMW cuando se trabajé a escala planta piloto, debido a que fue la Unica fuente de ZVI que
pudo mantenerse en suspension. Dichos reactores fueron:

- Colector Parabdlico Compuesto (CPC), siendo el utilizado el prototipo CADOX.
- Raceway Pond Reactor (RPR).

Ademas, para evaluar las aplicaciones de tratamiento de aguas mediante foto-Fenton solar se
utiliz6 otro reactor CPC, siendo el utilizado en este caso el prototipo SOLEX.

A continuacién, se describen las principales caracteristicas de cada uno de los reactores
empleados, asi como el procedimiento experimental llevado a cabo.

Reactor CPC (prototipo CADOX): Este reactor a escala planta piloto ha sido especialmente
disefiado para aplicaciones de tratamiento de aguas mediante foto-Fenton solar (Figura 3.23).
[Gernjak y col., 2006; Lapertot y col., 2006]. El circuito hidraulico esta formado por un tanque
de recirculacion esférico de vidrio borosilicato, una bomba centrifuga, un captador tipo CPC
con una superficie total irradiada de 4,16 m? y un volumen total iluminado de 44,6 L, tubos de
vidrio borosilicato, tuberias opacas de conexion de polietileno de alta densidad y valvulas de
polipropileno inerte de % de diametro interno. En la tuberia de conexion del tanque con el
captador se dispone de un sistema de calefaccion formado por cuatro grupos de resistencias y
un sistema de refrigeracion externo. El sistema global estd conectado a un ordenador que
adquiere los datos en linea generados por los sensores y transmite las decisiones de control al
cuadro de mando.
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Figura 3.23 - Reactor tipo CPC: Prototipo CADOX

La planta piloto tiene un volumen total de 80 L y opera en modo discontinuo. El captador CPC
estd montado sobre una estructura metalica inclinada 37° (latitud de la PSA) y orientado hacia
el sur. Cada tubo de vidrio borosilicato tiene 1,5 m de longitud, 46,4 mm de diametro interno y
50 mm de diametro externo. El sistema completo, por tanto, consta de 20 tubos conectados en
serie mediante conexiones de PVC (protegidas de la radiacién UV con laminas de aluminio) y
polietileno. El sistema CPC presenta un factor de concentracion de 1. El reflector utilizado es
de aluminio anodizado.

El fluido de trabajo circula en el sistema a través de los tubos y finaliza en el tanque de
recirculacion que tiene una capacidad maxima de 20 L. El sistema posee una bomba centrifuga
que es la encargada de impulsar el fluido a través del sistema a un caudal que puede ser regulado
mediante un variador de frecuencia para la bomba y un caudalimetro insertado en la tuberia. En
este trabajo, todos los experimentos se llevaron a cabo utilizando un caudal constante de 25
L/min, proporcionando un flujo turbulento dentro del circuito, manteniendo activa la
refrigeracion del sistema para poder llevar a cabo el proceso a una temperatura de 30 — 35 °C.

Procedimiento experimental en reactor CPC (prototipo CADOX). Manteniendo el reactor en
oscuridad, se llen6 el reactor con 75 L de la matriz de agua utilizada y se afiadid la concentracion
de MC establecida (100 ug/L de cada MC). Se dejo homogeneizar la mezcla durante 15 min. A
continuacion, se afiadié la cantidad de ZV1 seleccionada (1 0 2 mM de ZVI-OMW). Se dejo
homogeneizar la mezcla durante 10 min. A continuacion, se afiadio el agente oxidante (S20s*
1 mM). Inmediatamente después de afiadir el agente oxidante, se procedi6 a destapar el reactor
para dar comienzo al experimento. Con un tiempo de tratamiento de 5 h (300 min), se tomaron
muestras cada 5 min durante los primeros 30 min, luego cada 15 min hasta completar la primera
hora, cada 30 min hasta alcanzar los 180 min y, finalmente, cada hora hasta el final. Tras la
finalizacion de cada experimento el reactor se limpié6 con é&cido oxalico en agua
desmineralizada, con el fin de eliminar cualquier posible resto que pudiera quedar de ZVI.
Luego, se realizaron tres limpiezas seguidas con agua desmineralizada, para asi asegurar la
completa limpieza del reactor.
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Reactor CPC (prototipo SOLEX): Este fotorreactor esta formado por dos modulos de
captadores tipo CPC cuyo reflector esta fabricado con aluminio anodizado. Cada uno de los
maodulos estd montado sobre un marco de aluminio y consta de 12 tubos, con una longitud total
de 1502 mm, diametro exterior de 32 mm y espesor de pared de 1,4 mm. La estructura global
se encuentra inclinada con un angulo igual a la latitud de la PSA (37°). Los dos modulos estan
conectados en serie y el fluido de trabajo circula directamente de uno a otro hasta un tanque de
recirculacion esférico de vidrio borosilicato de 10 L de capacidad, ademas el tanque dispone de
una tapa de cristal que permite introducir algunos elementos durante el experimento tales como
reactivos, gas (aire, oxigeno, gas inerte, etc.), electrodos de pH o de oxigeno disuelto (Figura
3.24). Esta planta piloto tiene un volumen total de 40 L siendo el &rea total iluminada de 3,08
m? y el volumen total iluminado de 22 L. Una bomba centrifuga (PAN WORLD, Modelo: NH-
100 PX, 100 W) devuelve el fluido a los captadores a un caudal constante de 20 L/min,
siguiendo un modo de operacion discontinuo. Por otro lado, en la tuberia de entrada al tanque
de recirculacidn se encuentra un termopar en linea (PT-100, Philips, Digital-280), que indica la
temperatura en cada instante en el interior del fotorreactor.

Figura 3.24 - Reactor tipo CPC: Prototipo Solex

Procedimiento experimental en reactor CPC (prototipo SOLEX). Este reactor se utiliz6 en esta
Tesis Doctoral para foto-Fenton solar a pH circumneutro y utilizando EDDS (Fe®** 0,1 mM,
Fe**:EDDS 1:2'y H,0, 50 mg/L). El complejo Fe**-EDDS fue preparado antes de empezar cada
experimento (Fe2(SO4)3-H20 en 40 — 50 mL de agua acidificada en agitacion hasta disolucion,
se cubre el vaso con papel de aluminio y se agrega EDDS, removiendo vigorosamente hasta
que se evidencia un fuerte color amarillo). Se lleno el reactor con 39 L de la matriz de agua
utilizada y se afiadio 200 pg/L de cada MC. Homogeneizacion de la mezcla durante 10 min. Se
afadié al reactor el complejo y se dejé homogeneizar durante 5 min. Se afiadi6 H20- e
inmediatamente se procedié a destapar el reactor para empezar el experimento. Se tomaron
muestras cada 5 min durante la primera media hora de experimento, después cada 15 minutos
hasta la primera hora y a continuacion cada 30 min hasta la finalizacion del experimento.
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Tabla 3.8 — Resumen de las caracteristicas principales de los reactores tipo CPC utilizados en esta
Tesis Doctoral.

Parémetros Prototipo CADOX Prototipo SOLEX
Volumen luminado (L) 44,6 22
Superficie iluminada (m?) 4,16 3,08
Volumen total (L) 75 39

Reactor_tipo “RACEWAY POND REACTOR”. Un RPR consiste en un estanque poco
profundo con paredes que dividen el sistema en canales, creando un circuito cerrado en el que
se utiliza un impulsor mecéanico para mover el agua. El disefio mas simple (una pared central
divide el RPR en dos canales) se ha utilizado para foto-Fenton solar, aunque se han sugerido
opciones mas complejas con multiples canales para la produccién de microalgas en operacién
a gran escala [Cabrera-Reinay col., 2021]. La sencillez de este reactor da como resultado unos
costes de inversion extremadamente bajos, pero hay que destacar que su uso se limita al
tratamiento de aguas que precisan poco tiempo de reaccién (minutos) y no téxicas. Ademas,
como sistema abierto, esta sujeto a pérdidas de agua por evaporacion, aunque se puede esperar
que sea baja debido a los cortos tiempos de tratamiento. Otra caracteristica notable de los RPR
es que la profundidad del liquido se puede modificar facilmente durante el tratamiento. Por lo
tanto, la profundidad del liquido se puede adaptar de acuerdo con el nivel de radiacion solar,
asegurando que siempre haya suficientes fotones disponibles en el fondo del reactor [Cabrera-
Reinay col., 2021]. En el desarrollo de esta Tesis Doctoral se han utilizado dos RPR fabricados
en PVC (Figura 3.25), cuyas caracteristicas principales se presentan en la Tabla 3.9.
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Figura 3.25 - Raceway Pond Reactor: a) RPR-1y b) RPR-2
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Tabla 3.9 — Caracteristicas principales de los RPR utilizados en esta Tesis Doctoral.

Parametros RPR-1 RPR-2
Altura (cm) 15/10 5
Volumen total (L) 90/60 17
Largo (m) 1,42 0,97
Ancho (m) 0,45 0,37
Superficie iluminada (m?) 0,596 0,335

Procedimiento experimental en reactor RPR. Manteniendo el reactor en oscuridad, se llend el
reactor con el volumen establecido y a continuacién 100 ug/L de cada MC. Se dejo
homogeneizar la mezcla durante 5 min. Se afiadio la cantidad de ZVI seleccionada (1 0 2 mM
de ZVI-OMW), homogeneizando durante 5 min. Se afiadi6 el agente oxidante (S20s> 1 mM) e
inmediatamente después se procedio a destapar el reactor para dar comienzo al experimento
(300 min). Las muestras se tomaron cada 5 min durante los primeros 30 min de tratamiento,
después cada 15 min hasta la primera hora, cada 30 min hasta los 180 min y, finalmente, cada
hora hasta el final (300 min). Tras la finalizacion de cada experimento el reactor se limpid con
acido oxalico en agua desmineralizada, con el fin de eliminar cualquier posible resto que
pudiera quedar de ZVI. A continuacion, se limpid el reactor con agua desmineralizada.

3.3.2.3 Planta piloto de ozonizacién

La planta piloto de ozonizacion (Figura 3.26) consiste en un reactor de columna con un difusor
de entrada de Oz (situado en la parte inferior de la columna) para operacion discontinua con una
capacidad maxima de 20 L (planta piloto Anseros PAP, Anseros Klaus Nonnenmecher GmbH,
Alemania), permitiendo trabajar a un volumen minimo de 8 L. En la parte superior de la
columna se encuentra situado un deshumidificador de gas.

La produccion de ozono se realiza a partir de aire ambiental mediante un generador de oxigeno
(Anseros SEP100). El oxigeno es separado del resto de componentes del aire mediante tamices
moleculares y entra al generador de ozono (Anseros COM-ADO02), en el cual, al aplicar un
elevado voltaje se genera ozono. La entrada de aire al generador de ozono se regula mediante
un caudalimetro y el porcentaje de generacion de ozono se regula con un variador. Dos
analizadores UV no dispersivos (Ozomat GM-6000-OEM) se utilizaron para medir la
concentracion de ozono a la entrada y a la salida. EI sistema cuenta con un destructor de ozono.
Ademas, el equipo dispone de un detector de ozono ambiental (Anseros, SEN 6060-S)
conectado a una alarma para la vigilancia continua.

114



MATERIALES Y METODOS

Figura 3.26 - Planta piloto de ozonizacién ubicada en las instalaciones del Laboratorio de
Tratamientos Solares de Agua de la PSA.

Por otro lado, la produccion de ozono puede ser conectada a un reactor CPC para poder llevar
a cabo procesos de ozonizacion bajo radiacion solar natural, siendo el esquema de conexiones
el que se presenta en la Figura 3.27. La entrada de Oz al reactor se realiza por medio de uno de
los tubos ubicados en la parte baja del reactor CPC, situandose la salida en los tubos finales (en
la parte superior del reactor).

Entrada O; al proceso

Salida O, desde el proceso | Analizadores
Deshumidificador de gas 0,

Destructor o
3
0;
Generador
Entrada de O, 0;
Generador
0,

Figura 3.27 - Esquema de conexiones: Planta ozono + CPC
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En la siguiente tabla (Tabla 3.10) se presentan las principales caracteristicas del reactor CPC
acoplado a la planta piloto de ozonizacion.

Tabla 3.10 — Caracteristicas principales del reactor CPC (NOVO75) acoplado a la planta de ozono.

Parametros CPC (NOVO75)

Volumen iluminado (L) 68,2
Superficie iluminada (m?) 2

Volumen total (L) 120
Didmetro interno tubos (mm) 75
Longitud tubos (m) 1,5
Inclinacion CPC 37°
Ndmero de tubos 12

Se midi6 el ozono a la entrada (Co, ;,g/Nm?) y a la salida (Co, o, g/Nm?), de modo que el
consumo de ozono de cada muestra, Ozconsn 8/L, Se pudo calcular mediante la Ec. 3.7 teniendo
en cuenta el caudal de aire de entrada (Q, Nm?3/h) fijado a 0,06 Nm?/h y el consumo de 0zono
de la muestra previa (n — 1). Ademas, se tiene en cuenta el volumen de reaccion (V,.,L) y el
tiempo de muestreo (t,,).

g

O3consn (Z) = O3consn-1 +

Qa ' (C03‘i‘n - CO3‘o_n) ' (tn - tn—l)

Ec.3.7
v, c

Procedimiento experimental en ozonizador. La mezcla de cuatro MC (clorfenvinfos,
diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina), 200 pg/L de cada MC, se afiadié desde la solucion
madre (preparada en MeOH) a la matriz de agua. La planta piloto de ozonizacion acoplada a la
columna se utiliz6 con un volumen total de 12 L, mientras que cuando se acoplé al CPC se
utilizé un volumen total de 120 L. El generador de ozono se ajusto al 20% de potencia, con una
produccion de 1,5 g Os/h. La toma de muestra se realizé cada 5 min los primeros 15 min,
después cada 10 min hasta completar una hora de tratamiento y, finalmente, cada 30 min hasta
los 120 min. El ozono residual de las muestras se elimind burbujeando N2 (durante 1 min). A
lo largo del proceso experimental se realizaron diferentes combinaciones, mostradas en la Tabla
3.11. La concentracion evaluada de H20> fue 1,5 mM (50 mg/L).

Tabla 3.11 — Combinaciones realizadas utilizando la planta piloto de ozonizacion a lo largo del plan
experimental de la Tesis Doctoral.

OZONIZACION OZONIZACION SOLAR
DW NW SwW DW NW SW
Os (pH 6) X X
O3 X X X
Oz (pH 11) X
03/H202 X X

Nota: Si no se indica el pH es porque se trabajé a pH circumneutral. DW = Demineralized Water (agua
desmineralizada), NW = Natural Water (agua natural) y SW = Simulated Water (agua simulada).
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Para todos los experimentos se comienza preparando la matriz de agua con 200 ug/L de cada
MC. En los experimentos con la columna (12 L) la mezcla de MC se afiadio al agua antes de
ser introducida en la columna, mientras que en el caso de los experimentos con CPC (120 L)
primero se lleno el reactor con la matriz de agua y luego se afiadio la mezcla de MC y se dejo
homogeneizar durante 10 min. En este punto se pueden dar dos opciones:

a) Os: Tras la homogeneizacion se comenzd a pasar aire en el sistema y tras ello se
encendi6 el generador de ozono para asi dar comienzo al experimento. En el caso de los
experimentos con radiacion solar, el reactor se destapd inmediatamente después de
encender el generador de o0zono.

b) Os/H202: Se afiadié la concentracion establecida de H>O> y tras unos minutos de
homogeneizacion se continuo con el proceso a).

Tras la finalizacion de los experimentos, tanto la columna como el reactor CPC, se limpiaron
con agua desmineralizada, realizando varios lavados para asegurar su completa limpieza.

3.3.2.4 Planta piloto de electro-Fenton y electro-foto-Fenton

Los procesos SPEF a escala de planta piloto han sido realizados en combinacion con un
fotorreactor solar CPC por la Unidad de Tratamientos Solares de Agua en las instalaciones de
la PSA. El esquema de la planta piloto se presenta en la Figura 3.28. El sistema electroquimico
consistio en cuatro celdas electroquimicas (Electro MP-Cell) adquiridas de ElectroCell (Figura
3.29a) instaladas en paralelo y conectadas a un tanque de 100 L y a un fotorreactor solar CPC
(Figura 3.29b). Esta configuracion confiere una gran versatilidad al sistema, ya que permite el
desarrollo de ensayos electroquimicos (con el ndmero de celdas deseado) con y sin la
combinacion con el fotorreactor CPC. Alternativamente, el sistema permite realizar pruebas
solares sin que la solucién pase a través de las celdas electroguimicas.

V A e
= o e
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Figura 3.28 - Esquema de la planta piloto electroquimica. Principales componentes: (1) fuente de
alimentacion, (2) ElectroCell con anodo BDD y catodo de carbono-PTFE (electrodo de difusion
de gas), (3) tanque, (4) fotorreactor solar CPC, (5) bombas centrifugas, (6) intercambiador de
calor, (7) compresor de aire [Salmerdn y col., 2021].
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Modulador Celda
de frecuencia electroquimica
Fuente de :
: 372 Caudalimetro
alimentacion
Compresor
de aire

Figura 3.29 - Imagenes de los principales componentes de la planta piloto electroquimica: a)
Electro MP-Cells, b) Fotorreactor solar CPC.

Cada celda electroquimica esta formada por una malla de niobio cubierta con una fina pelicula
de BDD como anodo y un electrodo de difusion de gas (gas-diffusion electrode, GDE) de
carbono-PTFE como catodo, ambos con una superficie de 0,01 m? La celda tiene una
configuracién de filtro-prensa, por lo que fue necesario utilizar placas separadoras, que
permiten flujo a través de ellas, de plastico tanto para mantener los electrodos separados entre
si como para separarlos de las partes inicial y final de la celda. Cada una de ellas tiene 6 mm de
ancho y disponen de canales de entrada y salida especificos para los flujos de aire y agua. En
este caso, se aseguro que el aire pasara detras del catodo de carbono-PTFE para suministrarle
oxigeno y que el flujo de agua pasara por el &nodo. Para evitar fugas, se utilizaron juntas de
goma (1 mm de ancho) en el montaje de los diferentes componentes, aplicando un par maximo
de 10 Nm evitando la deformacidn y rotura de las piezas de plastico.

Un compresor de aire ABAC de 1,5 kW suministro aire comprimido al catodo GDE. El aire de
entrada a la celda (Figura 3.30) se reguld con un regulador de presion Spectrotec LT2000 NG
y un caudalimetro Tecfluid 2100 estableciendo una presion y caudal fijos en cada caso.
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Celda
Caudalimetro
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Figura 3.30 - Instrumentacién para monitorear las entradas de aire y agua a la celda, asi como
las conexiones de los electrodos a la fuente de alimentacién.

Una bomba LAFERT ST 90L L2 de 1,8 kW hace circular el agua hacia la celda a través de
tuberias de acero inoxidables de %” de diametro. En la entrada de agua se instalaron un
caudalimetro Tecfluid PT11 y un mandmetro AISI 316L para monitorizar estos parametros,
pero a lo largo de los experimentos llevados a cabo, el caudal se regulé mediante la potencia de
la bomba, controlada mediante un modulador de frecuencia ACS355-03E-05A6-4 de ABB. Al
operar el sistema, es crucial garantizar que la presion del aire sea siempre mas alta que la presion
del agua para evitar que pase al circuito de aire.

Los electrodos se conectaron a una unidad de suministro de energia Delta Electronika 70 — 22
con una salida limite de 70 V' y 22 A. Cuando esta activa, esta unidad suministra una corriente
constante al sistema, mientras muestra una caida de voltaje de la celda.

El fotorreactor solar CPC fue alimentado directamente desde el tanque a través de tuberias de
polietileno de alta densidad de 1’ con una bomba magnética PAN World de 0,75 kW regulada
por un modulador de frecuencia VAT-3FD (General Electric) monitoreando el flujo con un
caudalimetro Tecfluid PT11. El fotorreactor solar CPC tiene una superficie total iluminada de
2 m?, con 10 tubos de vidrio de borosilicato de 1,5 m de longitud y 45 mm de diametro interior
con un volumen irradiado de 23 L. El fotorreactor se instalé en una plataforma de aluminio
inclinada 37° segun las coordenadas geograficas de PSA (37° N, 2,4° W). Finalmente, la planta
piloto se acoplé a un sistema de control automatico de temperatura desarrollado por
ECOSYSTEM S.L., que contenia un enfriador de agua y dos resistencias eléctricas para
mantener la temperatura controlada durante los experimentos.

