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1. Introducción. 

La investigación sobre la calidad del agua comúnmente se enfoca en nutrientes, 

contaminantes microbianos, metales pesados y contaminantes prioritarios. Sin embargo, 

investigaciones recientes revelan la presencia de una multitud de contaminantes orgánicos 

que afectan significativamente la calidad del agua. Estos contaminantes se originan en 

diversas fuentes y generalmente en concentraciones que van desde ng L-1 a μg L-1 [1,2]. Este 

grupo de contaminantes, denominados contaminantes emergentes (CEs), son compuestos 

químicos que comúnmente están presentes en el agua, pero que recientemente se han 

reconocido como importantes contaminantes del agua. Los contaminantes emergentes son 

sustancias naturales o de origen sintético que comúnmente no se monitorean en el ambiente 

y que tienen efectos indeseables conocidos o sospechados sobre los humanos y el ecosistema. 

Este grupo incluye compuestos tales como productos farmacéuticos y de cuidado personal 

(PPCP), plaguicidas y hormonas que tienen efectos adversos en los sistemas endocrinos 

humanos y de vida silvestre. Por lo tanto, estos se incluyen en el grupo de compuestos 

disruptores endocrinos (EDC), los cuales se definen como sustancias químicas capaces de 

alterar el equilibrio hormonal, pudiendo provocar diferentes efectos adversos sobre la salud 

humana. La atenuación natural y los procesos de tratamiento convencionales no son capaces 

de eliminar estos microcontaminantes del agua residual, agua superficial o agua potable, y se 

ha informado que se bioacumulan en macroinvertebrados, otros organismos en la red 

alimentaria acuática y humanos [3–5]. 

La importancia de este tema debe ser vista en el contexto de los crecientes impactos 

perjudiciales del cambio climático en los patrones de lluvia y agravada por las oportunidades 

limitadas para incrementar las fuentes convencionales de agua para mejorar el suministro de 

agua en las ciudades [1,6]. Desafortunadamente, la variedad de CE detectados en el agua ha 

aumentado en los últimos años, principalmente como resultado de los avances en las técnicas 

analíticas, lo que resulta en su detección a concentraciones muy bajas en muestras de agua 

[6–10]. La reutilización exitosa del agua no solo depende de su disponibilidad, sino que 

también es esencial un tratamiento adecuado. Aunque se han llevado a cabo investigaciones 

científicas exhaustivas de contaminantes como nutrientes, hidrocarburos y metales pesados 

en aguas pluviales y aguas residuales, solo un número muy limitado de estudios sistemáticos 

han informado sobre la presencia de CEs e incluso menos relacionados con la identificación 

del tratamiento apropiado. En consecuencia, la reutilización sostenible de agua contaminada 

con CEs es un desafío continuo. 

Es imperativo que, antes de que los impactos perjudiciales del cambio climático obliguen a 

las comunidades a reutilizar el agua sin las salvaguardas adecuadas, se adopten buenas 

prácticas respaldadas por políticas científicamente sólidas para mitigar los posibles riesgos 

para la salud humana y el medio ambiente. La incapacidad para regular adecuadamente los 

CEs en el agua genera que se corra el riesgo de desperdiciar la oportunidad de utilizar de 

forma eficiente una de las últimas fuentes de agua disponibles y en gran medida no 

comprometidas para muchas áreas urbanas. Identificar las tendencias tecnológicas y las 

lagunas de conocimiento en relación con la eliminación de contaminantes emergentes en el 
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agua es una prioridad que debe abordarse para informar a la comunidad científica sobre la 

adopción de mejores prácticas para garantizar el uso de agua potable para la comunidad. 