Los procesos electroquimicos tienen que aplicarse en aguas con conductividad alta para permitir
el flujo de electrones, por lo que se desarrollaron los experimentos en una solucion acuosa con
50 mM de Na2SOa. El volumen de agua tratada en experimentos de electrooxidacion fue de 30
L, mientras que cuando se combiné con el fotorreactor solar CPC, el volumen total fue de 75
L.
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Procedimiento experimental en electroquimica. Se adiciona la matriz de agua al depdsito (30
L para EF y 75 L para SPEF), y los MC a 200 pg/L de cada uno (clorfenvinfos, diclofenaco,
pentaclorofenol y terbutrina). Homogeneizacion de 15 — 20 minutos. Se conecta el sistema de
control de temperatura para mantener 25 (+ 5) °C. Si es necesario, se ajusta el pH agregando
H,SO4. En los experimentos de EF o SPEF (0,1 mM de Fe®"), cuando se trabajé a pH
circumneutral se utilizo EDDS (Fe**:EDDS de 1:2). Se ajusta el flujo de agua, mientras la
presion y el flujo de aire se ajustan manteniendo la presion de aire ligeramente por encima de
la presion de agua. Con todos los parametros de operacion estables, se toma una muestra inicial
y se inicia el experimento. El tratamiento con EF se inicié encendiendo la fuente de
alimentacion de los electrodos (para SPEF ademas se destap0 el reactor CPC). Se tomaron
muestras a intervalos de tiempo més cortos al inicio del experimento, y posteriormente cada 30
min. Una vez finalizado cada experimento, se limpia el sistema con una solucién &cida a pH 3
(HCI y agua desmineralizada), y finalmente la planta piloto se enjuaga tres veces con agua
desmineralizada.

En aquellos casos en los que se considerd oportuno se calcul6 el consumo energético obtenido
en kWh/m3. Dicho célculo se llevo a cabo por medio de la Ec. 3.8:

I- Vcell : ((tn - tn—l)/60)
vV

(kWh/m3),, = (kWh/m3),,_; + Ec.3.8

Donde se necesita conocer la intensidad de corriente aplicada (I, A), la tension de la celda
(Veew, V), €l consumo de energia de la muestra previa (n — 1), el volumen total (V, L) y el
tiempo de muestreo (t,,).
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4 RESULTADOS Y DISCUSION

El creciente interés en la reutilizacion de agua y la aparicion de regulaciones mas estrictas, estan
acelerando el interés en la basqueda de nuevos tratamientos o0 combinacion de tratamientos que
sean econdmicamente viables, innovadores e inocuos para el medioambiente, para poder ser
implementados a gran escala. A lo largo del presente documento se han descrito y planteado
los principales AOPs estudiados (tecnologia solar ZV1, ozono/solar y electro-oxidacion).

El capitulo de Resultados y Discusion se ha dividido en las siguientes secciones, donde se
presentan y discuten los principales resultados:

1) Evaluacién de fuentes comerciales de ZVI en combinacidn con energia solar para eliminar
microcontaminantes del agua natural a pH circumneutral.

2) Eliminacion de microcontaminantes mediante procesos solares de ZVI a pH circumneutro:
efecto de la matriz de agua y de los agentes oxidantes.

3) Eliminacién de microcontaminantes en fotorreactores solares a escala planta piloto con
nanoparticulas de ZVI obtenidas de alpechin.

4) Nuevo enfoque a los procesos solares de oxidacion avanzada para la eliminacion de
sustancias prioritarias basadas en la electrooxidacion y la ozonizacién a escala planta
piloto.

En las tres primeras secciones se presenta un estudio de la aplicacién de la tecnologia solar ZVI
como tratamiento terciario para eliminar una mezcla de cuatro MC a baja concentracion
(atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) llevado a cabo a pH circumneutro. Se han
evaluado diferentes posibilidades no estudiadas como el uso de EDDS como agente
complejante del hierro y dos agentes oxidantes (H20. y S20s*) en combinacion con el uso de
radiacion solar natural. Ademas, se ha evaluado el efecto en diferentes matrices de aguas
simuladas y reales. Todo el estudio ha sido enfocado para poder aplicar la tecnologia solar con
ZV1 a escala planta piloto. Cabe destacar que se presenta el primer estudio llevado a tal escala
con ZVI. Finalmente, en la tltima seccion se presenta un estudio comparativo de varios AOPs
solares llevados a cabo también a pH circumneutro, como el proceso de foto-electro-Fenton
solar, y la ozonizacion solar, para la eliminacion de cuatro MC objetivo (clorfenvinfos,
diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina) a baja concentracion y en diferentes matrices de agua.
La intencién fundamental ha sido disponer de herramientas variadas que permitan tomar
decisiones en cuanto al tratamiento adecuado a elegir al mismo tiempo que desarrollar
protocolos para conocer la eficiencia de diferentes tipos de AOPs.

123



RESULTADOS Y DISCUSION

4.1 Evaluacion de fuentes comerciales de ZVI en combinacién con energia
solar para eliminar microcontaminantes del agua natural a pH
circumneutral

Existen varios estudios donde se han evaluado diferentes concentraciones iniciales de ZVI,
desde mg/L hasta g/L [Hayat y col., 2019], materiales comerciales o sintetizados (polvo,
nanoparticulas, lana de acero, etc.) [Hayat y col., 2019], con diferentes concentraciones iniciales
de H20; (0,5 — 50 mM) y S;0s% (0,5 — 15 mM) [Yuan y col., 2016; Hayat y col., 2019].
Préacticamente todos los estudios que se encuentran en literatura son bajo condiciones de
oscuridad y hay muy pocos estudios evaluando el comportamiento del ZV1 bajo radiacién solar
natural [Cuervo Lumbaque y col., 2019a]. Teniendo en consideracion que las concentraciones
de hierro en el rango de 1 — 20 mg/L (0,02 — 0,36 mM) y H20> de 10 a 100 mg/L (0,3 — 3 mM)
a pH circumneutro se consideran condiciones suaves del proceso de foto-Fenton [Gomis y col.,
2015; Kanakaraju y col., 2018], el primer estudio que se ha desarrollado en esta Tesis Doctoral
con ZVI se centr6 también en el uso de concentraciones bajas (dentro de los rangos
anteriormente mencionados) de los principales reactivos (ZVI, H202, S;0s%) para poder
compararlo con foto-Fenton homogéneo en condiciones similares.

Este estudio fue realizado con ZVI bajo radiacion solar natural a pH circumneutro, en
combinacion con H20, (solar/ZVI/H202) y S;0s% (solar/ZV1/S,0s>) utilizando tres fuentes
comerciales de ZVI diferentes (lana de acero, ZVI-SW, y dos microesferas en polvo, ZVI-MS
y ZVI-S). Por un lado, se llevo a cabo la evaluacion de los diferentes mecanismos que
intervienen en la corrosion del ZVI, estudiando las contribuciones individuales de los procesos
que intervienen en la degradacion de los MC. Se evaluaron la adsorcidn, la fotdlisis solar y el
mecanismo de fotocatalisis convencional basado en semiconductores por el efecto de los
posibles 6xidos de hierro generados en la superficie del ZVI. Se abord6 también la corrosién
por oxidacion debido a que el proceso no se realiza en ausencia de oxigeno. Ademas, se
incluyeron diferentes estrategias de adicion de agentes oxidantes (dosis secuencial o bien dosis
inicial Unica). Se utilizé imidacloprid como MC objetivo a una concentracion de 1 mg/L (mayor
de la considerada habitual para MC) para poder observar tendencias claras en los efectos de los
diferentes mecanismos estudiados. Finalmente, la mejor fuente de ZVI y estrategia de
dosificacion de agentes oxidantes fue utilizada para degradar una mezcla de cuatro MC
(atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) a baja concentracion (100 pg/L de cada
uno) en agua natural a pH circumneutro.

Se realizaron también experimentos con procesos ya estudiados con anterioridad como
solar/Fe?*/H,0; y solar/Fe**/S,0s* utilizando FeSO4-7H,0O para comparar los resultados con
los de ZVI. Las concentraciones iniciales de ZVI de 0,5 g/L (~ 9 mM) de ZVI-SW y 55.8 mg/L
(1 mM) de ZVI-MS y ZVI-S se seleccionaron en base a experimentos preliminares y porque
demasiado ZV1 podria ser contraproducente debido a la proliferacion de reacciones secundarias
[Seguray col., 2013; Cuervo Lumbaque y col., 2019a] o podria dar lugar a una elevada turbidez
en el reactor, impidiendo asi el desarrollo del proceso solar. Al comparar lana de acero con
microesferas de polvo, la masa de la lana de acero fue mayor que la masa del ZVI en polvo. El
objetivo fue que la cantidad fuese lo suficientemente grande como para garantizar que, si se
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producia una corrosion significativa, se pudiera cuantificar adecuadamente el hierro. Todos los
experimentos fueron llevados a cabo en un reactor de vidrio de borosilicato con 2 L de agua
natural, y el objetivo del tratamiento fue lograr una degradacion del 80% del contenido total de
MC para permitir una comparacion de resultados en un nivel coherente de degradacion. La
matriz de agua utilizada en el desarrollo de estos experimentos fue agua natural, eliminando la
mayor parte de los carbonatos/bicarbonatos (CO3?/HCOs) mediante reaccion con &cido
sulfurico bajo agitacion durante 24 h antes de la realizacion de los experimentos. El valor
promedio inicial de carbonatos/bicarbonatos fue de alrededor de 458 mg/L (CIT ~ 90 mg/L), y
se adicion0 &cido hasta alcanzar valores de 77 mg/L (CIT = 15 mg/L).

4.1.1 Estudio de la corrosion de ZVI

El ZV1 en agua sufre una serie de reacciones que hace que se vaya corroyendo, por lo tanto, es
importante evaluar los diferentes mecanismos de corrosion que se pueden dar en el sistema bajo
estudio a las condiciones de operacion que se han fijado. Se estudiaron cuatro mecanismos de
corrosion diferentes (Figura 4.1): (i) aire/ZV1 en oscuridad (R. 4.1), (ii) solar/ZV1 (R. 4.2), (iii)
H202/ZVI en oscuridad (R. 4.3) y (iv) S20s%/ZVI1 también en oscuridad (R. 4.4). Se ha
monitorizado la evolucion de Fe** y Fe total durante los procesos. Estos mecanismos se
estudiaron tanto a pH acido como a pH circumneutro, pudiendo asi comprobar lo que se indica
en la literatura respecto a que la generacion de Fe?* y Fe total disuelto es mayor a pH acido que
a pH neutro [Sun y col., 2016]. Debido a que la concentracion de hierro requerida para la
eliminacién de MC no es alta [Klamerth y col., 2013; Miralles-Cuevas y col., 2015; Santos-
Juanes y col., 2017b], los resultados obtenidos de la corrosion de las fuentes de ZVI empleadas
se evaluaron a pH circumneutro.

Fe® + 0, + 2H* —»= Fe?* + H,0, (4.1)
Fe® + hv »= Fe?* + 2e~ (4.2)
Fe® + H,0, »= Fe?* + 2HO" (4.3)
Fe + S,02~ »= Fe?* + 2502~ (4.4)
= Fe?* + H,0, — Fe¥* + HO* + HO~ (4.5)
= Fe?* + 5,03 — Fe3t + 50;” + S0Z~ (4.6)
= Fe?* + 2HO™ - Fe(0OH), 4.7
e”+0, > 03 (4.8)

La corrosion (R. 4.1 — 4.4) favorece la aparicion del proceso de Fenton heterogéneo con Fe?*
anclado al ZVI (R. 4.5) o la generacion de SO4™ cuando se trabaja con S20s% (R. 4.6). Barndok
y col. (2016b), sugirieron que el Fe?" resultante en R. 4.2 y R. 4.3 (a pH circumneutro)
permanece anclado a la superficie del ZVI, donde tiene lugar la reaccion clasica de Fenton (R.
4.5) [Barnddk y col., 2016b]. Cao y col. (2018), propusieron otras vias de reaccién como la
generacion de O2™ (especie predominante a pH mas alto) por R. 4.8 debido a los electrones (e
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) liberados por R. 4.2 [Cao y col., 2018]. Ademas, se ha descrito en la literatura la generacion
de oxi-hidroxidos de hierro en la superficie del ZVI, como goethita (a-FeOOH), magnetita (Y-
Fe»203), hematita (a-Fe203), etc., por reaccion de ZVI con oxigeno disuelto, H20 y otros iones
de la matriz de agua (ej. NOz") [Phillips y col., 2000; Suny col., 2016; Zhang y col., 2018].

pH Natural
OH Fe(OH), H202 S205”
Lana de acero U u \_;} m
_U Fe?t 0,
Fe ® =, H | || | o || ‘ ¢Luz Solar 2
' ?. Capa de oxihidréxidos de Fe ) 1| H,0; 3
. Solar L9 S,05~ 4
. &
Microesferas\“ @) 02 2" (@0 e 5 Us

Figura 4.1 - Principales mecanismos de reaccion de ZVI a pH neutro con agentes oxidantes. Los
nameros hacen referencia a las diferentes reacciones relacionadas con la aplicacion de ZVI en
este estudio.

En la Figura 4.2 se presentan los resultados de Fe?* y Fe total liberados después de 180 min de
las tres fuentes de ZVI consideradas en esta seccién. El proceso aire/ZVI (R. 4.1) mostré una
mayor liberacion de Fe total que de Fe?* solo con ZVI-SW y ZVI-MS y una ligera diferencia
con el ZVI-S. El Fe?* resultante fue muy similar para ZVI-SW y ZVI-S siendo
aproximadamente de 0,6 mg/L, mientras que para el caso de ZVI-MS fue de 0,2 mg/L. Por el
contrario, ZVI-MS fue la fuente de la cual se liber6 mayor cantidad de Fe total (Figura 4.2) (~
8 mg/L) sequida de ZVI-SW (~ 4 mg/L) y ZVI-S (~ 0,5 mg/L). Durante el proceso aire/ZVI, se
midio la generacién de H2O: (R. 4.1), pero éste no se detectd en ningin momento. Lee y col.
(2015), explicaron que, bajo pH neutro, las nanoparticulas de ZV1 en los sistemas O2/ZV1 son
solo una fuente de Fe?*, y R. 4.7 es predominante, dando lugar a que el hierro precipite [Lee y
col., 2015].

En las pruebas de solar/ZVI, se observo que la concentracion de Fe?* liberada sigui6 el mismo
orden que aire/ZVI: ZVI-SW > ZVI-S > ZVI-MS, siendo 0,4 mg/L la concentracion mas alta
alcanzada. En el caso del Fe total el orden seguido fue ZVI-MS (18 mg/L) > ZVI-SW (6 mg/L)
> ZVI-S (0,3 mg/L).
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Figura 4.2 - Fe?* (A) y Fe total (B) liberados de diferentes fuentes de ZVI a pH circumneutro con
aire, radiacion solar natural, H,0 y S;0s%. Condiciones experimentales: [ZVI-SW]=0,5 g/L,
[2VI-MS]=55,8 mg/L, [ZVI-S]=55,8 mg/L, [H202]=0,5 mM y [S205*]=0,5 mM.

Cuando se trabaj6 en presencia de H.O> (0,5 mM), el comportamiento general fue muy similar
al obtenido con aire/ZVI y solar/ZVI tanto para el Fe?* como para el Fe total liberado. Sin
embargo, al trabajar en presencia de S,0s* (0,5 mM), el Fe?* liberado cambi6 sustancialmente
siendo el orden ZVI-MS > ZVI-SW > ZVI-S. En general, los resultados indicaron que la
corrosion por S;0s? fue mayor, especialmente para ZV1-MS.

Finalmente, se puede concluir que trabajando a pH circumneutro y con bajas concentraciones
de ZVI, la liberacion de Fe?* fue baja en general, excepto para ZVI-MS, que lixivio
aproximadamente 10 mg/L de Fe?* con S,0s%. Es importante mencionar que al final de las
pruebas de corrosion (180 min), todas las fuentes de ZV1 estaban completamente corroidas, lo
que dificultaba su reutilizacion. Este hecho contradice numerosos estudios publicados en la
literatura, que indicaron la recuperacion vy reutilizacion de las fuentes de ZVI [Yuan y col.,
2016; Cuervo Lumbaque y col., 2019a; Hayat y col., 2019]. Esta situacion puede tambiéen estar
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influenciada por la concentracion de ZVI utilizada (0,5 g/L ZVI-SW y 55,8 mg/L ZVI-MS y
ZV1-S), que en comparacion con las reportadas en otros estudios se consideran bajas. Al utilizar
grandes cantidades de ZVI no es posible apreciar el deterioro de la fuente de ZVI1 y permite su
reutilizacion [Sciscenko y col., 2021]. El trabajar con elevadas cantidades de reactivo ademas
de ser un problema a nivel econémico, puede suponer un obstaculo muy importante a la hora
de llevar el proceso a una escala mayor, como se comentara en la seccién 4.3 de este documento.

4.1.2  Adsorcion de contaminantes, fotolisis solar, y proceso solar/ZVI

Se llevaron a cabo una serie de ensayos de control de degradacién de imidacloprid (1 mg/L),
como la adsorcion, fotdlisis solar y pruebas de solar/ZV1, para determinar la contribucion de
cada proceso en el proceso global solar/ZVI/agente oxidante. Ademas, se evaluo el posible
efecto de formacion de oxi-hidréxidos de hierro, como Y-Fe2O3 0 a-Fe2Oz [Sun y col., 2016]
[Zhang y col., 2018] que podrian actuar como semiconductores.

Sun y col. (2016), mencionaron que el pH circumneutro puede favorecer el proceso de
adsorcion debido a que: (i) la baja corrosion de ZV1 preserva las fases solidas de hierro y/o (ii)
aumenta la densidad de electrones debido al Fe?* anclado en la capa de 6xido de hierro generada
durante las etapas de corrosion [Sun y col., 2016]. En este caso, los experimentos realizados a
pH circumneutro en condiciones de oscuridad, no mostraron adsorcion significativa de
imidacloprid después de 300 min cuando se utilizaron ZVI-MS y ZVI-S. Con ZVI-SW, la
adsorcion fue del 10% en 180 min, probablemente favorecida por su morfologia (sélido
€sponjoso), que proporciona una mayor superficie de contacto.

La fotolisis de imidacloprid bajo radiacion solar alcanzé una degradacion del 54% en 180 min.
Mientras que, en el proceso solar/ZV1 se alcanz6 una degradacion del 60% de imidacloprid al
final del experimento (180 min) con ZVI en polvo (ZVI-MS y ZVI-S). Sélo un 33% de
degradacion de imidacloprid fue alcanzado con la lana de acero (ZVI1-SW) Figura 4.3.
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Figura 4.3 - Degradacién de imidacloprid en agua natural por solar/ZVI a pH circumneutro
utilizando tres fuentes comerciales de ZVI. Condiciones experimentales: [ZVI-SW]=0,5¢/L, [ZVI-
MS]=[2ZVI1-S]=55,8 mg/L.

En varios estudios se ha observado la degradacion de contaminantes organicos por la presencia
de oxi-hidroxidos de hierro bajo radiacion solar [Phillips y col., 2000; Lee y col., 2015]. La
radiacion solar y los oxi-hidréxidos de hierro pueden producir especies reactivas de oxigeno
(ROS) debido a sus propiedades semiconductoras (R. 4.9 — 4.12). Por ello, uno de los controles
que se ha realizado con todos los ZVI evaluados ha sido el proceso solar/ZV1.

Iron oxyhidroxides + hv — Iron oxyhidroxides(e™ + h') 4.9)
hip + 05~ = 10, (4.10)
05~ 4+ 2H* - H,0, (4.11)
ecpy + H,0, > HO™ + HO® (4.12)

La degradacion de imidacloprid en el proceso solar/ZVI-SW fue més lenta que durante la
fotolisis, probablemente debido al efecto de apantallamiento causado por la lixiviacion de hierro
total (6,4 mg/L) y el ZV1 en si. Respecto a ZVI-S y ZVI-MS no se observo una diferencia
significativa respecto a la fotolisis, ya que solo se consiguio ~5% de degradacion adicional de
imidacloprid con el proceso solar/ZV1 en comparacion con la fotolisis solar. El hierro lixiviado
fue de 0,6 mg/L para ZVI-MS e insignificante para ZVI-S, diez veces menor que para el ZVI-
SW. Por ello, de los resultados preliminares puede deducirse que el efecto semiconductor fue
insignificante.
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4.1.3 Evaluacion del proceso solar/ZV1/H202 a pH circumneutro

Previo a evaluar el proceso solar/ZVI1/H,0; se decidid llevar a cabo la evaluacion de ZVI/H202
con 1 mg/L de imidacloprid y 0,5 mM de H20.. En cuanto a ZVI, se utilizaron 0,5 g/L para
ZV1-SW'y 55,8 mg/L para ZVI-MS 'y ZVI-S.