La cantidad de grupos químicos que constituyen CEs es grande y continúa creciendo a 

medida que se identifican nuevos compuestos químicos para formar parte de esta 

clasificación. En su revisión semestral de CEs en agua, Richardson y Ternes [11] han incluido 

una amplia variedad de compuestos, que incluyen sucralosa y otros edulcorantes artificiales, 

nanomateriales, compuestos perfluorados, subproductos de desinfección, protectores solares 

y filtros UV, retardantes de llama, benzotriazoles y benzotiazoles, siloxanos, ácidos 

nafténicos, almizcles, toxinas de algas y líquidos iónicos. Con los avances en la industria 

química, se espera que la variedad de compuestos potencialmente dañinos para los humanos 

y el ecosistema liberados al ambiente crezca significativamente a lo largo de los años [12,13]. 

En los últimos años, los investigadores han mostrado un mayor interés en el control de CEs, 

pero existe poco acuerdo sobre la lista de sustancias que deben ser controladas [14]. 

Los productos farmacéuticos son un grupo importante de CEs y su presencia en el agua 

potable ha generado preocupación significativas con respecto al riesgo de efectos 

estrogénicos y otros efectos adversos sobre los seres humanos y la fauna [15]. Se estima que 

aproximadamente 3,000 sustancias diferentes se usan como ingredientes farmacéuticos, 

incluidos analgésicos, antibióticos, antidiabéticos, beta bloqueadores, anticonceptivos, 

reguladores de lípidos, antidepresivos y medicamentos contra la impotencia. Solo un 

pequeño subconjunto de estos CEs se ha investigado en estudios ambientales. El uso a gran 

escala de productos farmacéuticos también ha aumentado su presencia en agua superficial, 

agua subterránea, agua residual y escurrimientos de agua pluvial en áreas urbanas [16–19]. 

En consecuencia, se han sido desarrollado múltiples investigaciones en las cuales los CEs 

han sido degradados por medio de tratamientos convencionales y no convencionales (e.g., 

tratamientos de cambio de fase y procesos avanzados de oxidación) en los últimos años. De 

los diversos tipos de tratamiento desarrollados, los procesos avanzados de oxidación (PAOs) 

han demostrado una alta eficiencia en la degradación de CEs y por ello han sido ampliamente 

estudiados por la comunidad científica [2].  

Los PAOs son descritos como reacciones que generan radicales libres (e.g., radicales 

hidroxilo, •OH)  en el seno de la reacción, o in situ, capaces de oxidar compuestos orgánicos 

[20,21]. De la amplia variedad de PAOs disponibles (e.g., Ozonización, fotocatálisis y la 

reacción de Fenton) [22,23], las reacciones de tipo Fenton han demostrado una alta eficiencia 

para la degradación de contaminantes orgánicos [24–26]. Las reacciones tipo Fenton, se 

basan en la producción de radicales libres (e.g., radicales de oxígeno y/o azufre) a través de 

la descomposición de un oxidante (e.g., persulfato o peroximonosulfato) usando un metal de 

transición (e.g., cobalto o cobre) como activador [27]. 

En los últimos años, una reacción tipo Fenton especifica que ha llamado la atención de la 

comunidad científica ha sido la descomposición catalítica del peroximonosulfato (PMS) con 

cobalto (e.g., el proceso Co2+/PMS) debido a su eficiencia en la degradación de 

contaminantes orgánicos [25,26,28,29]. Sin embargo, pocos trabajos han sido desarrollados 
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en los cuales se lleve a cabo un seguimiento sistemático del proceso Co2+/PMS e incluyan 

información que explique cómo se lleva a cabo la descomposición del PMS [28]. 

Debido a ello, la presente tesis se desarrolló a partir de un diseño experimental sistemático 

en el cual se buscó determinar cómo, a partir de la descomposición de PMS activada por 

cobalto (Co2+/PMS), se genera la formación de radicales libres en las fases homogénea y 

heterogénea, cómo el cambio de fase (e.g., homogénea a heterogénea) modifica la eficiencia 

de descomposición de PMS y, a partir de ello, identificar las mejores condiciones 

experimentales para la degradación de fármacos (e.g., paracetamol y diclofenaco de sodio) 

en agua. 