No hubo degradacion significativa de imidacloprid después de 180 min con ninguna de las
fuentes de ZV1 en polvo que fueron probadas, pero se obtuvo una degradacion del 18% con
ZV1-SW con un consumo de 1,2 mM de H2O.. El elevado consumo de perdxido de hidroégeno
sin observar degradacion de los contaminantes es debido a la R. 4.3, donde principalmente el
ZV1 es corroido. Furia y col. (2021) indicaron que trabajando a valores de pH entre 5 — 7, es
posible evitar la pérdida de eficiencia en el proceso aumentando la concentracion de ZVI y/o
de H>O, siempre y cuando este aumento se haga hasta valores optimos conocidos, ya que un
exceso de estos reactivos también puede producir una pérdida de eficiencia del proceso,
retrasando la produccién de HO' [Furia y col., 2021]. También se obtuvo un elevado Fe total
lixiviado (12,9 mg/L) del ZVI durante el proceso. Cabe destacar que la concentracion de Fe
total lixiviado se encuentra en el mismo rango descrito en el estudio de corrosion cuando se
evalud la corrosion en el proceso ZVI/H20: (Apartado 4.1.1).

Dado que en el sistema ZVI/H20> el elevado consumo de H20> se debe principalmente a su
intervencion en las reacciones secundarias de corrosion, se decidio probar dos estrategias para
la adicion de H2O> durante los experimentos solar/ZVI1/H20;: (i) adiciones secuenciales de 0,5
mM de H20> tan pronto como fuera inferior a 0,1 mM (Figura 4.4) y (ii) una Unica dosis inicial
de 3 mM (Figura 4.5). Dado que en este estudio se busca trabajar con el proceso solar/ZV1/H;0>
en condiciones suaves de foto-Fenton, no se increment6 la concentracion de H2O; por encima
de 3 mM.

En general, para todas las fuentes de ZVI, la degradacion de imidacloprid y el consumo de H20>
fueron mayores con la dosis inicial Gnica de H20>. Las bajas concentraciones de H20: en los
ensayos con adiciones secuenciales limitaron la velocidad de reaccién del proceso
solar/ZV1/H202. Una mayor concentracion de H202 con una Unica dosis inicial favorecio la
reaccion R. 4.3, generando una mayor cantidad de Fe?* anclado en la superficie del ZVI, que,
posteriormente, aumentd la produccion de HO® a través de R. 4.5 y lixivié una cantidad
significativa de hierro a través de R. 4.7. Esto concuerda con los resultados encontrados por
GilPavas y col. (2019), quienes observaron que el H2O2 es un factor limitante para el uso de
ZV1 debido al alto consumo asociado a la corrosién de ZVI (R. 4.3), siendo necesaria una alta
concentracion inicial de H2O. para mejorar la eficiencia del tratamiento [GilPavas y col., 2019].

En los experimentos solar/ZVI-SW/H>0> con adicion secuencial (dos adiciones de 0,5 mM de
H20>), la degradacion de imidacloprid fue del 31% y se lixiviaron 4,5 mg/L de Fe total. Cuando
se utilizd ZVI-MS, la degradacion de imidacloprid fue del 44% con lixiviacion de Fe total
mucho menor (0,6 mg/L), mientras que la degradacion de imidacloprid fue del 29% con ZVI-
S con una lixiviacion de Fe total de 0,2 mg/L (Tabla 4.1). En el caso de ZVI-MS y ZVI-S solo
se realiz6 una adicion de H202 ya que no hubo un consumo excesivo de H20a.
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Figura 4.4 - Degradacién de imidacloprid (simbolos sélidos) y consumo de H,O; (simbolos
vacios) por solar/ZV1/H;0, y solar/Fe?*/H,O, a pH circumneutro. Adicién secuencial de H,0, de
0,5 mM. Condiciones experimentales: [ZVI-SW]=0,5 g/L, [ZVI-MS]=[2ZVI-S]= 55,8 mg/L y
[Fe?*]o=10 mg/L.

Para evaluar la contribucion del Fe?* precipitado al proceso se realiz6 una prueba control a pH
circumneutro usando FeSO4-7H.0 como fuente de hierro (Figura 4.4). Se afiadié H20- en dosis
de 0,5 mM y la concentracion de Fe?* fue de 10 mg/L (concentracion media de hierro liberada
en experimentos de corrosion). La degradacion de imidacloprid fue del 18% con 0,53 mM de
consumo de H»O5. Este resultado nos hizo considerar que entre el 20 — 30 % de la degradacion
de imidacloprid cuando se aplica el proceso solar/ZV1/H20> puede ser atribuida al efecto del
hierro precipitado después de lixiviar y a los dxidos de hierro que también lixivian al medio.

En los experimentos con una Unica dosis inicial de H.O> (Figura 4.5), la Gnica fuente de ZVI
que produjo una concentracion de Fe total significativa fue ZVI-SW (18,1 mg/L), ya que los
experimentos con ZVI-MS y ZVI-S dieron lugar a concentraciones de Fe total lixiviado
inferiores a 0,5 mg/L (Tabla 4.1). Esto demostrd que, en las condiciones estudiadas, las fuentes
de polvo eran mucho mas resistentes a la lixiviacion que la lana de acero. EI consumo de H20>
con ZVI-SWy ZVI-S fue de 2,8 MM y 2,2 mM, respectivamente, mientras que fue de solo 0,30
mM con ZVI-MS. La degradacién de imidacloprid alcanzada fue del 86%, 56% y 52% para
ZVI-MS, ZVI-S y ZVI-SW, respectivamente. En el caso de ZVI-SW y ZVI-S, la degradacion
de imidacloprid se debi¢ a la suma de la reaccion R. 4.5y, probablemente, el proceso de foto-
Fenton heterogéneo. Ambos mecanismos conducen a un alto consumo de H20,. Con respecto
a ZVI-MS, la degradacion de imidacloprid fue mayor, pero el consumo de H20- fue menor que
con las otras fuentes de ZVI por lo que el mecanismo de degradacion es diferente que el de los
otros dos casos. Como se explico anteriormente, la corrosién de ZVI-MS por radiacion solar es
considerable (R. 4.2), generando una alta concentracion de Fe total. Esta reaccion, a su vez,
genera electrones, que reaccionan con O, produciendo O>" (R. 4.8), 0 con H202 produciendo
HO" (R. 4.12). La produccion de radicales mediante esta reaccion consume menos H2O2 que en
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el proceso foto-Fenton heterogéneo y podria explicar el porcentaje de degradacion tan elevado
alcanzado con el proceso solar/ZV1-MS/H-Ox.
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Figura 4.5 - Degradacién de imidacloprid (simbolos sélidos) y consumo de H,O; (simbolos

vacios) por solar/ZVI1/H;0, a pH circumneutral. Dosis inicial tnica de H20, de 3 mM.
Condiciones experimentales: [ZVI-SW]= 0,5 ¢/L, [ZVI-MS]=[2VI-S]= 55,8 mg/L.

Se calcularon las constantes cinéticas para los principales procesos involucrados: solar/ZV1,
ZV1/H202 y solar/ZVI1/H20., las cuales se muestran en la Tabla 4.1 junto a los procesos donde
no intervino el ZV1. Las contribuciones relativas de los procesos individuales se pueden calcular
dividiendo sus constantes cineticas (kzy;/u,0, ¥ Ksotar/zvi) POT la constante cinética del proceso
general (ksoiar/zvi/m,0,)- POT tanto, en los experimentos que fueron llevados a cabo con la dosis
unica de 3 mM de H20-, la contribucion del proceso solar/ZV1 fue del 27,5%, 50% y 62,4%
para ZVI-SW, ZVI-MS y ZVI-S, respectivamente. En el caso de ZVI1/H20>, la contribucion fue
del 10% para ZVI-SW e insignificante para ZVI-S y ZVI-MS. Finalmente, las contribuciones
del proceso global (solar/ZV1/H20z) para cada fuente de ZVI fueron del 62,4%, 50% y 37,6%
para ZVI-S, ZVI-MS y ZVI1-SW, respectivamente. Estos resultados demuestran la importancia
del proceso solar/ZV1 en el proceso global, especialmente con las fuentes de polvo (ZVI-MS'y
ZV1-S), ya que las reacciones R. 4.2 y R. 4.9, parecen ser las responsables de la generacion de
radicales y la degradacion del contaminante.

Buscando alcanzar el objetivo del 80% de eliminacion de MC, se obtuvo que solo ZVI-MS
alcanzd este valor. Sin embargo, el tiempo de tratamiento (157 min) y H202 (3 mM) necesarios
son muy elevados si se comparan con otros procesos bien conocidos como el foto-Fenton solar
a pH neutro utilizando agentes complejantes de hierro [Miralles-Cuevas y col., 2014; De la
Obray col., 2017] o la ozonizacién [Nahim-Granados y col., 2020; Roccamante y col., 2020].
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Tabla 4.1 — Constantes cinéticas, porcentajes de degradacion, consumos de oxidantes y hierro total

liberado durante todos los procesos evaluados con 1 mg/L de imidacloprid.

. . k %degradacion/ an SUMo Fetotal,
Tratamientos a pH circumneutro (min‘t) tiempo, min oxidante (mg/L)
(mM)
Ensayos de control
Fotolisis solar de Imidacloprid 0,0053 54/180 -- --
Solar/Fe?*/Hz0: 0,0008 18/180 0,53 10,3
Solar/Fe?*/S;0g* 0,0020 40/180 0,07 8,3
ZVI-SW
Solar/zVI 0,0022 33/180 - 6,4
ZV1/H202(0,5 mM) 0,0008 18/180 1,24 20,7
Solar/ZzV1/H202 (Dosis de 0,5 mM)* 0,0020 31/180 0,68 4,5
Solar/ZV1/H20: (Dosis Unica de 3 mM) 0,0080 52/180 2,84 18,1
ZV1/S20¢% (0,5 mM) 0,0059 59/180 0,39 13,4
Solar/ZV1/S:0g* (Dosis de 0,5 mM)* 0,0100 80/180 0,42 6,8
Solar/ZV1/S:0g* (Dosis Gnica de 1 mM) 0,0267 80/60 0,40 10,0
Solar/ZV1/S:0g* (Dosis Gnica de 3 mM) 0,0944 80/18 0,58 16,3
ZVI-MS
Solar/zVI 0,0055 62/180 -- 0,6
ZV1/H202 (0,5 mM) - 0/180 - 3,0
Solar/zV1/H20: (Dosis de 0,5 mM)* 0,0032 44/180 0,17 0,6
Solar/ZzV1/H202 (Dosis Unica de 3 mM) 0,0110 80/157 0,30 0,07
ZV1/S20¢% (0,5 mM) 0,0002 9.4/180 0,11 1,5
Solar/ZV1/S:0g* (Dosis de 0,5 mM)* 0,0224 80/60 0,014 1,2
Solar/zV1/S;0¢? (Dosis Gnica de 1 mM) 0,0385 80/45 0,052 7,8
Solar/ZV1/S:0g* (Dosis Gnica de 3 mM) 0,0969 80/20 0,12 7,2
ZVI1-S

Solar/zV1 0,0053 61/180 -- 0,01
ZV1/H202(0,5 mM) -- 0/180 0,11 1,0
Solar/ZzV1/H202 (Dosis de 0,5 mM)* 0,0020 29/180 0,92 0,25
Solar/ZzV1/H202 (Dosis Unica de 3 mM) 0,0085 56/180 2,18 0,14
ZV1/S20¢* (0,5 mM) 0,0002 8/180 0,12 0,03
Solar/zV1/S:0¢* (Dosis de 0,5 mM)* 0,0183 80/79 0,035 0,01
Solar/ZV1/S:0g* (Dosis Unica de 1 mM) 0,0367 80/45 0,09 0,15
Solar/ZV1/S20g* (Dosis Unica de 3 mM) 0,0951 80/20 0,13 0,20

(*) Adiciones secuenciales de 0,5 mM de agente oxidante
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4.1.4 Activacion de persulfato por ZVI bajo radiacion solar a pH circumneutro

Como ya se ha comentado, la corrosion de ZVI por S0 se basa en R. 4.4. Si el Fe?* generado
permanece anclado a la superficie de ZVI1, el mecanismo de reaccion de S20g> produce SOs™ a
través de R. 4.6. El SO4™ también podria ser producido por R. 4.14, mientras que la produccion
de SO4™ a partir de S,0s> mediante R. 4.16 es inducida por la corrosion solar de ZVI (R. 4.2).
Independientemente de la fuente de SO4™, los radicales HO® se pueden generar en un paso
adicional a través de R. 4.15. Hayat y col. (2019) explicaron que la degradacion de
contaminantes se lleva a cabo por SO4~ y HO" a pH circumneutro con un bajo aporte de O>™
(R. 4.13) [Hayat y col., 2019].

= Fe?* + 0, » Fe3* + 05 (4.13)
25,02+ H,0/HO~ — 2503 + 250, + 205~ + 2H* (4.14)
S0;~+ Hy,0/HO~ — 2HO* + SO2~ + H* (4.15)
e” + 5,03 - 250;" (4.16)

Teniendo en cuenta este mecanismo y siguiendo un procedimiento analogo al llevado a cabo
cuando se utilizd H202 como agente oxidante, se evaluaron los procesos S;0s%, ZVI1/S;08% y
solar/ZV1/S;0s%, con el fin de determinar la contribucion de cada uno por separado. El
imidacloprid no fue degradado cuando se utilizo solamente S20g% a una concentracion de 0,5
mM, lo que implica que R. 4.14 no tiene lugar a temperatura ambiente y al pH de operacion.

Respecto al proceso de activacion del S;Os® en presencia de ZVI, la degradacion de
imidacloprid dependi6 de la fuente de ZVI. Con ZVI-SW, la degradacion de imidacloprid fue
del 59%, mientras que con ZVI-MS y ZVI-S fue de solo el 10%. Esta diferencia significativa
esta relacionada principalmente con la corrosién y la lixiviacion del hierro. El Fe total lixiviado
al final del experimento de ZVI-SW fue de 13,4 mg/L, para ZVI-MS fue de 1,5 mg/L y para
ZV1-S de 0,03 mg/L (Tabla 4.1). La corrosion no fue la misma que los resultados de la Figura
4.2, pero la tendencia de corrosion fue similar a la del ZVI1-S que no lixivio Fe. En cuanto al
consumo de S;0s%, se alcanzd 0,39 mM con ZVI-SW, 0,11 mM con ZVI-MS y 0,12 mM con
ZVI-S. Por lo tanto, la corrosion por S;0s> de ZVI-SW fue significativa (R. 4.4) seguida por
la generacion de SO~ como resultado de la reaccion entre S;0s?" y el Fe?* anclado, representado
por R. 4.6. Por el contrario, las fuentes ZVI-MS y ZVI1-S mostraron una mayor resistencia a la
corrosion por S20s% y con menores consumos de S,0g%.

En los experimentos solar/ZV1/S,0s>, también se estudiaron dos estrategias para la adicion del
agente oxidante: (i) adiciones secuenciales de 0,5 mM de S20s> vy (ii) una sola dosis inicial
estudiando dos concentraciones diferentes: 1y 3 mM de S;0s%.

En los experimentos de adicion secuencial (Figura 4.6), se alcanz6 una degradacion de
imidacloprid mayor del 80% con las tres fuentes de ZV1 evaluadas. El tiempo de reaccion fue
de 180 minutos para ZVI-SW, 65 minutos para ZVI-MS y 80 min para ZVI-S. En cada
experimento solo se requirio la adicion de una dosis de 0,5 mM de S;0s%. La elevada cantidad
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de hierro que se liber6é de ZVI-SW provocé un importante efecto de apantallamiento que limitd
la importancia de los procesos relacionados con el sol. El consumo relativamente alto de S,0s*
(0,42 mM) vy la alta concentracion de hierro medida al final del experimento solar/ZVI-
SW/S,0s% (6,8 mg/L) sugieren que el mecanismo de degradacion es muy similar al descrito
para el experimento ZVI-SW/S;0s%. Los consumos de S;0s% con ZVI-MS y ZVI-S también
fueron bajos, como en las pruebas en oscuridad, 0,014 mM y 0,035 mM, respectivamente (Tabla
4.1). En este caso, cuando se utiliz6 ZVI-MS o ZVI-S, la descontaminacion probablemente fue
iniciada por R. 4.2 (interaccion del ZV1 con la luz solar) en lugar de por R. 4.4 (corrosion ZVI
por S;0s%), generando electrones en el medio, que reaccionan con S;0s? produciendo SO4™
(R. 4.16), o incluso con O produciendo Oz (R. 4.8), que no implico ningtin consumo de S,0s*
por otras vias de corrosion del ZVI.

1,0 —A— Solar/ZVI-SW/S,0,*
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—m— Solar/zVI-S/S,0,”
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Figura 4.6 - Degradacion de imidacloprid mediante solar/ZV1/S;0s% y solar/Fe?*/S,0g? con

adicion secuencial de S;0s% a pH circumneutro. Condiciones experimentales: [ZVI1-SW]=0,5 g/L,
[2VI-MS]=[2VI-S]=55,8 mg/L y [Fe?**]=10 mg/L.

Para las tres fuentes de ZV1 estudiadas, 3 mM S,0s> dio lugar a una mayor tasa de degradacion
de imidacloprid, alcanzando el 80% de degradacion en menos de 20 min (Figura 4.7); de hecho,
se encontraron diferencias insignificantes entre las diferentes fuentes de ZVI, lo que nos indicé
que el proceso de descontaminacion habia alcanzado una tasa maxima. EI mayor consumo de
S,08% (0,58 mM) y de hierro lixiviado (16,3 mg/L) correspondié a ZVI-SW, lo cual muestra
gue el mecanismo de reacciéon no cambid significativamente, al descrito anteriormente. Con
respecto a ZVI-S, el consumo de S,0s? aumentd con respecto a los datos obtenidos con el resto
de las concentraciones de S,0g?" utilizadas (0,13 mM), probablemente como consecuencia de
las reacciones R. 4.6 y R. 4.7. A pesar de ello, esta situacion no se tradujo en una mayor
lixiviacion de hierro (0,2 mg/L). En cambio, la cantidad de hierro lixiviado con ZVI-MS
aumento considerablemente hasta 7,2 mg/L, lo que demuestra que, posiblemente, el mecanismo
de reaccion esta en una posicién intermedia entre lo que ocurre con ZVI-SW y ZVI-S. Esto
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también es acorde con el consumo de S,0s%, que también aument6 de 0,014 mM con 0,5 mM
de S,0¢% @ 0,12 mM con 3 mM de S,0¢>".

1,0 —A— Solar/zVI-SW/S,0,”
—e— Solar/zVI-MS/S,0,”
—m— Solar/zVI-S/S,0,*

0,8 1
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Figura 4.7 - Degradacion de imidacloprid mediante solar/ZV1/S,0s? a pH circumneutro con dosis
Gnica de 3 mM de S;0s?. Condiciones experimentales: [ZVI-SW]=0,5 g/L y [ZVI-MS]=[2VI-
S]=55,8 mg/L.

Como el Fe?* anclado precipita debido a R. 4.7 y al pH de trabajo, se realizd un experimento
adicional evaluando el proceso solar/Fe?*/S,0s?" usando FeSOa-7H,0, en lugar de ZVI1, como
fuente de Fe?*, con 0,5 mM de S,0s> y 10 mg/L de Fe?" (Figura 4.6), con el fin de determinar
la contribucion de reacciones heterogéneas por el hierro lixiviado y el S;0s*. En estas
condiciones, la degradacion de imidacloprid fue del 40%, lo que indica que la lixiviacién de
hierro contribuye significativamente al proceso global de descontaminacion; siendo el consumo
de S208> de 0,07 mM.