2. Antecedentes. 

2.1. Contaminantes emergentes. 

Evidencia reciente sugiere que nuevas sustancias sintéticas ajenas a los organismos vivos o 

ecosistemas, también conocidas como xenobióticas, son encontradas en el medio acuático 

[30–38]. Algunas de estas sustancias, referidas como contaminantes emergentes (CEs), 

incluyen una amplia gama de diversos compuestos químicos, así como metabolitos y 

productos de transformación [39–42], los cuales solo puede ser detectados con metodologías 

analíticas altamente sensibles en concentraciones del orden de nanogramos por litro (ng L-1 

o µg L-1) (Tabla 1).  

Tabla 1. Desarrollos recientes de técnicas analíticas para detección de CE en muestras de 

agua. 

Número de ECs/tipo Equipo y condiciones de análisis Referencias 

27 CEs/ fármacos, 

protectores solares, 

fragancias, antisépticos 

Cromatografía de gases/-espectrometría de 

masas (GC-MS) con modo de impacto de 

electrones (energía de ionización de 70 eV) 

utilizando una columna TRB5-MS. 

[43–46] 

 

105 fármacos y PPCP; 

21 drogas y 

metabolitos. 

Espectrometría de masas de tiempo de vuelo 

por electro proyección de cromatografía 

líquida en modos positivo y negativo. 

[47] 

8 edulcorantes 

artificiales; 

Cromatografía de líquidos acoplada a 

espectrofotometría masas (LC/MS) con 

interfaz de electrospray (ESI) 

[48] 

44 productos fármacos 

y 13 EDCs 

Cromatógrafo de líquidos acoplado a un 

espectrómetro de masas (UPLC-MS/MS) 
[49] 

90 CEs fármacos y 

estrógenos 

UPLC-MS / MS con ESI y utilizando una 

columna Acquity BEH C18 para los modos 

positivo y negativo. 

[50] 

8 CEs compuestos 

perfluorados y 

fármacos 

Rápido LC-MS / MS con ESI y utilizando 

una columna Zorbax XDB-C18. 
[51] 
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Debido a la presencia de CEs en el ambiente, se han realizado diversos estudios en los cuales 

han sido catalogados conforme el consumo, las concentraciones ambientales pronosticadas, 

así como los resultados toxicológicos, datos farmacológicos y fisicoquímicos [52–54]. De 

los diversos estudios desarrollados, algunos reportes muestran que las concentraciones 

encontradas en los cuerpos de agua son generalmente bajas [55–58], lo que planeta preguntas 

sobre los posibles impactos de los CEs en el ambiente, en la salud humana y animal después 

de exposición a largo plazo. 

Debido a la amplia cantidad de CEs reportados, se han desarrollado diversas divisiones de 

este tipo de contaminantes. Entre las cuales los compuestos que han resaltado por su impacto 

ambiental y en la salud humana han sido los fármacos y productos de cuidado personal 

(PPCP), drogas ilícitas, hormonas y esteroides, benzotiazoles, benzotriazoles, naftalenos 

policlorados (PCN), perfluoroquímicos (PFC), alcanos policlorados (PCA), 

polidimetilsiloxanos (PDMS), almizcles sintéticos, compuestos de amonio cuaternario 

(QAC), bisfenol A (BPA) y sus derivados, triclosán (TCS), triclocarban (TCC), plaguicidas 

polares y productos veterinarios [2,54,59]. 

2.1.1. Fármacos. 

 

En los últimos años, los fármacos han recibido cada vez más atención como posibles 

productos químicos bioactivos en el ambiente [59–62]. Se consideran contaminantes 

emergentes en los cuerpos de agua porque todavía no están regulados o se encuentran 

actualmente en un proceso de regulación, aunque las directivas y los marcos legales aún no 

están establecidos. Los fármacos entran continuamente en el ambiente y prevalecen en 

pequeñas concentraciones [63–65], lo que puede afectar la calidad del agua y potencialmente 

afectar el suministro de agua potable, los ecosistemas y la salud humana [66–68]. 