Dado que se desaconseja el uso de grandes cantidades de S,Os® porque la concentracion de
sulfato en el agua aumenta proporcionalmente, también se probd una concentracién intermedia
de S20s% de 1 mM (Figura 4.8). La degradacion de imidacloprid alcanzé el 80% después de 50
min con ZVI-SW con 0,44 mM de consumo de S;Os>. La contribucion de los procesos
solar/zV1'y ZV1/S;08% fue de 8,2% y 22%, respectivamente. El tiempo de tratamiento para
alcanzar el objetivo de degradacion fue de 42 min para ZVI-MS y ZVI-S con un consumo de
S,08% de 0,052 mM y 0,090 mM, respectivamente. Las contribuciones de los procesos
individuales fueron muy similares tanto para ZVI-MS como para ZV1-S, aproximadamente un
15% para el proceso solar/ZV| e insignificante para los procesos en oscuridad ZV1/S;0s%. La
contribucion del proceso solar/ZV1/S,0s> fue del 85%, lo que demuestra el importante efecto
de laactivacion del S;0s® con la radiacion solar para la generacion de radicales y la degradacion
del contaminante.
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Figura 4.8 - Degradacion de imidacloprid mediante solar/ZV1/S;0¢* a pH circumneutro con dosis

Unica de 1 mM de S,0g%. Condiciones experimentales: [ZVI-SW]=0,5 g/L y [ZVI-MS]=[ZVI-
S]=55,8 mg/L.

La comparacion de los procesos solar/ZV1/S;0s% y solar/ZV1/H20, mediante las constantes
cinéticas resultantes (Tabla 4.1) muestra que S,0s> funciond significativamente mejor con
todas las fuentes de ZVI. En el caso de ZVI-SW, el valor de la constante cinética aumenté de
0,0080 min* para 3 mM de H,02 a 0,0267 min para 1 mM de S,0s*. En el caso de ZVI-MS
y ZVI-S, para las mismas condiciones, las diferencias estaban en el mismo rango (constantes
cinéticas 3 — 4 veces mas altas con S,0g%). Para ZVI-MS los valores pasaron de 0,0110 min™
a0,0385 min, y para ZVI-S de 0,0085 min* a 0,0367 min™*. Por lo tanto, la combinacion de
energia solar, ZV1y S,0s? demostré un mayor potencial de aplicacion para la degradacion de
contaminantes que usando H.Ox.

4.1.5 Aplicacion de condiciones de operacion seleccionadas del proceso
solar/ZV1/oxidante a bajas concentraciones de contaminantes

En base a los resultados mostrados anteriormente se seleccion6 ZVI-MS, 1 mM, como fuente
de hierro, ya que se logré una degradacion mayor del 80% de imidacloprid con el menor
consumo de oxidante y la menor lixiviacion de hierro tanto para solar/ZVI1/H20, como
solar/ZV1/S;0s%, trabajando en todos los casos a pH circumneutro. Las concentraciones de
oxidantes seleccionadas fueron 3 mM de H.0, y 1 mM de S;0g¢%. Se utilizd una mezcla de
cuatro MC (atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam) en concentraciones bajas (100
ug/L cada uno) para determinar la eficiencia del proceso en condiciones méas cercanas a las
encontradas en las aguas residuales municipales no tratadas y no muy alejadas de las
encontradas en los efluentes secundarios de EDAR.

La degradacién de la suma normalizada de MC y el comportamiento individual de cada MC
con el proceso solar/ZVI1-MS/H20; (3 mM) se muestra en la Figura 4.9. Al final del tratamiento
(180 min), el 76% de la suma total de la mezcla de MC fue eliminado. La degradacion individual
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de los MC fue: 52% atrazina, 89% carbendacima, 86% imidacloprid y 76% tiametoxam. Al
igual que ocurri6 cuando solo se utilizo imidacloprid como MC objetivo, el consumo de H-0»
fue bajo (0,3 mM), lo que confirma que la generacion de electrones a través de las reacciones
R. 4.2y R. 4.9 (Figura 4.1) como el principal mecanismo de reaccion para la degradacion de
contaminantes. La concentracion de Fe total lixiviado en este caso fue de 3 mg/L.
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Figura 4.9 - Degradacion de MC mediante solar/ZVI-MS/H,0- con una sola dosis de 3 mM de

H>0; a pH circumneutro. Condiciones experimentales: [MCJlo=100 ug/L (cada uno) y [ZVI-
MS]=55,8 mg/L.

Los resultados basados en el proceso solar/ZVI-MS/S,0g* (1 mM) se muestran en la Figura
4.10. Se alcanz6 el 80% de degradacion de la suma total de los MC después de 69 min, con un
consumo de S;0s? de 0,13 mM y 3,7 mg/L de hierro lixiviado. La persistencia de los MC a la
degradacion siguio el mismo orden que el encontrado para el proceso con H20,. Carbendacima
e imidacloprid se eliminaron después de 90 y 120 min, respectivamente. Atrazina se degradd
casi por completo después de 180 min, y la degradacion de tiametoxam fue del 87%.

A lo largo de esta secuencia de experimentos solar/ZV1/agente oxidante utilizando 100 ug/L de
cada MC objetivo, el pH se mantuvo en valores de 7,2 + 0,2. La turbidez medida al final de los
experimentos se situd en torno a 6 NTU, no siendo un impedimento para el desarrollo de los
procesos estudiados. Finalmente, en cuanto a la mineralizacion se observo que no supero el
12% en todos los casos.
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Figura 4.10 - Degradacion de MC mediante solar/ZVI-MS/S;0s% con dosis Ginica de 1 mM de

S206% a pH circumneutro. Condiciones experimentales: [MCJy=100 ug/L (cada uno) y [ZVI-
MS]=55,8 mg/L.

4.1.6 Conclusiones Secciéon 1

En el desarrollo de este estudio se demostro la oxidacion de diferentes MC a pH circumneutro
mediante el proceso ZV1 solar en combinacion con perédxido de hidrogeno (solar/ZVI/H202) y
persulfato (solar/ZV1/S;0s%), utilizando agua natural como matriz.

El estudio de corrosion, mediante los diferentes mecanismos que influyen en la corrosion del
ZV1, mostrd la importancia del hierro liberado en el agua por ZVI. La lana de acero result6
mucho mas corroida que las fuentes de ZVI en polvo durante los ensayos de degradacion de
MC. Los resultados también han demostrado que la corrosion puede ser contraproducente para
los procesos solares a pH circumneutro debido al efecto de apantallamiento causado por la
lixiviacion y, por lo tanto, el hierro precipitado. En las condiciones establecidas, las fuentes de
ZV1 se corroyeron significativamente después de los 180 min de tratamiento, lo que dificultaria
su posible reutilizacion en aplicaciones de descontaminacion de agua.

En el proceso solar/ZVI1/H20., se confirmd que una sola dosis inicial era la mejor opcion para
lograr el objetivo de tratamiento deseado. ZVI-MS mostré los mejores resultados. aunque el
consumo de H»O; fue alto debido a su participacion (ineficiente) en la corrosion de ZVI. Con
el proceso solar/ZV1/S20s? se logré mas del 80% de degradacion de imidacloprid en menos de
60 min con todas las fuentes de ZVI. Independientemente de la fuente de ZVI seleccionada,
mayor concentracion de S,0s% (0,5 — 3 mM) aumento la tasa de eliminacion de imidacloprid.

Este estudio también permitié mostrar que el uso de ZVI en combinacién con radiacion solar
no produce ningun material semiconductor en su superficie.

ZV1-MS fue seleccionado como la mejor fuente de ZV1 'y también demostré su eficacia para la
degradacion de varios MC diferentes a bajas concentraciones. El proceso solar/ZV1-MS/S;0g>
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se comporté mejor que el proceso solar/ZVI-MS/H202, con menores tiempos de tratamiento y
menor consumo de oxidante. El tiempo de tratamiento y el consumo de oxidante estuvieron en
el mismo rango (decenas de minutos, rango de mg/L de oxidante) que otros procesos foto-
quimicos basados en hierro a pH circumneutro, como se describe en la literatura para el
tratamiento de MC en agua. El uso potencial de ZVI para estas aplicaciones también podria
aprovechar su poder de reduccion, ya que algunos MC son altamente resistentes a la oxidacion.
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4.2 Eliminacion de microcontaminantes mediante procesos solares de ZVI
a pH circumneutro: efecto de la matriz de agua y de los agentes
oxidantes

En la seccion previa el estudio se centro en la eliminacion de contaminantes mediante los
procesos solar/ZV1/H20; y solar/ZV1/S,0s> en agua natural a pH circumneutro, donde se
evaluaron tres fuentes comerciales de ZVI, obteniéndose los mejores resultados con las
microesferas de ZVI proporcionadas por BASF Chemical (ZVI-MS). En la actual seccion se
presenta un paso mas en la evaluacion del efecto de la matriz de agua en los procesos de ZVI
bajo radiacion solar natural llevados a cabo con ZVI-MS. Inicialmente se estudio el efecto de
sulfatos y carbonatos/bicarbonatos en los procesos solar/ZV1-MS/H20; y solar/ZV1-MS/S;0g*
. Ademas, el ZVI libera especies de hierro disueltas que, en presencia de agentes complejantes
del hierro que lo puedan mantener en disolucién a pH circumneutro, podrian permitir el
desarrollo de un proceso similar al foto-Fenton [Wu y col., 2014]. De modo que bajo esta
consideracién, se probo el EDDS como agente complejante a diferentes concentraciones, para
complejar el hierro disuelto lixiviado del ZVI-MS. Es importante destacar que el EDDS no ha
sido probado previamente en combinacién con los procesos solar/ZV|1 para la eliminacién de
MC. Finalmente, se evalud el rendimiento de los procesos solar/ZV1-MS/H20, y solar/ZVI-
MS/S,0s?" utilizando efluentes reales de EDAR. En todas las pruebas se analizd la eliminacion
de una mezcla de MC compuesta por atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam en el
rango de ug/L.

Antes de desarrollar los resultados obtenidos, es importante indicar que para llevar a cabo el
plan experimental se establecieron varias condiciones operativas basadas en los resultados
presentados y discutidos en la seccién previa (Seccion 4.1): 55,8 mg/L (1 mM) de ZVI-MS, 1
mM de S:0s* y 3 mM de H20,. Se estudiaron enfoques diferentes tratando de mejorar el
proceso solar/ZVI-MS/agente oxidante. Se evalu6 el efecto de carbonatos/bicarbonatos y
sulfatos sobre el proceso, modificando las concentraciones en agua natural de estas especies,
de acuerdo con el plan experimental. En una serie de experimentos, la concentracion inicial de
carbonatos/bicarbonatos (COs?>/HCOs) presente en el agua natural (valor promedio ~ 458
mg/L, CIT = 90 mg/L) se disminuy6 hasta alcanzar valores de 77 y 178 mg/L, correspondiente
a valores de CIT de 15 y 35 mg/L, respectivamente, por reaccidén con acido sulfdrico bajo
agitacion durante 24 h. En otra serie experimental, se agregd hidrogenocarbonato de sodio y
carbonato sodico para aumentar la cantidad de carbonatos/bicarbonatos presente en el agua
natural hasta 763 mg/L (valor de CIT alrededor de 150 mg/L) manteniendo la agitacion durante
al menos 20 h para su disolucion completa, antes de la realizacion del experimento.

Para modificar las concentraciones iniciales de sulfatos (SO4%) en el agua natural (valor
promedio ~ 95 mg/L = 1 mM SO4%) se afiadié sulfato sodico (Na,SOa). Las concentraciones
de sulfato estudiadas fueron de 95, 192, 384 y 672 mg/L, obteniendo dichas concentraciones
tras la adicion de 1, 3 y 6 mM de sulfato al valor promedio presente en el agua natural. De este
modo, los rangos estudiados fueron 77 — 763 mg/L para los carbonatos/bicarbonatos (15 — 150
mg/L en términos de CIT) y 1,0 — 7,0 mM para los sulfatos. Todos estos valores se
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seleccionaron baséndose en las concentraciones habituales encontradas en las aguas naturales
y efluentes de EDAR.

Como ya se ha indicado, también se evaluo la adicion de EDDS, siendo las concentraciones de
EDDS elegidas en base a la lixiviacion de hierro estudiada en la seccion anterior (~ 0,01 — 0,10
mM). El estudio con EDDS se llevo a cabo con agua natural sin modificar. Por otro lado, en los
experimentos en los que se trabajo con efluente de EDAR, dicho efluente también se utilizé sin
modificar. Tal y como se indica en la seccion de Materiales y Métodos este efluente fue pre-
tratado con el fin de eliminar los sélidos en suspension que pudieran interferir en el proceso a
estudio. La concentracion de carbonatos/bicarbonatos del efluente de EDAR utilizado present6
un valor promedio de 542 mg/L (CIT =~ 106 mg/L).

Los experimentos se realizaron con 100 ug/L de cada MC seleccionado, confirmandose después
las mejores condiciones de tratamiento con 20 pg/L, méas proxima a la carga total real de MC
que se puede llegar a encontrar en los efluentes de EDAR [Pal y col., 2010; Luo y col., 2014;
Bui y col., 2016]. En todos los casos, el objetivo del tratamiento fue lograr una degradacién del
80% de los MC. Todos los experimentos se llevaron a cabo en un reactor de vidrio de
borosilicato con 2 L de agua.

4.2.1 Evaluacion del efecto de los carbonatos/bicarbonatos en el proceso solar/ZV1-
MS/H20> a pH circumneutro

Cuando se aplican AOPs, como el proceso solar/ZVI/agente oxidante, la velocidad de
eliminaciéon de MC suele disminuir con el aumento de la complejidad de la matriz de agua
debido a la presencia de numerosas especies organicas e inorganicas que compiten con los MC
objetivo por los agentes oxidantes [Lado Ribeiro y col., 2019]. Numerosos estudios han
informado que los tipos y la concentracion de estos solutos en las diferentes matrices de agua
dictarian el rendimiento del ZVI, mejorando o no su eficiencia en funcién de las condiciones
experimentales y la estructura del ZVI [Cuervo Lumbaque y col., 2019a; Minella 'y col., 2019;
Chokejaroenrat y col., 2019]. En este sentido, se pueden encontrar resultados contradictorios
en la literatura, los cuales indican que es necesario continuar estudiando estos factores para ver
el efecto producido, sobre todo en nuevos materiales de ZVI.

En la Figura 4.11 se muestran los perfiles de degradacién normalizados de la suma de MC en
funcién de la energia acumulada en kJ/L. Se ha evaluado el proceso solar/ZVI-MS/H20- llevado
a cabo con diferentes concentraciones de carbonatos/bicarbonatos, expresadas en términos de
CIT (15— 150 mg/L). La concentracion inicial de H20> utilizada fue 3 mM, y los valores medios
de pH inicial y final fueronde 7,4 £ 0,3y 7,7 £ 0,2, respectivamente.
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Figura 4.11 - Efecto de la concentracion de carbonatos/bicarbonatos en la degradacion de la
mezcla de MC obtenidos a lo largo del proceso solar/ZVI-MS/H;0- a pH circumneutro. 3 mM de
H,0,.

Para CIT 15y 35 mg/L, se obtuvo un 76% y un 79% de degradacion del contenido total de MC
tras 180 min de tratamiento, lo que equivale a valores de Quv de 8,3y 7,9 kJ/L, respectivamente.
Por otro lado, el objetivo del 80% de eliminacion de MC se alcanz6 a los 102 y 124 min para
los ensayos con 90 mg/L y 150 mg/L de CIT, respectivamente. En este caso, los valores de Quv
resultantes fueron de 4,3 kJ/L y 5,4 kJ/L. Por lo tanto, el contenido de CIT de 90 mg/L
proporciond una mejora en la degradacion de los MC objetivo. Por encima de este valor, no
hubo una mejora de la eficiencia del proceso, es mas, disminuy6 ligeramente. Las constantes
cinéticas obtenidas fueron 0,008, 0,009, 0,016 y 0,013 min™* para concentraciones de CIT de
15, 35, 90 y 150 mg/L, respectivamente. La literatura indica que el efecto de los
carbonatos/bicarbonatos en el proceso ZV1 depende de su concentracion y tiempo de exposicion
[Agrawal y col., 2002; Sun y col., 2016]. Es importante sefialar que, aunque los carbonatos
pueden acelerar las tasas de reaccion del hierro al principio, a largo plazo su presencia en el
medio va deteriorando el rendimiento del ZVI por la formacién de precipitados de carbonato
de hierro que pasivan la superficie. Esta ventaja sobre el proceso Fenton homogéneo se debe a
que, en tiempos de reaccion cortos (4 — 6 h), las altas concentraciones de carbonatos pueden
actuar inicialmente activando la superficie del ZVI, ya que eliminan la fina capa pasivante que
se produce al principio de la reaccién. Esto da lugar a que la degradacion de los contaminantes
se lleve a cabo en menores tiempos de tratamiento. Con el paso del tiempo, la capa pasivante
en la superficie del ZVI aumenta, y los carbonatos ya no pueden eliminarla, por lo que
reaccionan con los radicales hidroxilo presentes, reduciendo asi la eficiencia de la degradacion
[Agrawal y col., 2002; Klausen y col., 2003]. Por otro lado, Gutiérrez-Zapata y col. (2017)
reportaron que, aunque los iones carbonato actuen como neutralizadores (“scavengers”) de
radicales HO", a altas concentraciones de HCO3™ y COs™ tambien es posible la formacion de
complejos Fe(ll)-carbonato que deberian ser capaces de descomponer eficientemente el H20,
[Gutiérrez-Zapata y col., 2017]. En general, el contaminante mas recalcitrante en esta serie
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experimental fue la atrazina, seguido de tiametoxam, imidacloprid y carbendacima. A modo de
ejemplo, para el experimento realizado con 90 mg/L de CIT y considerando el 80% de
eliminacion como objetivo del tratamiento, los valores de Quv para atrazina, tiametoxam,
imidacloprid y carbendacima fueron 7,9, 4,4, 3,7 y 3,2 kJ/L, respectivamente. En la Tabla 4.2
se puede encontrar mas informacion relacionada con la constante cinética y energia acumulada
de los contaminantes individuales.

Por otro lado, el consumo de H20> cuando se alcanzé el 80% de degradacion de los MC (o a
los 180 min, si no se alcanzo el 80%) estuvo en el rango de 0,20 mM a 0,26 mM. El hierro total
lixiviado fue muy similar (0,4 — 0,8 mg/L) para los experimentos de 15 mg/L, 35 mg/L y 150
mg/L de CIT, mientras que aumento hasta 3,5 mg/L para el experimento de 90 mg/L de CIT.
Varios autores han informado que el aumento del contenido inorgénico de la matriz del agua
aumenta la lixiviacion del hierro, ya que estos iones actdan como electrolitos en la solucion
favoreciendo la corrosion del hierro [Triszcz y col., 2009; Santos-Juanes y col., 2017b]. Es
importante destacar que estos valores de hierro corresponden a muestras sin filtrar, ya que el
hierro total disuelto en todos los casos fue insignificante, por lo que la contribucion del proceso
homogéneo en las condiciones operativas seleccionadas fue irrelevante. Estos resultados
refuerzan las afirmaciones indicadas en los resultados obtenidos en los estudios previos en esta
Tesis Doctoral, donde se concluyé que el principal mecanismo de reaccién en el proceso ZVI
se debe a la interaccion directa entre la luz solar y la superficie del ZVI en el sistema
solar/ZV1/H20,. La reaccion de ZVIy la luz UV solar es una de las reacciones de corrosion que
se llevan a cabo (R. 4.2), generando Fe?" y electrones. Estos electrones que reaccionan con el
O2, produciendo O2™ (R. 4.8), o con el H20., generando HO" (R. 4.12).

Tabla 4.2 — Constantes cinéticas y Quy de cada MC para el proceso solar/ZVI-MS/3 mM H;O; en agua
natural con diferente contenido de carbonatos/bicarbonatos expresado como CIT.

k (mint)
CIT (mg/L) Atrazina Carbendacima Imidacloprid Tiametoxam
15 0,004 0,012 0,011 0,008
35 0,005 0,011 0,013 0,008
90 0,011 0,023 0,018 0,016
150 0,008 0,016 0,016 0,013
Quv (kJ/L)
CIT (mg/L) Atrazina Carbendacima Imidacloprid Tiametoxam
15 8,3 6,3 6,6 8,3
35 7.9 6,7 50 7.9
90 7,9 3,2 3,7 4,4
150 8,3 4.8 4,5 54
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4.2.2 Evaluacion del proceso solar/ZV1/H202 a pH circumneutro con EDDS como
agente complejante del hierro

Como se ha indicado previamente, dado que el ZV1 libera especies de hierro, la adicién de
agentes complejantes del hierro al proceso podria ser una opcién interesante para aprovechar el
hierro lixiviado, evitando su precipitacion. Por otro lado, se debe comentar que, aunque el uso
de agentes quelantes ha proporcionado resultados interesantes en el contexto de los AOPs, esta
alternativa también proporciona COT adicional en el medio de reaccion y podria aumentar el
coste del proceso, asi como la ecotoxicidad. En este contexto, en esta parte del plan
experimental planteado se estudio el efecto de la adicion de 0,01 MMy 0,1 mM de EDDS en el
rendimiento del proceso solar/ZVI-MS/H0 y se compard con el mismo proceso realizado sin
adicién de EDDS. La concentracion de H202 y ZVI-MS utilizada fue de 3 mM y 1 mM,
respectivamente, como en la serie experimental anterior, y, en este caso, se utiliz6 agua natural
sin modificar. Todos estos ensayos se realizaron a pH circumneutro sin variacion significativa
del pH durante los experimentos. Los valores medios de pH inicial y final de la serie
experimental completa fueron 7,4 £ 0,2y 7,8 £ 0,1, respectivamente.

En la Figura 4.12 se muestran los perfiles de degradacion normalizados de la suma de MC en
funcion de la energia acumulada obtenidos a lo largo del estudio del proceso solar/ZVI1-MS/
H2>0./EDDS. Los resultados mostraron que la eficiencia del proceso solar/ZVI1-MS/H,O:; era
menor cuando se adicionaba el agente complejante. En el experimento sin adicién de EDDS se
alcanzé el 80% de eliminacion de MC después de 102 minutos, pero cuando se afiadio EDDS
se obtuvieron tasas de degradacion mas bajas. Despuées de 180 min de tratamiento, se obtuvo
un 66% de degradacion del contenido total de MC en el ensayo con 0,01 mM de EDDS,
mientras que este valor fue del 54% en el experimento con 0,1 mM de EDDS. El ZVI-MS
lixivié cantidades bajas de Fe durante el proceso, 0,1y 0,3 mg/L para los experimentos de 0,01
y 0,1 mM EDDS, respectivamente, convirtiéndose esto en un impedimento para la formacion
del complejo Fe**-EDDS. Debido a que, si no se formaba el complejo Fe**-EDDS, la adicion
de EDDS solo proporcionaba materia organica adicional en la soluciéon que competia con los
MC objetivo por las especies radicales, reduciendo la eficiencia global del proceso. Esto
concuerda con los resultados obtenidos, ya que el aumento del contenido de EDDS vy, en
consecuencia, de COD en solucion (1,2 mg/L para 0,01 mM frente a 12 mg/L para 0,1 mM)
disminuyé la eficiencia del proceso en términos de eliminacién de MC.
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Figura 4.12 - Efecto de la adicion de EDDS en la degradacién de la mezcla de MC mediante el
proceso solar/ZVI-MS/H,0; utilizando 3 mM de H,0- a pH circumneutro.

Los consumos de H20- al final del tratamiento fueron de 0,09 mM y 0,04 mM para los ensayos
de 0,01 mM y 0,10 mM de EDDS, respectivamente. Esto supone una ligera disminucion
respecto al consumo obtenido cuando no se afiadié EDDS al proceso (0,20 mM). Los consumos
de H>O: revelaron una baja contribucién del proceso foto-Fenton (heterogéneo y homogéneo)
a la degradacion global de los MC.

Se han realizado varios estudios con ZVI y agentes quelantes a valores de pH inferiores a 5 en
ausencia de luz UV. Por ejemplo, Sanchez y col. (2012) estudiaron el efecto de ZVI (15 g)
guelado con NTA (100 mg/L) como catalizador sobre la oxidacion de seis acidos organicos
(tirosol, p-curdmico, vainilico, cindmico, cafeico y p-hidroxifenilacético) encontrados
generalmente en las aguas residuales de almazaras, a lo largo de 360 min de tiempo de
tratamiento y a un pH 4&cido (valores entre 3 — 4). Los acidos organicos cafeico, 4-
hidroxifenilacético y vainilico mostraron una conversiéon total después de 180, 240 y 300 min
de reaccion, respectivamente. El acido cumarico, tirosol y acido cinamico lograron
conversiones de 90, 87 y 68%, respectivamente, después de 360 min de reaccion [Sanchez y
col., 2012]. Por otro lado, Bautitz y col. (2012) estudiaron la degradacién de diazepam con ZVI
utilizando EDTA como agente quelante, trabajando a pH éacido (pH 2 — 3). Evaluaron
parametros como la concentracion (5, 25y 40 g/L) y pretratamiento de ZVI, asi como el efecto
de complejacion con EDTA (119 mg/L) en condiciones oxidantes y anoxicas, obteniéndose los
mejores resultados en condiciones oxidantes tras el pretratamiento con H2SO4 [Bautitz y col.,
2012]. Zhou y col. (2018) analizaron la degradacion de diclofenaco en un sistema ZVI/EDTA
a pH 5,0 potenciado por un campo magnético. Identificaron el HO® como la especie reactiva
predominante para la degradacion de diclofenaco en sistema ZVI/EDTA, ya sea en presencia o
ausencia de campo magnético [Zhou y col., 2018]. En atencion a estos antecedentes, se llevo a
cabo un experimento solar/ZVI1/H.O> con EDDS (0,1 mM) a pH 3. Se comenz6 trabajando a
pH circumneutro, como en todos los experimentos realizados a lo largo de este documento, y
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tras 30 min de tiempo de tratamiento se procedié a bajar el pH a 3. Tras esa bajada de pH y
después de 20 min a pH 3, se observé la completa eliminacion de los MC objetivo (Figura 4.13).
En ese tiempo fue posible observar un aumento en la lixiviacion del hierro, ya que como se ha
comentado previamente, el ZV1 lixivia méas cantidad de hierro a pH acido, favoreciendo de este
modo la formacion del complejo Fe**-EDDS. Lo que permitié que el hierro se mantuviera en
disolucion. El consumo de H20> fue de 2,1 mM para degradar por completo los MC (50 min de
tratamiento). En ese mismo tiempo, la concentracion de Fe?* y Fe total lixiviados fue de 2,6 y
18,2 mg/L, respectivamente. A pesar de obtener una completa eliminacion de los MC, no se
considero esta opcion de tratamiento, ya que como es sabido, la principal ventaja del uso de
agentes quelantes de hierro es la posibilidad de trabajar a pH neutro.

—e— Atrazina

—a— Carbendacima
—&— Imidacloprid
—<¢— Tiametoxam
—@—=C/=C,

cic,

0,0 -

0,0 0,5 I 1:0 I 1,5 I 2,0
Q,, (kJIL)

Figura 4.13 - Efecto de la adicion de EDDS en la degradacion de la mezcla de MC mediante el
proceso solar/ZVI-MS/H,0; con 3 mM de H20, a pH 3.

Con el objetivo de demostrar la imposibilidad de la formacion del complejo Fe*-EDDS cuando
se afladié EDDS directamente al reactor, se llevo a cabo el proceso solar/ZVI1-MS sin adicionar
agente oxidante con 0,01 mM y 0,1 mM de EDDS (Figura 4.14). En estas condiciones, la
lixiviacion del hierro puede ser causada por la radiacion solar y el oxigeno disuelto (corrosion
ZVI-MS). Se confirmé mediante HPLC-UV que no se formaba complejo Fe3*-EDDS durante
el tratamiento.
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Figura 4.14 - Efecto de la adicion de EDDS en la degradacién de la mezcla de MC a lo largo del
proceso solar/ZVI-MS a pH circumneutro.

De este modo, considerando que ni en las condiciones de operacién mas sencillas el uso de
EDDS presenta ventajas para el rendimiento del proceso, se puede afirmar que el uso de agentes
complejantes de hierro no es compatible con ZVI, al menos en las condiciones utilizadas en
esta Tesis Doctoral (pH circumneutro). En este caso, los ensayos reflejaron una degradacion de
MC = 20%, con y sin adicion de EDDS e independientemente de la concentracion de EDDS.
En la Figura 4.15 se presentan los datos de degradacion de cada uno de los MC estudiados, en
ella es posible observar como el MC menos recalcitrante es el imidacloprid (= 50% de
degradacion tras 180 min de tratamiento en todos los procesos aplicados, posiblemente con un
fuerte efecto de fotolisis directa), seguido por el tiametoxam (= 30% de degradacién después
180 min de tratamiento en todos los casos). Atrazina y carbendazim no se ven préacticamente
alterados a lo largo de los procesos aplicados (solar/ZVI-MS, solar/ZV1-MS/0,01 mM EDDS y
solar/zV1-MS/0,1 mM EDDS).
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Figura 4.15 - Degradacion de cada MC obtenido en cada proceso aplicado: a) solar/ZVI-MS, b)
solar/zVI-MS/0,01 mM EDDS y c) solar/ZVI-MS/0,1 mM EDDS.

4.2.3 Evaluacion del efecto de los carbonatos/bicarbonatos y los sulfatos en el
proceso solar/ZV1/S;0g? a pH circumneutro

Las concentraciones de ZVI-MS y S,0g? seleccionadas fueron, en ambos casos, de 1 mM,
basandose en los resultados obtenidos previamente en los estudios realizados a lo largo de este
documento. Todos estos ensayos se realizaron a pH inicial circumneutro, sin variacion
significativa del pH durante los experimentos. Los valores medios de pH inicial y final de la
serie experimental completa fueron 7,6 + 0,2y 7,4 + 0,3, respectivamente.

Se estudiaron dos concentraciones diferentes, 15 y 90 mg/L de carbonatos/bicarbonatos
(valores expresados en CIT). Normalmente, antes de llevar a cabo un AOP es necesario eliminar
las especies de carbonatos/bicarbonatos, ya que son captadores de radicales hidroxilo y hacen
que se pierda eficiencia en los AOPs. Eliminar los carbonatos/bicarbonatos hasta una
concentracion de 15 mg/L de CIT (= 77 mg/L de carbonatos/bicarbonatos) se considera
suficiente para que no tenga un impacto significativo en la eficiencia de los AOPs [Soriano-
Molinay col., 2019]. Por lo tanto, el rendimiento del proceso solar/ZVI-MS/S;0s%, eliminando
los carbonatos/bicarbonatos hasta una concentracion de 15 mg/L de CIT, fue comparado con el
rendimiento del proceso en agua natural con los carbonatos/bicarbonatos naturalmente
presentes (= 90 mg/L de CIT).
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Como se muestra en la Figura 4.16a, la diferencia en la concentracion de
carbonatos/bicarbonatos no produjo cambios significativos en la eficiencia del proceso
solar/ZV1-MS/S,0s%, aunque mejoré ligeramente para la mayor concentracion de
carbonatos/bicarbonatos. Para el experimento realizado con 15 mg/L de CIT, se necesitaron 65
min para alcanzar el 80% de degradacion de la suma total de MC, mientras que se necesitaron
58 min cuando el tratamiento se llevd a cabo con 90 mg/L de CIT. En términos de energia, los
valores de Quv resultantes fueron 3,0 y 2,3 kJ/L, respectivamente. Las constantes cinéticas de
degradacion de la suma de MC fueron 0,025 min? y 0,026 min™, respectivamente. La
carbendacima fue el MC que se degradé mas rapidamente, seguido de imidacloprid, atrazina 'y
tiametoxam. En la Tabla 4.3 se puede encontrar mas informacion relacionada con el
comportamiento individual de cada MC. Bennedsen y col. (2012), indicaron que la
concentracion de carbonato/bicarbonato en el rango de 10 a 100 mM (aproximadamente 610 a
6100 mg/L) no presentd un efecto negativo en el proceso Fe?*/S,0s%, sugiriendo que no deben
ser considerados como un eliminador del radical sulfato [Bennedsen y col., 2012]. De hecho,
Graca y col. (2018) informaron que la degradacién de la amicarbazona por el proceso
ZV1/S,0s era ligeramente mas rapida en agua natural que en agua desionizada, como ocurrio
en nuestro estudio [Graga y col., 2018].

Los consumos de S,0s> para la degradacion del 80% de los MC fueron de 0,07 mM en el
experimento con 15 mg/L de CIT y de 0,02 mM en el experimento con 90 mg/L de CIT. El Fe
total lixiviado fue de 3,7 y 6,1 mg/L en los experimentos con 15 mg/L y 90 mg/L de CIT,
respectivamente.

Los aniones sulfato estan asociados a una mejora del rendimiento del proceso con ZVI. La
presencia de SO4% puede destruir la pelicula de 6xido protectora y, por tanto, ayudar a mantener
o0 acelerar la corrosion del hierro [Sun y col., 2016]. Devlin y col. (2005), informaron que la
degradacion del 4-cloronitrobenceno podria acelerarse en presencia de SO4% [Devlin y col.,
2005]. En este contexto, se estudio la eliminacion de la mezcla de MC mediante el proceso
solar/ZV1-MS/S,0s> bajo diferentes concentraciones de sulfatos (Figura 4.16b) en el rango de
1,0 mM a 7,0 mM (96 a 672 mg/L). En general, la eficiencia del proceso fue mayor en los
experimentos con mayor concentracion de sulfato afiadido, respecto a los experimentos con
solo los carbonatos/bicarbonatos y sulfatos presentes en el agua natural. Sin embargo, no hubo
diferencias significativas entre los experimentos con diferentes concentraciones de sulfatos
afiadidos. Los valores de Quv estaban en el rango de 1,2 a 1,4 kJ/L (equivalente a tiempos de
tratamiento en el rango de 45 a 55 min). En consecuencia, la cantidad de energia necesaria para
lograr la eliminacion del 80% de MC se redujo a la mitad en presencia de mayores
concentraciones de sulfatos, en comparacion con el agua natural sin modificar. Las constantes
cinéticas de la suma de MC, al igual que en los ensayos anteriores, presentaron valores
notablemente similares entre 0,026 min™® y 0,033 min?, sin ninguna tendencia especifica
respecto a la concentracién de sulfatos. La carbendacima fue el contaminante que se degrad6
mas rapidamente, alcanzando un 80% de degradacién para 0,1 kJ/L de Quv. En la Tabla 4.3 se
puede encontrar mas informacion relacionada con cada contaminante. Se obtuvieron bajos
consumos de S,0s%, por debajo de 0,07 mM, mientras que el valor medio de Fe total lixiviado
para los tres experimentos con adicion de sulfato fue de 3,2 £ 1,0 mg/L.
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Figura 4.16 - Degradacion de la mezcla de MC a lo largo del proceso solar/ZV1-MS/S,0s*
utilizando 1 mM de S,0g% a pH circumneutro; a) efecto de carbonatos/bicarbonatos y b) efecto de
sulfatos afiadidos.

Se debe indicar que, en este caso, no se estudié el efecto del EDDS porque el proceso solar/ZV1-
MS/S20s% a pH circumneutro fue capaz de alcanzar el objetivo de degradacion de MC

establecido en tiempos de tratamiento aceptables (~ 60 min), por lo que no se justifica la adicion
de un reactivo adicional.
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Tabla 4.3 — Constantes cinéticas y Quv necesarios para alcanzar el 80% de degradacion de cada MC
en el proceso solar/ZVI-MS/S;0%.

k (min)
Atrazina  Carbendacima Imidacloprid Tiametoxam
NW con CIT ajustado a 15 mg/L 0,021 0,182 0,037 0,012
NW 0,020 0,290 0,054 0,015
NW + 1 mM SO4* 0,027 0,419 0,065 0,018
NW + 3 mM SO4> 0,022 0,555 0,062 0,015
NW + 6 mM SO4> 0,022 0,553 0,057 0,016
Quv (kJ/L)
Atrazina  Carbendacima Imidacloprid Tiametoxam
NW con CIT ajustado a 15 mg/L 4,3 0,6 2,8 58
NW 3,7 0,3 11 5,2
NW + 1 mM SO4* 2,3 0,1 0,7 2,3
NW + 3 mM SO4* 2,2 0,1 0,7 2,9
NW + 6 mM SO4* 2,2 0,1 0,7 2,9

4.2.4 Evaluacion del proceso solar/ZVl/oxidante a pH circumneutro utilizando
diferentes matrices de agua

Como ya se ha comentado anteriormente, la eliminacién de MC por parte de los AOP esta
influenciada por las caracteristicas de la matriz de agua. Por lo que, una vez analizado el efecto
de las principales especies conocidas que podrian reducir la eficiencia del proceso de oxidacion
de ZVI (carbonatos/bicarbonatos y sulfatos), en la Gltima parte de esta seccion de la Tesis
Doctoral se llevé a cabo un nuevo conjunto de experimentos reduciendo la concentracion
objetivo de MC a un valor mas cercano a las concentraciones habitualmente encontradas en
efluentes de tratamiento secundario de EDAR, 20 ug/L de cada uno. Se ha experimentado en
agua natural y en efluente secundario de EDAR. La concentracion inicial de ZV1 fue de 1 mM
y las concentraciones seleccionadas para los agentes oxidantes fueron 3 mM para H202y 1 mM
para S;0s%.

Se realizaron experimentos previos con 100 pg/L de cada MC en agua natural para conocer
mejor su comportamiento antes de trabajar a menor concentracion (Figura 4.17). Los resultados
mostraron una mayor eficiencia en el proceso solar/ZV1-MS/S,0s%, con un menor tiempo de
tratamiento y un menor consumo de agente oxidante (0,02 mM de S;0s% y 0,20 mM de H20,),
que en el proceso solar/ZV1-MS/H20..
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Figura 4.17 - Degradacion de la mezcla de MC (100 ug/L cada uno) a lo largo del proceso
solar/ZVI-MS/oxidante a pH circumneutro en agua natural.

En la Figura 4.18 se muestran los resultados obtenidos durante el tratamiento de la mezcla de
MC (20 pg/L cada uno) en agua natural y en efluente secundario de EDAR. EIl proceso
solar/ZV1-MS/S,0g> necesitd 50 min para alcanzar el objetivo de tratamiento con una energia
acumulada de 1,2 kJ/L, mientras que para el proceso solar/ZV1-MS/H-O: el tiempo fue de 165
miny 4,1 kJ/L. Las constantes cinéticas de la suma de MC fueron de 0,031 min™ con S;08> y
0,010 mint con H20>. Los contaminantes mas recalcitrantes en esta serie experimental fueron
atrazina y tiametoxam, seguidos de imidacloprid y carbendacima. La misma tendencia seguida
a lo largo de todos los estudios mostrados. En la Tabla 4.4 se puede encontrar mas informacion
relacionada con los contaminantes individuales. Los consumos de H20; y de S20s? fueron 0,2
mM y 0,03 mM, respectivamente. La lixiviacion de Fe total fue significativamente mayor con
S,0s% (6,7 mg/L Fe total) que con H202 (0,1 mg/L Fe total).

Tabla 4.4 — Constantes cinéticas y Quv de cada MC (concentracion inicial 20 ug/L cada uno) para el
proceso solar/ZV1-MS/oxidante en agua natural.

k (mint)

Atrazina Carbendacima Imidacloprid Tiametoxam
Solar/ZzV1-MS/H:0: 0,006 0,020 0,011 0,010
Solar/ZV1-MS/S>08* 0,020 0,905 0,068 0,016

Quv (kJ/L)

Atrazina Carbendacima Imidacloprid Tiametoxam
Solar/ZVI1-MS/H20: 4.4 1,7 3,8 4,0
Solar/ZV1-MS/S>08* 2,0 0,1 0,6 2,6

Cuando se trabajé con efluente secundario de EDAR (Figura 4.18), no fue posible alcanzar el
objetivo de degradacion del 80% de MC en ninguno de los dos procesos evaluados. Después
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de 180 minutos, solo se obtuvo un 7 % de degradacion de la mezcla de MC mediante el proceso
solar/ZV1-MS/H;0., mientras que en el caso del proceso solar/ZV1-MS/S;0s* se alcanzd un
22 % de degradacion. EI consumo de agentes oxidantes y la lixiviacion de Fe total fue similar
a lo obtenido en agua natural. Concretamente, el consumo de H20O; fue de 0,22 mM vy el de
S,0s> de 0,08 mM, mientras que la lixiviacion de hierro fue de 0,2 mg/L y 4,0 mg/L para los
procesos solar/ZVI-MS/H,0: y solar/ZV1-MS/S,0s%, respectivamente. En la mayoria de los
casos, la cinética de eliminacion de MC disminuye con el aumento de la complejidad de la
matriz de agua, ya que esta puede contener numerosas especies organicas e inorganicas que
compiten por los agentes oxidantes con los contaminantes objetivo [Outsiou y col., 2017].
Ademaés, la combinacion de ZVI como fuente de hierro y el efluente secundario de EDAR, da
lugar a una répida pasivacion de la superficie del ZVI debido a la presencia de materia organica
y solidos en suspension, lo cual dificulta la generacion de radicales. En cualquier caso, la
presencia de materia organica y sélidos en suspensién, asi como de otras especies que pueden
disminuir significativamente la eficiencia del proceso, depende de cada caso concreto. Para
aquellos casos en los que la eficiencia fuera suficiente, se deberia tener en cuenta lo que
informaron recientemente Lee y col. (2020), que siempre hay una mayor eficiencia en los AOP
donde se trabaja con S,0s? (para producir radical sulfato) que cuando se trabaja con AOP en
los que intervienen radicales hidroxilo, para este tipo de aplicaciones en agua natural y efluente
secundario de EDAR [Lee y col., 2020].