La presencia de fármacos en el agua es atribuible a productos de higiene personal, desechos 

de la industria farmacéutica, desechos hospitalarios y medicamentos terapéuticos. La 

persistencia de productos farmacéuticos traza y otros xenobióticos en el agua potable es otro 

problema de salud pública, ya que se sabe poco sobre la salud crónica potencial y efectos 

asociados con la ingestión a largo plazo de mezclas de estos compuestos a través del agua 

potable [69–74].  

 

2.1.2. Antibióticos, biocidas y plaguicidas. 

La principal preocupación en relación con los antibióticos, los biocidas y los pesticidas es el 

desarrollo de resistencia bacteriana después de su liberación al ambiente [75–77] y el efecto 

perjudicial sobre la biodegradación de los materiales vegetales, que interrumpe la cadena 

alimentaria primaria en los ecosistemas acuáticos [11]. El término “plaguicida” se refiere a 

productos químicos utilizados para fines agrícolas, mientras que el término “biocida” se 

refiere a productos químicos utilizados en entornos urbanos [77]. Los biocidas se usan 

principalmente en membranas bituminosas de sellado de techos y fachadas externas o para 

el manejo del césped y el control de malezas. Durante los eventos de lluvia, se incorporan 
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biocidas y plaguicidas en el agua superficial y subterránea a través de la escorrentía de agua 

pluvial [78–84]. 

2.1.3. Productos de cuidado personal. 

Estos productos químicos se encuentran ampliamente en entornos urbanos e incluyen 

fragancias, protectores solares, repelentes de insectos y agentes antifúngicos [1]. Dado que 

estos compuestos están diseñados para uso externo, no se producen cambios metabólicos en 

su estructura química y se liberan fácilmente en ambientes acuáticos. Su presencia en la 

escorrentía urbana y agua subterránea también ha aumentado significativamente en los 

últimos años [19,85–90]. 

2.2. Procesos avanzados de oxidación (PAOs). 

Los procesos avanzados de oxidación han sido una nueva ventana en el desarrollo de nuevos 

tratamientos de agua, debido a sus alta eficiencia de remoción y tiempo de reacción menores 

en comparación a los tratamientos convencionales [91]. 

La característica principal de los PAOs es la generación de radicales libres, los cuales poseen 

un alto potencial de oxidación. Por ejemplo, el potencial de oxidación de los radicales 

hidroxilo  es 2.8 V, igualado y superado únicamente por los radicales sulfato y el flúor, 

respectivamente (Tabla 2) [92,93]. 

Tabla 2. Potencial de oxidación de algunos agentes oxidantes. 

Sustancia Potencial de Oxidación (V) 

Flúor 3.03 

Radical sulfato 

Radical hidroxilo 

2.5-3.1 

2.8 

Oxígeno atómico 2.42 

Ozono 2.42 

Peróxido de hidrógeno 1.78 

Radical perhidroxilo 1.7 

Permanganato 1.68 

Ácido hipobromoso 1.49 

Dióxido de cloro 1.57 

Ácido hipocloroso 1.45 

Cloro 1.36 

Bromo 1.09 

Yodo 0.54 
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Los PAOs se pueden dividir en procesos fotoquímicos y no fotoquímicos (Tabla 3) [94]. 

Entre los diferentes PAOs utilizados para la eliminación de contaminantes del agua, los más 

reconocidos debido a su eficiencia en la degradación de contaminantes orgánicos son ozono 

(O3/H2O2, UV/O3) [95,96], fotocatálisis heterogénea (TiO2/UV) [97,98], fotocatálisis 

homogénea (Fenton y tipo Fenton) [26,99] y oxidación electroquímica [100–102]. 