1,0 H000—0 o —o—

0,8 1

—8— Solar/ZVI-MS/H,0 /NW

o 067 Solar/zVI-MS/S,0, 7 INW
a —O— Solar/zVI-MS/H,0 /EDAR
9 04 Solar/ZVI-MS/S,0,*/EDAR
0,24 — o e TS e mmmm i
0:0 T T T T T T T T T T
0 1 2 3 4 5 6

Q,, (kJ/L)

Figura 4.18 - Degradacion de la mezcla de MC (20 ug/L cada uno) a lo largo del proceso
solar/ZVI-MS/oxidante a pH circumneutro con agua natural y efluente de EDAR.
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4.2.5 Conclusiones Seccién 2

Los ensayos realizados indicaron que se obtiene una mejora significativa en el proceso
solar/ZVI-MS/H20. cuando se incrementa la concentracion de carbonatos/bicarbonatos,
mientras que en el proceso solar/ZVI-MS/S;0g* no se produjeron cambios significativos en el
rendimiento del proceso. Los mejores resultados de degradacion de MC se obtuvieron cuando
se utilizo directamente la concentracion de carbonatos/bicarbonatos presentes de forma natural
en la matriz de agua, 458 mg/L (90 mg/L de CIT). Este es un resultado muy interesante ya que
evita la necesidad de afadir reactivos adicionales para eliminar los carbonatos/bicarbonatos,
antes de aplicar con éxito el proceso de oxidacion avanzada.

La eficiencia del proceso solar/ZVI-MS/S;0¢* se increment6 cuando se aumentaron las
concentraciones de sulfatos, en comparacidn con los experimentos con agua natural sin ninguna
modificacion. No se observaron diferencias significativas entre los experimentos con diferentes
concentraciones de sulfatos afadidos.

Se comprob6 como la adicién de EDDS provocaba una pérdida de eficiencia en el proceso
solar/ZV1-MS/H;0. debido a la no formacion del complejo Fe**-EDDS, por la baja cantidad de
hierro lixiviado y el pH circumneutro. Por tanto, el uso de agentes complejantes del hierro no
es compatible con ZVI, al menos en las condiciones de trabajo propuestas en esta Tesis
Doctoral. Estos resultados indican la necesidad de seguir investigando sobre procedimientos
para aprovechar el hierro liberado por el ZV1 a pH circumneutro.

El proceso solar/ZV1/oxidante da resultados satisfactorios cuando se utiliza para la eliminacion
de MC en aguas superficiales naturales. Por el contrario, las eficiencias encontradas al trabajar
con efluentes secundarios de EDAR fueron muy bajas.

De este modo, es posible concluir que los resultados han demostrado que el contenido de
carbonatos/bicarbonatos y sulfatos de la matriz de agua no presenta un impacto critico en el
rendimiento de los procesos solar/ZVI1/agentes oxidantes. En cambio, la materia organica
presente en la matriz de agua si tiene un fuerte impacto negativo, ya que ésta es la principal
diferencia entre el agua natural y el efluente secundario de EDAR utilizados en este estudio.
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4.3 Eliminacion de microcontaminantes en fotorreactores solares a escala
planta piloto con nanoparticulas de ZV1 obtenidas de alpechin

Actualmente, se estan desarrollando enfoques que siguen estrategias de quimica “verde” para
sintetizar nuevos materiales para su aplicacion en aguas residuales. En este contexto, para la
sintesis de ZV1 se pueden utilizar plantas [Puthukkara P y col., 2021] como extractos de hojas
de arbol y cascaras de mango verde [Gamallo y col., 2020] o los lodos de tratamiento de aguas
ricas en hierro [Bello y col., 2019]. EI ZVI también puede ser obtenido a partir de residuos.
Ejemplos de este tipo de valorizacion son el ZVI obtenido a partir de los residuos de las
industrias metalUrgicas, como la chatarra [Cuervo Lumbaque y col., 2020], y los residuos
agroindustriales, como las aguas residuales de las almazaras (Olive Mill Wastewater, OMW)
[Duy col., 2019; Gamallo y col., 2020; Wang y col., 2020].

De este modo, el objetivo principal de esta seccion de la Tesis Doctoral fue estudiar el uso de
una nueva fuente de ZVI sintetizada a partir de OMW (ZVI-OMW) en combinacién con
diferentes tipos de agentes oxidantes (H202 y S20s*) bajo radiacion solar natural para la
eliminaciéon de MC. Al tratarse de una nueva fuente de ZVI, en primer lugar, se realizaron
experimentos preliminares con particulas de ZVI-OMW en agua natural, incluyendo: (i)
corrosion, (ii) adsorcion, (iii) lixiviacion de COD (incluyendo la monitorizacion de la turbidez)
y (iv) ensayos de ZVI-OMW/agentes oxidantes (en oscuridad). A continuacion, se evaluaron
los efectos de H202, S,0s%, carbonatos/bicarbonatos y la concentracion de ZVI-OMW en el
proceso solar/ZVI1-OMW/agente oxidante. Todos estos ensayos se realizaron a escala de
laboratorio (reactor de vidrio de borosilicato de 2 L) en agua natural afiadiendo 1 mg/L de
imidacloprid y con 1 mM de ZVI-OMW (valor seleccionado en funcion de los resultados
obtenidos en las secciones previas de esta Tesis Doctoral) a pH circumneutro.

Las mejores condiciones operativas encontradas se aplicaron para degradar una mezcla de MC
(atrazina, carbendacima, imidacloprid y tiametoxam, con una concentracién de 100 ug/L de
cada uno) en agua natural a escala planta piloto, evaluando el rendimiento con un reactor tipo
Raceway Pond Reactor (RPR) a diferentes profundidades de liquido y con un fotorreactor CPC.

A lo largo de esta seccidn, el objetivo de tratamiento fue fijado en un 50% de degradacion de
la concentracion total de MC, que se considera suficiente para un tratamiento terciario en base
a la Oficina Federal de Medio Ambiente de Suiza (Federal Office of the Envieronment, FOEN)
y a la Ley Federal de Proteccion del Agua (Federal Water Protection Law, I’OEaux), que entro
en vigor el 1 de enero de 2016, imponiendo un 80% de eliminacién de compuestos organicos
traza respecto al agua de entrada en la EDAR, desde el primario al terciario [FOEN Water
Quality, 2015]. Por lo tanto, se necesita menos del 50% de degradacién de MC por cualquier
AOP, después del tratamiento secundario. Se ha utilizado como referencia esta norma suiza ya
que por el momento no existe una regulacion equivalente en MC en toda la UE.

4.3.1 Experimentos preliminares con ZVI-OMW

Para comprender mejor los procesos basados en el uso de ZVI-OMW como fotocatalizador, se
realizaron diferentes ensayos de control, incluyendo adsorcion, fotolisis, corrosion y la posible
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lixiviacion de compuestos organicos al ser un ZVI procedente de alpechin (concentracién de
compuestos fendlicos/polifendlicos en el rango de 5 — 15 g/L) [Bertin y col., 2011]).

En primer lugar, se evalud la fotolisis del imidacloprid en el fotorreactor a escala de laboratorio,
obteniendo una eliminacion del 79% tras 300 min de exposicion a la radiacion natural. La
evaluacion de la adsorcidn se realizé tanto a pH 3 como a pH circumneutro en condiciones de
oscuridad, utilizando 1 mg/L de imidacloprid. Después de 300 min, no se observo una adsorcion
significativa de imidacloprid sobre ZVI-OMW a ningan pH estudiado. Ademas, dado que el
ZVI-OMW se sintetiza a partir de un residuo caracterizado por su alto contenido orgéanico,
también se analizé la cantidad de COD liberado, obteniendo que 1 mM de ZVI-OMW libera
2,5 mg/L de COD después de 180 min en condiciones de oscuridad, lo que tiene un impacto
insignificante en la degradacion de los contaminantes.

Es importante destacar que la agitacion magnética a 450 rpm fue suficiente para obtener una
buena suspension de ZVI-OMW, un factor clave para prever una suspension homogénea a
escala planta piloto en RPR o CPC.

Al igual que se hizo con las fuentes de ZVI utilizadas en las secciones previas, se estudio la
corrosion, ya que se conoce que el ZVI suele ser inestable en el agua y puede sufrir una serie
de reacciones de corrosion [Guan y col., 2015]. La corrosion del ZV1 suele ser mayor con un
pH maés bajo, ya que estas condiciones podrian disolver las capas de oxido de la superficie del
ZVI [Sun y col., 2016], mientras que un pH mas alto favorece la formacion de hidroxido de
hierro que precipita y, por tanto, reduce la eficiencia del proceso [Cuervo Lumbaque y col.,
2019a]. Se evaluaron diferentes mecanismos de corrosion relacionados con los experimentos
fotocataliticos posteriores y que podrian afectar a la superficie del ZVI-OMW, concretamente:
aire/ZVI-OMW, H,0./ZVI-OMW y S;0s*/ZVI-OMW en condiciones de oscuridad y
solar/ZVI-OMW, solar/ZVI-OMW/H20; y solar/ZVI-OMWY/S,0s>. Estos experimentos se
realizaron en ausencia de contaminantes, tanto a pH 3 como a pH circumneutro, controlando la
evolucion del Fe?* y del Fe total. En este caso, se utilizo agua natural, en la cual el contenido
de carbonatos/bicarbonatos en el agua natural se fijo en 77 mg/L (= 15 mg/L de CIT).

En la Figura 4.19 se muestra el hierro liberado por cada mecanismo de corrosion después de
300 min. Se puede observar que se lixivio una mayor cantidad de Fe?* a pH 3 que a pH
circumneutro, aunque la concentracién maxima fue menor a 1 mg/L. A pH 3, los procesos
solar/ZV1-OMW vy aire/ZV1-OMW fueron los que lixiviaron la mayor cantidad de Fe?* (0,9 y
0,7 mg/L, respectivamente). A pH circumneutro, el Fe?* lixiviado estuvo en el rango de 0,2 —
0,4 mg/L. En cuanto al Fe total liberado, se encontré un comportamiento diferente. El efecto
simultaneo de los oxidantes y la iluminacion (solar/ZVI1-OMW/H,0; y solar/ZV1-OMW/S;0g*
) mostré un Fe total lixiviado significativamente mayor que el resto de los mecanismos e
independientemente del pH seleccionado. A pH 3, el proceso solar/ZVI-OMW/H20- libero 3,9
mg/L de Fe total mientras que los procesos H.02/ZVI-OMW vy solar/ZV1-OMW lixiviaron 1,9
mg/L y 2,1 mg/L, respectivamente. A pH circumneutro, solar/ZVI-OMW/H202, H.0,/ZVI-
OMW vy solar/ZVI-OMW lixiviaron 3,5, 2,0 y 1,9 mg/L, respectivamente. Las cantidades de
hierro liberadas son en general bajas y, de hecho, 10 veces menores que las obtenidas con las
fuentes de ZVI estudiadas en las secciones previas.
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Figura 4.19 - Fe?* (A) y Fe total (B) lixiviados de ZVI-OMW bajo diferentes condiciones
experimentales: [ZVI-OMW] = 1 mM, [H202] = [S20s*] = 0,5 mM en condiciones de oscuridad,
[H20:] =3 mMy [S:0s*] = 1 mM en condiciones solares.

Por ultimo, dentro de esta serie de experimentos preliminares, se evalud la eliminacion de
imidacloprid (1 mg/L) solo con ZVI-OMW bajo radiacién solar natural (solar/ZVI-OMW). Los
experimentos se llevaron a cabo con dos concentraciones diferentes de ZVI-OMW, 1 mM vy 2
mM, dando como resultado una eliminacion del 42% y del 29% tras 300 min de tiempo de
iluminacion, respectivamente, muy inferiores a la fot6lisis de imidacloprid medida previamente
(79%). En vista a estos resultados se puede decir que el ZVI-OMW no tuvo ningun efecto
fotocatalitico por si mismo, si no de apantallamiento de la radiacidn, ya que la degradacion de
imidacloprid fue inferior a los experimentos de fotdlisis descritos anteriormente.

4.3.2 Evaluacioén del ZzVI-OMW

El ZVI1 puede activar el S;0s* dando lugar a SO4™ al romper el enlace peroxido en la molécula
de S,0g?". Por otro lado, el ZVI también puede reaccionar con el H-O, dando lugar a HO".
Aungue ambos radicales presentan un alto potencial de oxidacion y los compuestos organicos
reaccionan con ellos a través de vias similares (abstraccion de hidrogeno, electrotransferencia
y adicion-eliminacion), cabe esperar diferentes rutas y velocidades de reaccion [Oh y col.,
2016]. Ademas, la selectividad del SO4™ es significativamente mayor que la del HO® [Lee y
col., 2020]. Bajo estas consideraciones, la comparacién entre ambos agentes oxidantes
activados por ZVI-OMW a escala de laboratorio se llevdo a cabo en oscuridad (ZVI-
OMW/agente oxidante) y bajo radiacion solar (solar/ZVI-OMW/agente oxidante).

En el caso del proceso ZVI-OMW/agente oxidante, la concentracion de agente oxidante fue de
0,5mM, y la de imidacloprid de 1 mg/L. Cuando se utilizd H203, la eliminacion de imidacloprid
alcanzé el 10% a pH 3, sin que se produjera una eliminacion significativa a pH circumneutro,
después de 300 minutos de reaccion. Al utilizar S,0s>, la eliminacion de imidacloprid al final
de los experimentos fue del 6% y del 3% a pH 3y a pH circumneutro, respectivamente. De este
modo, la eficiencia del proceso en ausencia de radiacion solar fue baja.
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Teniendo como base los resultados obtenidos en las secciones anteriores de este documento, se
evalud el proceso solar/ZVI-OMW/agente oxidante con 3 mM de H20; y 1 mM de S,0s*
(Figura 4.20), utilizando imidacloprid (1 mg/L) como MC objetivo. Tras 300 min de reaccion
y utilizando 1 mM de ZVI-OMW, la eliminacion de imidacloprid con H2O; fue del 48% y del
91% con S,0s%". El consumo de H20; al final del proceso fue de 0,3 mM y en el caso de S,0s*
de 0,1 mM. En ambos casos, la cantidad de hierro liberado fue aproximadamente de 2,5 mg/L.
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Figura 4.20 - Degradacion de imidacloprid (1 mg/L) mediante solar/ZVI/H,0; y solar/ZV1/S,0g*
a pH circumneutro en agua natural (CIT ajustado a 15 mg/L) y [ZVI-OMW] = 1 mM.

Ademés, se realizaron experimentos con H20, a 5 mM y con S;0g* a 0,5 mM (Figura 4.20).
La intencion era saber si el aumento de la concentracién de H>O2 permitia alcanzar una
degradacion de imidacloprid superior al 48% y si la disminucion del S,0s® afectaria a la
degradacion del 91% de imidacloprid alcanzada. La eliminacion de imidacloprid apenas
aumento (65%), de hecho, el consumo de H20> fue similar al encontrado en el experimento de
3 mMM de H20. Los estudios comentados previamente (Apartado 4.2.1 de Resultados y
Discusion), permitieron indicar que el ZV1 bajo radiacion solar produce electrones que después
reaccionan con el Oz dando lugar a O.", siendo también un mecanismo importante para la
degradacion de contaminantes organicos en el proceso solar/ZV1/H,0,. En cualquier caso, dado
gue el aumento de degradacion de imidacloprid fue pequefio, se seleccion6 3 mM de H.O, como
la concentracion méas adecuada. Por otro lado, con la mitad de S;0s? se obtuvo una eliminacion
de imidacloprid significativamente menor (61%). Por lo tanto, la concentracion inicial de S;0s*
si tuvo un efecto significativo en la eliminacion de imidacloprid. En los siguientes experimentos
se utilizd 1 mM de S,0g?".

Todos los experimentos mostrados en la Figura 4.20 se realizaron en agua natural modificada
(CIT ajustado a 15 mg/L), sin embargo, el consumo moderado de agentes oxidantes sugirio que
el efecto negativo de los carbonatos/bicarbonatos podria ser bajo en el proceso con ZVI-OMW.
De este modo, utilizando 3 mM y 1 mM de H20, y S,0s%, respectivamente, se repitieron los
experimentos en agua natural sin modificar (Figura 4.21). En este caso, se obtuvo un 97% de
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eliminacion de imidacloprid en 150 min con S20s%* y un 61% de eliminacién de imidacloprid
con H202 después de 300 min. Se conoce que los carbonatos aceleran inicialmente las tasas de
reaccion del hierro, aunque la exposicion a largo plazo puede favorecer la pasivacion del ZVI
[Klauseny col., 2003]. Esta mejora de la eficiencia del proceso parece estar también relacionada
con la cantidad de COD en la solucion durante los experimentos. Mientras que la concentracion
de COD en los experimentos en agua natural donde los carbonatos/bicarbonatos fueron
eliminados vario entre 13 mg/L y 16 mg/L, la concentracion de COD en los experimentos en
agua natural sin modificar estuvo en el rango de 4 mg/L a 7 mg/L. Dado que la unica diferencia
entre ambos experimentos es la adicion de &cido sulfirico utilizado para disminuir la
concentracion de CIT, de alguna manera, éste favorecio la liberacion de materia orgénica del
ZV1-OMW, afectando negativamente la eficiencia del proceso. Por lo tanto, las siguientes series
experimentales se realizaron en agua natural sin modificar y con S,0s".

1,0 —8— 3 mM H,O, NW modificada
—O—3mM H202 NW sin modificar
—¥— 1mM S,0,” NW modificada
0,8 1 —7—1mM S,0,> NW sin modificar
0,6 -
o
O e Ao e e O ____
O 044
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Figura 4.21 - Degradacion de imidacloprid (1 mg/L) mediante solar/ZVI/H,0; y solar/ZV1/S;0g*
a pH circumneutro en agua natural con y sin modificacion de la concentracion de
carbonatos/bicarbonatos y [ZVI-OMW] = 1 mM.

También se evalud el efecto de la concentracion de ZVI-OMW desde 1 mM a 10 mM bajo
radiacion solar natural, utilizando 1 mg/L de imidacloprid y 1 mM de S,Ogs? en agua natural
sin modificar (Figura 4.22). Los resultados obtenidos muestran como la eliminacion de
imidacloprid disminuyé al aumentar la concentracion de ZVI-OMW. Después de 300 minutos
de reaccidn, el imidacloprid solo pudo ser eliminado completamente en el experimento con 1
mM de ZVI-OMW. En el resto de los casos evaluados, la eliminacion de imidacloprid fue del
65%, 25% y 6% para los experimentos de 2 mM, 5 mM y 10 mM de ZVI-OMW,
respectivamente. EI aumento de la concentracion de ZVI-OMW dio lugar al incremento de la
turbidez (60, 92, 264 y 715 NTU para los experimentos de 1 mM, 2 mM, 5 mM y 10 mM de
ZV1-OMW, respectivamente) y el COD en solucion (6, 9, 28 y 49 mg/L, respectivamente), y
disminuyendo la eficiencia del proceso. La turbidez produjo un efecto de apantallamiento de la
luz, que redujo la eficiencia al disminuir el area especifica expuesta de ZVI-OMW, lo cual es
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un fendmeno bien conocido en la fotocatalisis heterogénea [Segura y col., 2013; Gomathi Devi
y col., 2016; Wu y col., 2019; Cuervo Lumbaque y col., 2019a; Luo y col., 2021]. Por otro lado,
el COD compitid con el contaminante por los radicales y su aumento disminuyd la velocidad
de degradacion de imidacloprid. EI consumo de S,0s?* fue muy similar en todos los casos.
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Figura 4.22 - Efecto de la concentracion de ZVI-OMW en la degradacion de 1 mg/L de
imidacloprid. Solar/ZV1/S;0%* a pH circumneutro en agua natural sin modificar, usando 1 mM de
32032'.

Los resultados obtenidos nos indican que > 2 mM de ZVI no favorece el proceso en las
condiciones planteadas a lo largo de esta Tesis Doctoral. En literatura se encuentran trabajos en
los que se utilizan concentraciones de ZVI dentro de un rango muy amplio de 1,8 — 75,3 mM
para obtener resultados satisfactorios [Hayat y col., 2019; Xue y col., 2019; Cuervo-Lumbaque
y col., 2020; Sciscenko y col., 2021]. A pesar de ello, y para poder llevar a cabo la evaluacion
del proceso solar/ZVI-OMW/S;0s* a escala planta piloto se han evaluado solo dos
concentraciones de ZVI, 1 y 2 mM, sabiendo que al aumentar la concentracion de ZVI por
encima de 1 mM el proceso empeora a escala de laboratorio. Pero, sabiendo que el cambio de
escala puede dar lugar a resultados algo diferentes, 2 mM entra dentro de lo que merece la pena
evaluar.

4.3.3 Proceso solar ZVI-OMW a escala planta piloto

En el contexto de los tratamientos solares de agua y la eliminacion de MC, una de las principales
preocupaciones sigue siendo el disefio de fotorreactores. Los fotorreactores tubulares con
captadores parabdlicos compuestos (CPC) son los sistemas mas utilizados en la fotocatalisis
solar [Spasiano y col., 2015] con un excelente rendimiento para el tratamiento de aguas
residuales que contienen contaminantes en el rango de mg/L y con altas concentraciones de
hierro como catalizador (decenas de mg/L) [Oller y col., 2021]. Por otro lado, se ha demostrado
gue se requiere una baja concentracion de especies oxidantes para la eliminacién de MC, lo
cual permite utilizar menores concentraciones de catalizador y por tanto son necesarios
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reactores con mayor paso optico o incluso con paso éptico variable en funcion de la intensidad
de radiacion, para lo que los reactores CPC no son adecuados. Ademas, para este tipo de
contaminacion difusa sobre aguas de baja toxicidad no es necesario que el agua esta confinada,
si no que pueden utilizarse fotorreactores abiertos a la atmosfera. Por ello, la opcion de utilizar
otros fotorreactores, como los Raceway Pond Reactors (RPR), que son fotorreactores abiertos,
menos eficientes en la captura de fotones, pero mucho mas sencillos de fabricar y de bajo coste
(por unidad de superficie), han despertado un gran interés para esta aplicacion especifica [Costa
y col., 2020]. Estos reactores, como ya se indicO en la seccion de Materiales y Métodos,
consisten en canales abiertos por los que recircula agua impulsada por una rueda de paletas.
Aunque con una Optica menos eficiente, los RPR presentan una relacion volumen
tratado/superficie mayor que los CPC, lo que los hace especialmente atractivos para
aplicaciones como la eliminacion de MC [Cabrera-Reina y col., 2021].

En esta serie experimental se utilizd la mezcla de cuatro MC (atrazina, carbendacima,
imidacloprid y tiametoxam) a 100 pg/L cada uno, utilizando agua natural sin modificar y 1 mM
de S,0s%, en base a los resultados presentados en las secciones anteriores. Como ya se ha
indicado, se estudié el uso de 1 MMy 2 mM de ZVI-OMW en el fotorreactor CPC y en el RPR.
Ademas, en este ultimo se evalud el efecto de la profundidad del liquido, trabajando a 5, 10 y
15 cm. Los resultados expresados como la degradacion normalizada de la suma total de MC
(>.C/3.Co), se muestran en la Figura 4.23 y Figura 4.24.

Los ensayos de control evaluados fueron la fotolisis solar de la mezcla de MC y el proceso ZVI-
OMW/S;0s% en oscuridad. Este Gltimo, fue evaluado a escala de laboratorio sélo con
imidacloprid, mostrado en las secciones anteriores, sin alcanzar una degradacién mayor del 3%
a pH circumneutro. No se realizo para la mezcla de MC, debido a que los demas contaminantes
son mas recalcitrantes y no se esperaba una degradacion importante. La fotélisis de la mezcla
de MC alcanz6 un 20% de degradacion en 300 min, debido principalmente a la fotdlisis del
imidacloprid.

Los resultados obtenidos en los experimentos llevados a cabo en el reactor tipo RPR se
muestran en la Figura 4.23. Es importante destacar que, todos los experimentos realizados en
el RPR presentaron un periodo significativo de retraso (menor velocidad de reaccion), que es
mas evidente cuanto mayor es la profundidad del liquido. Cuando se trabajé con 1 mM de ZV1-
OMW la degradacién de la mezcla de MC comenz6 después de =~ 60 min con 5 cm de
profundidad de liquido, mientras que se necesitaron casi 120 min con 15 cm de profundidad de
liquido.
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Figura 4.23 - Degradacion de la mezcla de MC (100 ug/L de cada uno) mediante solar/ZV1/S,0g*
en RPR (diferentes profundidades de liquido) a pH circumneutro con agua natural usando 1 mM
de S,0¢%. La linea discontinua indica 50% del total de MC (SC/5Co).

El tiempo necesario para lograr la eliminacion del 50% de la suma total de MC aumento con la
profundidad del liquido, resultando en 164, 224 y 250 min para los experimentos de 5, 10 y 15
cm, respectivamente. Es interesante indicar que el color oscuro de la suspensién debido a la
adicion de ZVI-OMW al inicio de los experimentos se transformé gradualmente en amarillo
claro a medida que avanzaba la reaccién. Esto fue debido principalmente a la sedimentacién
parcial del ZVI-OMW, observada durante los experimentos debido al bajo flujo proporcionado
por la rueda de paletas del RPR. Cuanto mayor es la profundidad del liquido, mayor seréa el
tiempo necesario para perder el color oscuro inicial. Sélo después de sedimentarse la mayor
parte del ZVI-OMW suspendido, la reaccion con el hierro disuelto fue viable. Esto también
concuerda con la sustancial disminucién de la eficiencia encontrada cuando se trabaj6é con 2
mM de ZVI-OMW en lugar de con 1 mM. En este dltimo caso, el color oscuro inicial
permanecié mucho mas tiempo. Después de 300 min de tiempo de reaccién con 2 mM de ZVI-
OMW solo fue posible alcanzar el 40% y el 20% de eliminacion de la suma total de MC en los
experimentos de 5 cm y 15 cm de profundidad del liquido, respectivamente (Figura 4.23). Al
aumentar la concentracion de ZVI-OMW, también aumentd el tiempo necesario para la
sedimentacion de ZVI-OMW. Esto justifica que el periodo de retraso sea mayor cuando se
trabaja con 2 mM de ZVI-OMW. De este modo, es posible destacar que el RPR no funciona
adecuadamente cuando se trabaja con fotocatalizadores heterogéneos debido a su baja agitacion
y turbulencia.

Respecto a los experimentos realizados en el fotorreactor CPC (1y 2 mM ZVI-OMW) (Figura
4.24), la degradacion de la suma total de MC presentd un pronunciado descenso al inicio del
tratamiento hasta aproximadamente 30 min. A partir de ese momento, se encontré un periodo
de velocidad de eliminacién més lenta que podria estar causado por la cementacion parcial de
la superficie del ZVI al formarse algunos hidréxidos de hierro, principalmente magnetita
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(Fe304), como informaron Florea y col. (2022) [Florea y col., 2022], que fue méas pronunciada
y répida a mayores concentraciones de ZVI-OMW. Teniendo en cuanta que no se observo
sedimentacion de ZVI-OMW en el fotorreactor CPC, las répidas velocidades de eliminacion
iniciales de MC demuestran como la dptica mas eficiente del fotorreactor CPC, con respecto al
RPR, permite trabajar con soluciones mas oscuras. El fotorreactor CPC recibe la radiacion en
toda la superficie del fotorreactor transparente, reduciendo la longitud de la trayectoria de la luz
a unos pocos centimetros (para un CPC de 50 mm de diametro exterior, la longitud de la
trayectoria de la luz es del orden de 2,5 cm) y, por tanto, funciona mejor que el RPR con
suspensiones mas oscuras. En un fotorreactor CPC el agua fluye a través de tubos, lo que
permite un flujo turbulento. Siendo esto una ventaja adicional del CPC en comparacion con el
RPR en aplicaciones de fotocatélisis heterogénea. Por otro lado, el tiempo necesario para
alcanzar el 50% de eliminacion de la suma total de MC fue de 292 min con 2 mM de ZVI-
OMW, y de menos de 125 min con 1 mM de ZVI-OMW, lo que indica un efecto de
apantallamiento a mayor concentracion de ZVI-OMW.
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Figura 4.24 - Degradacion de la mezcla de MC (100 ug/L de cada uno) mediante solar/ZV1/S,0g*
en CPC a pH circumneutro con agua natural usando 1 mM de S,0g?. La linea discontinua indica
50% del total de MC (3C/5Cy).

164



RESULTADOS Y DISCUSION

4.3.4 Conclusiones Seccion 3

En general, la eficiencia del proceso mejoré cuando se utilizé S,0s* en lugar de H202, que
requirid6 mayores concentraciones y tiempos de tratamiento para alcanzar porcentajes de
eliminacion de MC similares a los obtenidos con S;Os?*. Disminuir el contenido de
carbonatos/bicarbonatos, independientemente del oxidante seleccionado, fue perjudicial para la
eficiencia del proceso. La concentracion de ZVI-OMW més adecuada encontrada fue de 1 mM
tanto a escala de laboratorio como de planta piloto. El aumento de esta concentracion siempre
dio lugar a una menor velocidad de reaccion debido al efecto de apantallamiento de la luz, asi
como al aumento del COD proporcionado por el ZVI-OMW.

A escala planta piloto, el funcionamiento del RPR present6 problemas relacionados con el bajo
flujo en el sistema que dio lugar a la sedimentacion parcial de ZVI-OMW. Estos resultados
sugieren que el uso de RPR para la fotocatalisis heterogénea debe estudiarse caso por caso, ya
que podrian aparecer dificultades operativas en funcién de las propiedades del catalizador
utilizado. Ademas, la eliminacion de MC presentdé un importante retraso inicial en los
experimentos de RPR debido al color oscuro inicial de la solucion. Un fotorreactor CPC, gracias
a su flujo turbulento y a la menor longitud de recorrido de la luz, permite una mejor suspension
de los fotocatalizadores heterogéneos y operar con agua de menor transmisividad.

El proceso solar/ZVI-OMW/S;0s? mostrd resultados interesantes que, a pesar de ser menos
eficientes que otros procesos de oxidacion solar avanzada basados en hierro disuelto, merecen
ser investigados mas a fondo, ya que se basa en la valorizacién de un residuo omnipresente en
el &rea mediterranea.
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4.4 Nuevo enfoque a los Procesos Solares de Oxidacién Avanzada para la
eliminacion de sustancias prioritarias basadas en la electrooxidacion y
la ozonizacidén a escala planta piloto.

La amplia diversidad de MC y la especificidad local de su composicion indica la necesidad de
desarrollar e integrar diferentes tratamientos. Por tanto, el estudio planteado a lo largo de esta
seccidn consiste en proponer tratamientos solares alternativos, todos ellos operados a pH
cercano a la neutralidad en combinacion con procesos de electro-oxidacion o basados en Os. El
tratamiento a base de energia solar mas probado en los tltimos afios para la eliminacion de MC
ha sido el foto-Fenton, conocido por llevarse a cabo a pH alrededor de 3, pero aplicado con
éxito a pH circumneutro mediante el uso de diferentes agentes complejantes, como acido
citrico, EDTA, EDDS, etc. [Pliego y col., 2015]. Esta afirmacion ha sido ampliamente
demostrada en varios trabajos [Silvay col., 2007; Dias y col., 2014; Zhang y col., 2016; Clarizia
y col., 2017], por lo que cualquier otra tecnologia aplicada debe ser comparada con éxito con
el proceso foto-Fenton a pH circumneutro.

De este modo, el objetivo principal de este trabajo se baso en la comparacion de varios AOPs
basados en foto-Fenton solar a pH circumneutro, como el proceso foto-electro-Fenton y la
ozonizacion solar a escala planta piloto. Para ello se seleccion6 una mezcla de contaminantes
objetivo tales como clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol y terbutrina y se evaluaron en
diferentes matrices de agua (agua desmineralizada, agua natural y efluente de EDAR simulado).
También, a modo de comparacion, se llevaron a cabo el proceso de foto-Fenton convencional
y la ozonizacion. Los MC objetivo se seleccionaron como sustancias prioritarias incluidas en
la Directiva 2013/39/UE, incluyendo un conjunto de compuestos con diferentes estructuras
(aromaticos y no aromaticos), considerados altamente tdxicos, con diferentes hetero-atomos
(CI, N, P) y posibles de analizar por HPLC/UV-DAD a bajas concentraciones (LOQ <5 ug/L).

4.4.1 Foto-Fenton y foto-electro-Fenton

4.4.1.1 Comparacién entre foto-Fenton solar y foto-electro-Fenton

Se llevé a cabo la eliminacion de los MC objetivo (clorfenvinfos, diclofenaco, pentaclorofenol
y terbutrina, 200 ug/L de cada uno) en agua desmineralizada mediante el proceso de foto-
Fenton solar (solar photo-Fenton, SPF) a pH circumneutro con el complejo Fe**-EDDS en la
proporcion molar 1:2 (0,1 mM de Fe®**) con 50 mg/L de H,0, [Klamerth y col., 2013]. En la
Figura 4.25 se muestra el perfil de degradacion de la suma de MC mediante SPF. En este
ensayo, diclofenaco y pentaclorofenol se degradaron por completo con una energia de menos
de 0,83 kJ/L (5 min de iluminacion) con un consumo de H20. de 31 mg/L, mientras que
clorfenvinfos y terbutrina fueron mas resistentes y solo alcanzaron el 85% de eliminacion
después de 11 kJ/L (60 min de iluminacion) con un consumo de H2O2 de 60 mg/L. En todo caso
la degradacion del 90% de la suma de todos los contaminantes se alcanzé después de 2.5 kJ/L
(unos 15 min de iluminacion) y un consumo de H20: de 44 mg/L. El pH durante todo el
experimento se mantuvo alrededor de 6.
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Figura 4.25 - Degradacion de MC (2C, =~ 800 ug/L) mediante SPF con 0,1 mM de Fe®* a pH
circumneutro mediante la adicion de complejo Fe*-EDDS 1:2 en agua desmineralizada.

Para evaluar la degradacion de la mezcla de MC mediante electro-oxidacion en agua
desmineralizada se debe adicionar electrolito soporte (50 mM Na>SOs, Conductividad = 8,36
mS/cm). Salmerdn y col. (2019) obtuvieron las mejores condiciones del sistema experimental
para la electrogeneracion in situ de peroxido de hidrégeno [Salmer6n y col., 2019], por ello se
selecciono una densidad de corriente de 73,6 mA/cm? para obtener una produccion de peroxido
de hidrogeno entre 30 y 60 mg/min. Sin embargo, aunque resultados previos indicaron que el
pH dptimo fue de 3, en esta ocasion se selecciond pH circumneutro para operar, acorde con las
necesidades del tratamiento de MC en efluentes de EDAR. Los siguientes parrafos discuten los
resultados obtenidos en estas condiciones comprobando la estabilidad del complejo Fe3*-EDDS
en oscuridad y aplicando el proceso foto-electro-Fenton solar (Solar photo-electro-Fenton,
SPEF).

Antes de llevar a cabo el proceso SPEF utilizando el complejo Fe**-EDDS a pH circumneutro,
fue necesario comprobar la estabilidad del complejo Fe**-EDDS en oscuridad durante la
electro-oxidacion. Por lo tanto, se realizd una prueba de electro-Fenton (EF) a 73,6 mA/cm? y
pH 6 durante 240 min monitorizando el complejo Fe**-EDDS a 0,1 mM de Fe3* (Figura 4.26).
Durante 120 min de tratamiento, el complejo se mantuvo bastante estable y a partir de entonces
comenzo a descomponerse a un ritmo bastante constante. Después de 180 min (14,9 kWh/m®),
el complejo Fe3*-EDDS fue degradado un 18%, mientras que alcanzé un 40% al final del
ensayo. En base a estos resultados, se considerd que 180 min era el tiempo maximo de proceso
para el resto de los ensayos desarrollados en este estudio con el fin de garantizar la estabilidad
del complejo y, de este modo, al menos el 80% de Fe3* estaria presente como complejo Fe®*-
EDDS.
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Figura 4.26 - Degradacion del complejo Fe3*-EDDS 1:2 y 0,1 mM Fe®* durante electro-oxidacion
(73,6 mA/cm?).

SPEF se llevo a cabo también a una densidad de corriente de 73,6 mA/cm?y 0,1 mM de Fe*
con una proporcion molar 1:2 Fe**-EDDS (Figura 4.27). Es importante destacar que la
exposicion del complejo a la luz solar favorece su degradacion. De acuerdo con esto, el hierro
en solucién disminuyd de 0,1 mM a 0,062 mM después de 60 min de SPEF. A pesar de esto,
después de 180 min, con 5,1 kwWh/m?® de consumo de energia, se alcanzo el 77,5% de la
degradacion de los MC. En ese momento, el hierro disuelto en el sistema era solo 0,036 mM,
lo que confirma la inestabilidad del complejo y la degradacién del EDDS.
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Figura 4.27 - Degradacion de MC (2C, = 800 pg/L) mediante SPEF (73,6 mA/cm?) con Fe®*-
EDDS 1:2y 0,1 mM Fe®* en agua desmineralizada (50 mM Na2SO.).

168



RESULTADOS Y DISCUSION

La velocidad de reaccion inicial para ambos procesos evaluados (Figura 4.25 y 4.27),
correspondiente a la degradacién de la suma de MC, fue de 77,8 pg/L - min para el proceso
SPF frente a 10,6 pg/L - min para el proceso SPEF. Ambos experimentos se llevaron a cabo en
agua desmineralizada, aunque la presencia del electrolito soporte (50 mM Na>SO4) necesario
para llevar a cabo el SPEF pudo provocar una menor tasa de eliminacion en comparacion con
el SPF. La generacion de radicales hidroxilo fue menor debido a (i) la formacion de complejos
sulfato-Fe®" y (ii) la captacion de radicales hidroxilo por el sulfato y la formacion de radicales
sulfato que son menos reactivos que los HO'. Ademas, la ausencia de una fuente externa de
peroxido de hidrogeno en SPEF también fue responsable de la ralentizacion de la velocidad de
reaccion. La concentracion de peroxido de hidrégeno se mantuvo por debajo de 1 mg/L durante
la mayor parte del tratamiento, nunca alcanzando valores superiores a algunos mg/L. Por lo
tanto, puede afirmarse que la electrogeneracion catédica de peréxido de hidrogeno gobernd la
tasa de eliminacion de los MC. Mejorar el rendimiento de las celdas electroquimicas y el uso
de nuevos materiales para dichas celdas podria aumentar la eficiencia del SPEF, lo que podria
dar lugar a un aumento de la cantidad de H2O. disponible. La produccion de H202 es una
cuestion clave en este tipo de AOP.

4.4.1.2 Electro-Fenton

También se evalud la degradacion de la misma mezcla de MC mediante oxidacion anddica
(OA) y electro-Fenton (EF). Los procesos se llevaron también a cabo en agua desmineralizada
con electrolito soporte (50 mM Na2SOs) a pH 6.

La OA fue llevada a cabo a 73,6 mA/cm? de densidad de corriente. En el caso de EF, se aplicd
siguiendo dos estrategias: (i) densidad de corriente constante a 73,6 mA/cm? en presencia de
Fe3*-EDDS (1:2) con hierro 0,1, 0,2y 0,5 mMy (ii) Fe**-EDDS (1:2) con Fe 0,1 mM, variando
la densidad de corriente (30, 73,6 y 100 mA/cm?) (Figura 4.28 y Tabla 4.5). Los resultados se
compararon con SPEF (Figura 4.27).
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Figura 4.28 - Degradacion de MC (2C, ~ 800 ug/L) mediante OA, SPEF y EF (Fe**:EDDS
1:2) a pH neutro en agua desmineralizada (Na;SO4 50 mM en EF).