Tabla 3. Principales procesos avanzados de oxidación reportados (modificado) [94] 

No fotoquímicos Fotoquímicos 

Ozonización de medios alcalinos Reacción de Fenton y tipo Fenton 

O3/H2O2 Fotocatálisis heterogénea 

Reacción de Fenton y tipo Fenton UV/H2O2 

Oxidación electroquímica UV/O3 

Cavitación hidrodinámica/ultrasónica  

 

2.3. Reacción de Fenton. 

La reacción de Fenton consiste en la descomposición catalítica del peróxido de hidrógeno 

(H2O2) con un metal de transición (hierro), el cual se encuentra en solución. El proceso 

incluye el siguiente sistema de reacciones químicas descritas en las Ecuaciones 1-9, las cuales 

generan la producción del radical hidroxilo y la degradación del componente 

orgánico[93,103]. 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒3+ + O• H + 𝑂𝐻− (1) 

𝐹𝑒2+ + O• H → 𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻− (2) 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒𝑂𝐻2+ + 𝐻+ (3) 

𝐹𝑒𝑂𝐻2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒𝑂𝐻2+ + 2𝐻+ + 𝑂2 (4) 

2𝐹𝑒𝑂𝐻2+ + 3𝐻2𝑂2 → 2[𝐹𝑒(𝑂𝐻)(𝑂𝐻2)]+ + 2𝐻+ + 2𝑂2 (5) 

𝐹𝑒𝑂𝐻2+ → 𝐹𝑒2+ + O• H (6) 

𝐹𝑒𝑂𝐻2+ → 𝐹𝑒2+ + O2
• H (7) 

[𝐹𝑒(𝑂𝐻)(𝑂𝐻2)+ → 𝐹𝑒2+ + O2
• H + 𝑂𝐻− (8) 

𝑅𝐻 + O2
• H → 𝑅•  + 𝐻2𝑂 (9) 

La reacción de Fenton puede ser acelerada usando fotoasistencia, empleado ya sea radiación 

ultravioleta o visible. Este proceso fotocatalítico, conocido como la reacción foto-Fenton 

posee el mismo mecanismo de reacción que la reacción Fenton convencional (Ecuaciones 1 
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a 9), solo que debido a la absorción de radiaciòn, el hierro oxidado (Fe3+) es foto-reducido 

(Fe2+)  de acuerdo a las Ecuación 10-11 [99]. 

𝐹𝑒3+ + ℎ𝑣 + 𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒2+ + O• H + 𝐻+ (10) 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒3+ + O• H + 𝑂𝐻− (11) 

2.4. Reacción tipo Fenton. 

La reacción de Fenton, como ya se mencionó antes, ha sido objeto de estudio para la 

degradación de diversos contaminantes orgánicos. A su vez, este tipo de tratamiento ha 

generado nuevas vertientes las cuales han sido denominadas reacciones tipo Fenton [104–

106]. Una reacción tipo Fenton que ha llamado la atención, es el uso de un metal de transición 

(e.g., cobalto y cobre) y/o el oxidante (e.g., persulfato o peroximonosulfato) diferente a los 

utilizados con la reacción Fenton (es decir, Fe2+ y peróxido de hidrogeno). 

Uno de los agentes oxidantes que ha llamado más el interés de la comunidad científica ha 

sido el peroximonosulfato (PMS), el cual, al descomponerse produce no solo  radicales 

hidroxilo sino también radicales sulfato (Ecuaciones 12-13) [107–110]. Los radicales sulfato  

(𝑆𝑂4
•−), son radicales libres, los cuales se pueden producir a partir de la descomposición de 

oxidantes a base de azufre (e.g., persulfato y peroximonosulfato), el cual posee  un potencial 

de oxidación entre 2.5-3.1 V, similar al radical hidroxilo (2.7 V) [111]. 

La reacción de descomposición del PMS se ha estudiado bajo diversos mecanismos, una de 

ellos ha sido a partir de micro impurezas de diversos metales, por ejemplo semiconductores 

como WO3, Bi2O3 y Fe2O3 [112], aunque recientemente se ha buscado activar su 

descomposición empleando iones metálicos como el Mn2+[113], Cu2+ [114] y Co2+ [111]. 