De los ensayos realizados mediante EF con la misma concentracion de complejo Fe**-EDDS
(0,1 mM Fe®*, 1:2) y diferentes densidades de corriente se pudo observar que la menor densidad
de corriente (30 mA/cm?) generd menor cantidad de H.O2 con respecto a 73,6 y 100 mA/cm?,
aungque también mostrd el menor consumo energético (2,2 kWh/m®) para lograr una
degradacion del 80% de los MC después de 150 min de tratamiento, donde la concentracion
final de H2O fue de 0,74 mM. Este resultado puso de manifiesto la necesidad de aumentar la
densidad de corriente para mejorar la relacion entre el consumo de energia y la eliminacion de
MC. Al aplicar el valor mas alto (100 mA/cm?), el tiempo de tratamiento se redujo
significativamente a 60 min debido al mayor poder oxidante del anodo y a la mayor produccion
de H20: en el catodo, que favorecid la reaccion de Fenton y consecuentemente, la eliminacion
de MC. Se produjo un importante incremento en el consumo energético, alcanzando 6,5
kWh/m?3, La concentracion de H20; a los 60 min de tratamiento fue de 0,18 mM. El mejor
compromiso entre los ensayados entre la degradacion de los MC y el consumo de energia se
obtuvo al aplicar 73,6 mA/cm? de densidad de corriente, lo que no implicé un aumento muy
significativo en el consumo energético (3,45 kWh/m?), en comparacion con 30 mA/cm?, pero
se alcanzd una degradacién superior al 80% después de 45 min. La concentracion de H2O> en
ese momento fue la menor de las ensayadas, 0,11 mM.

Los resultados con un aumento en la concentracion de Fe** implican un aumento en la cantidad
de EDDS para mantener la relacion del complejo en 1:2. En consecuencia, mayor carbono
organico en disolucion que actuaria como eliminador de radicales (0,5 mM de Fe**-EDDS 1:2
aporta un COD aproximado de 120 mg/L). Este hecho explica el aumento de la energia
necesaria para alcanzar el 80% de la eliminacion de MC asociado a una mayor concentracion
de Fe** (Figura 4.28). Tras 180 min de tratamiento se obtuvieron concentraciones de H20; de
0,17 mM en el caso de 0,2 mM de Fe** y 0,09 mM, cuando se us6 0,5 mM de Fe3*.
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La OA a 73,6 mA/cm? supuso un incremento en el tiempo de tratamiento y consumo de energia
en comparacion con el proceso EF con el complejo Fe**-EDDS (0,1 mM Fe®*) a la misma
intensidad de corriente. Cabe destacar que la OA fue muy eficaz para la eliminacion de
pentaclorofenol, terbutrina y diclofenaco, pero no para el MC mas recalcitrante, clorfenvinfos
(Tabla 4.5). Se debe mencionar que la OA no requiere la eliminacion de hierro después del
tratamiento, lo que simplificaria la operacién de electro-oxidacion.

Teniendo en cuenta que la densidad de corriente dptima fue la de 73,6 mA/cm?, si se comparan
los resultados obtenidos para los procesos de OA, EF (0,1 mM Fe**) y SPEF (0,1 mM Fe?"), es
posible indicar que cuando se aplica el proceso EF con 0,1 mM de Fe3* con complejo Fe3*-
EDDS, se obtienen los resultados mas satisfactorios para la eliminacién de los MC objetivo de
esta Tesis Doctoral.

Tabla 4.5 — Resumen de los resultados obtenidos en planta piloto de electro-oxidacion para alcanzar
el 80% de degradacion de la suma de MC a pH 6 mediante OA, EF o SPEF (con Fe**-EDDS).

0,1 mM Fe3* 73,6 mA/cm? SPEF
30 73,6 100 OA 0,2 mM 0,5 mM 0,1 mM Fe®*
mA/cm?  mA/cm?  mA/cm? Fed* Fed* 73,6 mA/cm?
Tiempo (min) 150 45 60 75 120 180 180
Consumo de energia
(KWh/m?) 2,2 35 6,5 5,0 8,1 12,1 51
Eliminaciéon de MC
(%)
Pentaclorofenol 87,8 78,8 91,7 >99 89 85,8 86,4
Terbutrina 66,2 84,2 79,5 84,1 72,1 68,3 73,4
Clorfenvinfos 58,4 57.4 57,3 46,2 61,5 62,9 57,1
Diclofenaco >99 97,3 >99 >99 >99 >99 89,7

4.4.2  Sistemas de ozonizacion y ozonizacion solar
4.4.2.1 Ozonizacion

Antes de evaluar el tratamiento de ozonizacion solar se llevd a cabo el tratamiento de
ozonizacién de los MC objetivo con diferentes matrices de agua (agua desmineralizada, agua
natural y efluente simulado de una EDAR) a diferentes valores de pH entre 6 y 11 (ozonizacion
directa e indirecta) con y sin adicion de H2O> (1,5 mM). La concentracion inicial de cada MC
objetivo fue 200 ug/L.

Los resultados de ozonizacion en agua desmineralizada a pH 6 y pH 11 mostraron mas del 99%
de degradacion de todos los contaminantes (después de 50 min de tratamiento) en ambas
situaciones (Figura 4.29). Cabe sefialar que, trabajando a pH 11, el consumo de ozono fue
mayor (32 mg Os/L) que cuando se trabajo a pH mas bajo (13 mg Os/L) debido a la reaccion
del ozono con radicales hidroxilo generados a pH alto (R. 4.17). Es importante destacar que las
condiciones mas oxidantes a pH 11 no implicaron mayores tasas de degradacion debido a la
baja concentracion de MC. Por lo tanto, el pH 11 se descartd para pruebas posteriores ya que la
ruta de oxidacion indirecta por radicales libres no mostrd un interés sustancial para esta
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aplicacion. En su lugar, se seleccioné un pH mas bajo (alrededor de 8), ya que es un valor
normal para el agua natural y los efluentes de EDAR que contienen MC.

05 + H,0, - HO* + HO} + 0, (4.17)

—— OslpH 6
—&— O,/pH 11

Tiempo (min)

Figura 4.29 - Degradacion de MC (XC, = 800 ug/L) mediante ozonizacién en agua
desmineralizada a dos valores de pH diferentes.

Durante la ozonizacion en agua natural a pH 6 y 8 se observd un incremento en la tasa de
degradacion y el consumo de ozono, 14 mg Os/L a pH 6 y 19 mg O3/L a pH 8, para alcanzar
mas del 99% de degradacion de los MC (Figura 4.30). Se requirié un consumo sustancialmente
menor de ozono para degradar el 90% de los MC (1,8 mg Os/L apH 6y 4,4 mg Oz/L a pH 8),
con una velocidad de degradacion mayor al pH maés elevado. En todo caso la aplicacion del
tratamiento con ozono para la eliminacion de MC debe realizarse siempre a un pH alrededor de
8 (pH normal de aguas naturales y efluentes de EDAR) y no a pH 6. Estos resultados son
consistentes con la aplicacion de ozono a gran escala para el tratamiento de MC en Suiza, donde
se requiere una dosis especifica de ozono de 1,5 — 2,5 mg/L para el 80% de la reduccién de MC
[Bourgin y col., 2018]. Es importante destacar que al afiadir H.O2 (1,5 mM) a pH natural (8),
el consumo de Oz aumento ligeramente hasta 5 mg/L para degradar mas del 90% de los MC,
sin una mejora en la tasa de eliminacion de los MC. La reaccién de ozono con H2O> (proceso
“peroxone”) aumenta la generacion de radicales HO™ [Staehelin y col., 1982] pero, como en el
caso de la ozonizacion a pH 11, no provocd una mejor tasa de degradacion debido a la baja
concentracion de MC, por lo tanto, el consumo de 0zono aumento al reaccionar con H.Ox.
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Figura 4.30 - Degradacion de MC (XC, = 800 ug/L) mediante ozonizacién en agua natural a
dos valores de pH diferentes y con adicion de H,0; (1,5 mM).

Tras demostrar el mal rendimiento del ozono a pH 11 para la eliminacién de MC y que el
proceso fue eficiente a un pH cercano al pH tipico de los efluentes de EDAR (pH alrededor de
8) el objetivo final fue comprobar estos resultados utilizando efluente de EDAR simulado como
matriz de agua a pH 8, obteniéndose un consumo de ozono de 6,4 mg/L para degradar mas del
90% de los MC. La tasa de degradacion inicial fue de 61,7 pg/L - min.

4.4.2.2 QOzonizacién Solar

Finalmente, y de acuerdo con los resultados obtenidos previamente, se evalu6 la combinacion
de ozono con un fotorreactor solar CPC trabajando a pH 8 para la eliminacion de MC en efluente
de EDAR simulado (Figura 4.31). En este caso, para los experimentos llevados a cabo bajo
radiacion solar se evaluaron los siguientes casos: solar/Os y solar/Os/H20>. La concentracion
de H20- utilizada fue de 50 mg/L.
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1,0 —— Solar/O3
—A— Solar/O,/H,0,

3CI2C,

Q,, (KJIL)

Figura 4.31 - Degradacion de MC (XC, = 800 pg/L) mediante ozonizacién combinada con
radiacion solar en un fotorreactor CPC. Efluente de EDAR simulado a pH 8 con adicion de Fe®*
(0,1 mM) y H,0, (50 mg/L).

Como se ha informado previamente, las moléculas de ozono disueltas absorben la luz UV con
un méaximo de absorbancia a 260 nm y una absortividad molar de 3292 + 70 M/cm [Hart y col.,
1983]. Tras la irradiacion de UV, las moléculas de ozono disueltas se someten a reacciones de
fotolisis para producir H2O> [Beltran F.J., 2003]. La aplicacion de ozono en presencia de
radiacion solar condujo a una mejora de la eliminacion de MC al requerir un menor consumo
de ozono. De hecho, para obtener un 80% de degradacion de los MC, el consumo de ozono fue
de 0,52 mg/L (O3), y 0,23 mg/L (Os/H202). Cantidades que son casi un orden de magnitud
inferiores a las necesarias al emplear ozono sin irradiar con sol. En el caso de aquellos
experimentos en los que se utilizd H2O», el consumo de H.O> tras alcanzar el 80% de
degradacion de MC fue de 0,24 mM (Os/H202). La importante reduccion en el consumo de
ozono para el proceso solar/Os en comparacion con los resultados obtenidos con la 0zonizacion
en la oscuridad se debié a una nueva fuente de HO" generada bajo UV solar (A < 315 nm) a
partir de la fotélisis de H202, ya que el H202 podria ser producido por R. 4.18 [Quifiones y col.,
2015]. El consumo de ozono en el proceso solar/Os/H20> fue bajo, pero con una mejora en la
velocidad de reaccion. Es interesante destacar que, durante los tratamientos solares, la
temperatura en el foto-reactor aumento hasta unos 40°C. Esto también favorecid la eliminacién
de los MC, ya que la velocidad de reaccion del ozono aumenta con la temperatura [Zhang y
col., 2013].

h
05 + Hy0 = 0, + H,0, (4.18)

También es importante destacar que la tasa de degradacion inicial no mejord al combinar el
ozono con laradiacion solar, ya que disminuy0 a 28,3 ug/L - min. Obteniéndose un valor similar
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cuando se afiadié H-0> 24,9 pg/L - min. Estos resultados muestran que la principal ventaja de
combinar la ozonizacion con la radiacion radica en la importante reduccion del consumo de
0zono.

4.4.3 Conclusiones Secciéon 4

A lo largo de esta seccion ha sido posible demostrar que el complejo Fe**-EDDS es capaz de
mantener el hierro en solucion para tratamientos EF y SPEF, por lo que puede considerarse una
herramienta Util para realizar procesos electroquimicos a pH circumneutro.

En cuanto al tratamiento SPEF mostré una menor eficiencia en comparacion con el proceso
SPF a pH circumneutro debido al consumo extra de radicales hidroxilo, provocado por la
necesidad de afiadir un electrolito en aguas residuales con baja fuerza ionica. SPEF también fue
menos eficiente que el tratamiento con EF debido a la limitada electrogeneracion de H20,. Una
mejora en la tasa de produccion in situ de H2O2 mejoraria el proceso SPEF. Se obtuvo mejor
rendimiento en la eliminacion de MC al aplicar EF con Fe** a 0,1 mM con una densidad de
corriente de 73,6 mA/cm?, en comparacion con otras condiciones ensayadas (30, 73,6 y 100
mA/cm?; Fe®* 0,2 y 0,5 mM). Estos resultados ponen de manifiesto el interés de los procesos
EF, SPEF y de electrooxidacion en general como una tecnologia adecuada para la eliminacion
de MC, pero solo cuando estan contenidos en aguas residuales especificas caracterizadas por
elevados valores de conductividad, como pueden ser las corrientes de rechazo de procesos de
membrana.

El tratamiento de ozonizacion demostro ser exitoso en la eliminacion casi completa de los MC
en diferentes matrices de agua a diferentes valores pH en condiciones de oscuridad. Sin
embargo, es importante destacar que los valores de pH més altos aumentaron el consumo de
ozono debido a la muy baja concentracion de contaminantes a oxidar, y a la reaccién del H2O>
generado con el Os.

En general, la eliminacion de MC no necesita la generacién de altas concentraciones de
radicales hidroxilo, es por eso que la combinacién de ozono con otros tratamientos no mostro
una mejora en la eficiencia del proceso. No obstante, la aplicacion de ozono en presencia de
radiacion solar condujo a una mejora en la degradacion de los MC y a una reduccion del
consumo de ozono en comparacién con la ozonizacion en la oscuridad. Este interesante
resultado debe explorarse en detalle y optimizarse teniendo en cuenta aspectos econémicos,
como las necesidades de electricidad y la consiguiente reduccién de los costes de generacién
de ozono.
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CONCLUSIONES

A partir de la discusion de los resultados obtenidos en esta Tesis Doctoral, y teniendo en cuenta
los objetivos que se plantearon en su inicio, se pueden extraer las siguientes conclusiones
generales:

@)

El estudio de diferentes mecanismos de corrosion del ZVI (aire/ZV1, solar/ZV1, H,02/ZV1
y S208%/ZV1), demostrd la importancia de la liberacion de hierro durante el tratamiento de
microcontaminantes (MC) en agua natural. Ademas, se observé que la corrosion puede ser
contraproducente para los procesos solares a pH circumneutro debido al efecto de
apantallamiento causado por la lixiviacion de hierro y su precipitacion.

Se observo que, para los tipos de ZVI estudiados en esta Tesis Doctoral, no es posible su
reutilizacion debido al deterioro total del ZV1 tras su aplicacion.

Se observd como el proceso solar/ZVI1/S;0s* fue mas eficiente que el proceso
solar/ZV1/H20- para todas las fuentes de ZV1 estudiadas en esta Tesis Doctoral (ZVI-SW,
ZVI-MS, ZVI-S y ZVI-OMW), con menores tiempos de tratamiento y menor consumo de
oxidante. El tiempo de tratamiento y el consumo de oxidante estuvieron en el mismo rango
(decenas de minutos y decenas de mg/L de oxidante) que otros procesos foto-quimicos
basados en hierro a pH circumneutro.

El uso de agentes complejantes del hierro no es compatible con el ZVI, ya que se observo
que la adicion de EDDS daba lugar a una pérdida de eficiencia en el proceso
solar/ZV1/H20:..

Los carbonatos/bicarbonatos y sulfatos de la matriz de agua no ocasionan un impacto critico
en el rendimiento del proceso solar/ZVI/oxidante. Por el contrario, la materia organica
presente en la matriz de agua si tiene un impacto critico sobre la eficiencia del proceso. De
modo que, es posible concluir que el proceso solar/ZV1/oxidante proporciona resultados
satisfactorios cuando es utilizado para la eliminacién de MC en aguas naturales, llegandose
a obtener resultados en el mismo rango que los obtenidos con otros AOPs como el foto-
Fenton solar a pH neutro utilizando agentes complejantes del hierro.

En el caso de la fuente de ZVI-OMW, sintetizada a partir de alpechin, aumentar su
concentracion por encima de 1 mM da lugar a una menor velocidad de reaccién a causa del
efecto de apantallamiento de la luz, ademas de aumentar el carbono organico disuelto.

En cuanto al proceso solar/ZVI-OMW/oxidante estudiado a escala planta piloto, el uso de
RPR para fotocatalisis heterogénea debe ser analizado para cada caso especifico, debido a
que podrian presentarse problemas de sedimentacion debido a las propiedades del
catalizador empleado y a que no se dispone de un flujo turbulento en este tipo de reactores.
En cambio, un fotorreactor CPC, gracias a su flujo turbulento y a la menor longitud de
recorrido de la luz, permite tener una mejor suspension del fotocatalizador heterogéneo y
operar con agua de menor transmisividad. También en este caso el oxidante mas apropiado
fue 82082' .
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o Se demostrd que el complejo Fe**-EDDS puede mantenerse en solucion para tratamientos
de EF y SPEF trabajando a pH circumneutro. El tratamiento SPEF resulté ser menos
eficiente que el tratamiento con EF debido a la limitada electrogeneracién de H.Ox.

o Se obtuvo un mejor rendimiento en la degradacion de MC cuando se aplicd EF con Fe®*-
EDDS (1:2) a 0,1 mM de Fe* con una densidad de corriente de 73,6 mA/cm?. Estos
resultados manifiestan el interés de los procesos EF, SPEF y de electrooxidacion en general
como una tecnologia adecuada para la degradacion de MC en aguas residuales con elevada
conductividad.

o El tratamiento de ozonizacidén consiguio la eliminacién casi completa de los MC en
diferentes matrices de agua a diferentes valores de pH, aunque valores altos de pH dieron
lugar al aumento del consumo de ozono. Por otro lado, se comprobé que aplicar ozono en
presencia de radiacion solar dio lugar a una mejora en la degradacién de los MC y a una
reduccion del consumo de ozono en comparacion con la ozonizacion llevada a cabo en
oscuridad.
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CONCLUSIONS

From the discussion of the results obtained in this PhD Thesis and taking into account the
objectives that were set at the beginning, the following conclusions can be drawn:

©)

The study of different ZVI corrosion mechanisms (air/ZVI, solar/ZV1, H20./ZVI and,
S205%/Z V1), demonstrated the importance of iron release during microcontaminants (MCs)
treatment in natural water. Furthermore, it was observed that corrosion can be
counterproductive for solar processes at circumneutral pH due to the shielding effect caused
by iron leaching and precipitation.

It was observed that reuse, of the types of ZVI studied in this PhD Thesis, is not possible
due to the total deterioration of the ZV1 after its application.

It was observed that solar/ZV1/S;0s> process was more efficient than solar/ZV1/H;0;
process for all ZV1 sources studied in this PhD Thesis (ZVI-SW, ZVI-MS, ZVI-S and ZVI-
OMW), with shorter treatment times and lower oxidant consumption. The treatment time
and oxidant consumption were in the same range (tens of minutes and tens of mg/L of
oxidant) as other iron based photo-chemical processes at circumneutral pH.

The iron complexing agents use is not compatible with ZV1, as it was observed that the
addition of EDDS resulted in a loss of efficiency in solar/ZV1/H,O> process.

Carbonates/bicarbonates and sulphates in the water matrix do not have a critical impact on
the performance of the solar/ZVI/oxidizing process. In contrast, the organic matter present
in the water matrix have a critical impact on the efficiency of the process. Therefore, it is
possible to conclude that solar/ZV1/oxidant process provides satisfactory results when used
for the removal of MCs in natural waters, reaching results in the same range as those
obtained with other AOPs such as solar photo-Fenton at neutral pH using iron complexing
agents.

In the case of ZVI-OMW, synthesised from olive mill wastewater, increasing its
concentration above 1 mM results in a slower reaction rate due to the light shielding effect,
as well as an increase in dissolved organic carbon.

As for solar/ZVI-OMW/oxidant process studied at pilot plant scale, the use of RPR for
heterogeneous photocatalysis must be analysed for each specific case, because
sedimentation problems could occur due to the properties of the catalyst used and because
turbulent flow is not available in this type of reactors. On the other hand, a CPC
photoreactor, thanks to its turbulent flow and the shorter path length of the light, allows for
better suspension of the heterogeneous photocatalyst and to operate with water of lower
transmissivity. Also in this case, the most appropriate oxidant was S;Os*".

It was demonstrated that Fe3*-EDDS complex can be kept in solution for EF and SPEF
treatments at circumneutral pH. SPEF treatment proved to be less efficient than EF
treatment due to the limited electrogeneration of H.O..
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o A better performance in MCs degradation was obtained when EF with Fe3*-EDDS (1:2) at
0,1 mM Fe®** at a current density of 73,6 mA/cm? was applied. These results show the
interest of EF, SPEF and electrooxidation processes in general as a suitable technology for
MCs degradation in wastewaters with high conductivity.

o Ozonation treatment achieved almost complete removal of MCs in different water matrices
at different pH values, although high pH values resulted in increased ozone consumption.
On the other hand, it was found that applying ozone in the presence of solar radiation
resulted in improved MCs degradation and reduced ozone consumption compared to
ozonation carried out in the dark.
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