𝑀𝑛+ + 𝐻𝑆𝑂5
− → 𝑀(𝑛+1)+ + 𝑆𝑂4

•− + 𝑂𝐻− (12) 

𝑀(𝑛+1)+ + 𝐻𝑆𝑂5
− → 𝑀𝑛+ + 𝑆𝑂5

•− + 𝐻+ (13) 

El cobalto es el metal de transición que ha demostrado una mayor eficiencia activando la 

descomposición de PMS para la degradación de contaminantes orgánicos (Ecuación 14) 

[105,115,116]. Debido a la alta eficiencia de degradación de contaminantes orgánicos, la 

descomposición de PMS a partir de la catálisis con sales de cobalto (sistema Co/PMS), ha 

sido estudiada en fase homogénea (e.g., cobalto disuelto) [117] y heterogénea (e.g., la fuente 

de cobalto estará en suspensión) [28,103]. 

𝐶𝑜2+ + 𝐻𝑆𝑂5
− → 𝐶𝑜3+ + 𝑆𝑂4

•− + 𝑂𝐻− (14) 

2.4.1. Sistema Co/PMS en fase homogénea. 

Las primeras investigaciones sobre la descomposición catalítica del PMS con cobalto 

fueron reportadas por Ball & Edwards [118], en las cuales se observó que la concentración 

mínima para realizar la catálisis del PMS con cobalto es 10-8 M y que la descomposición del 

PMS ajusta con una cinética de segundo orden (Ecuación 15). 
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𝑑[𝐻𝑆𝑂5
−]

𝑑𝑡
= 𝐾𝐻´[𝐻𝑆𝑂5

−] + 𝐾𝐶´[𝐶𝑜(𝐼𝐼)]𝑛[𝐻𝑆𝑂5
−]        (15) 

Donde la KH´ es una constante cinética de reacción en ausencia de cobalto y KC´ es la 

constante cinética cuando la reacción es catalizada con cobalto. Diversos mecanismos han 

sido propuestos para el sistema Co/PMS, pero el que ha logrado más aceptación por la 

comunidad científica ha sido el propuesto por Anipsitakis y Dionysiou (Ecuaciones 16 a 23), 

en cual el PMS es descompuesto en radicales sulfato (e.g., 𝑆𝑂4
•− y 𝑆𝑂5

•−) [119]. 

𝐶𝑜2+ + 𝐻2𝑂      ⟷       𝐶𝑜𝑂𝐻+ + 𝐻+ (16) 

𝐶𝑜𝑂𝐻+ + 𝐻𝑆𝑂5
−      →       𝐶𝑜𝑂+ + 𝑆𝑂4

•− + 𝐻+ + 𝑂2 (17) 

𝐶𝑜𝑂+ + 2𝐻+      ⟷       𝐶𝑜3+ + 𝐻2𝑂 (18) 

𝐶𝑜3+ + 𝐻𝑆𝑂5
−      →       𝐶𝑜2+ + 𝑆𝑂5

•− + 𝐻+ (19) 

𝐶𝑜2+ + 𝑆𝑂4
•−   →       𝐶𝑜3+ + 𝑆𝑂4

2− (20) 

2𝑆𝑂5
•− ⟷ 𝑂3𝑆𝑂𝑂𝑂𝑂𝑆𝑂3

−   →   {𝑆𝑂4
•−𝑂2𝑆𝑂4

•−} (21) 

{𝑆𝑂4
•−𝑂2𝑆𝑂4

•−}  →  𝑂2𝑆2𝑂8
2− (22) 

{𝑆𝑂4
•−𝑂2𝑆𝑂4

•−}  →  𝑂2 +  2𝑆𝑂4
•− (23) 

  

Además, se llevan a cabo algunas reacciones secundarias en las cuales también se forman 

radicales hidroxilo (•OH). La producción de radicales •OH ocurre principalmente a partir de 

3 vías de reacción (Ecuaciones 24-26), las cuales son la reacción de los radicales sulfato con 

agua (Ecuaciones 24 y 26) y la reacción del PMS con agua (Ecuación 25) [24,25].  

𝑆𝑂4
•− + 𝐻2𝑂 → 𝐻+ + 𝑆𝑂4

2− + 𝑂• 𝐻 (24) 

𝐻𝑆𝑂5
− + 𝐻2𝑂 → 𝐻+ + 𝑆𝑂4

2− + 2 𝑂• 𝐻 (25) 

𝑆𝑂5
•− + 2𝐻2𝑂 → 𝐻+ + 𝑆𝑂4

2− + 3 𝑂• 𝐻 (26) 

2.4.2. Sistema Co/PMS en fase heterogénea. 

En sistemas homogéneos, la limitación de transferencia de masa es insignificante y el 

catalizador disponible en solución acuosa reacciona libremente con PMS de manera efectiva. 

Sin embargo, existen algunas limitaciones en la aplicación de catalizadores homogéneos, una 

de ellas es la dificultad de la recuperación del catalizador, ya que su separación requiere pasos 

adicionales que a menudo no son técnica o económicamente factibles. Además, las 

cantidades estequiométricas requeridas para activar grandes concentraciones de PMS 

también necesitan altas concentraciones de catalizador, especialmente en el tratamiento de 

agua residual, por lo que los residuos deben ser considerados como un mayor problema [120]. 

Finalmente, las especies de metales de transición son altamente dependientes del pH, pues 

forman precipitados de hidróxido en pH alcalino y especies hidratadas en pH ácido que 

reducen la disponibilidad del catalizador en solución. Además, la eficiencia del catalizador 
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puede disminuir debido a la interferencia de diferentes iones en solución (e.g., fosfatos y 

cloruros), que pueden unirse a los catalizadores [121].  

En caso de iones de cobalto, aunque se utiliza en baja concentración para la activación del 

PMS, el problema más importante está relacionado con su impacto ambiental y a la salud. El 

cobalto puede tener serios efectos en la salud humana como asma, alergia, daño al corazón, 

tiroides e hígado. El cobalto también puede generar cambios genéticos [122–124]. La 

concentración de Co2+ que se ha fijado como límite de tolerancia en agua para consumo 

humano es 0.05 mg L-1 [125]. Debido al bajo limite permisible en agua del cobalto, después 

de la aplicación de POA con el cobalto en fase homogénea, se requieren procesos adicionales 

para recuperar el metal, lo que aumenta los costos del proceso de tratamiento [126–128]. Por 

ello, el uso de un catalizador que este en fase heterogénea, se muestra como una forma de 

prevenir los problemas de contaminación con cobalto y la necesidad de un tratamiento 

posterior que aumente el costo del proceso de tratamiento de agua debido a que el catalizador 

puede ser separado fácilmente de la fase líquida y es menos dañino para el ambiente [129]. 

Para la descomposición del PMS, diversos catalizadores heterogéneos basados en diferentes 

metales de transición (o sus combinaciones) y catalizadores no metálicos (catalizadores de 

carbono) han sido utilizados, donde han resaltado el uso de óxidos de cobalto como principal 

catalizador del PMS [28]. 

2.5. Óxido de cobalto, Co3O4. 

Cinco tipos de óxido de cobalto han sido identificados, incluido CoO, CoO2, CoO(OH), 

Co2O3 y Co3O4 [130]. De ellos, CoO, Co2O3 y Co3O4 han sido considerados para la activación 

de la descomposición de PMS, y su posible aplicación en la degradación de contaminantes 

orgánicos, ya sea como nanopartículas o soportados en materiales de carbón y silicatos, [28].  

De los diversos óxidos de cobalto utilizados para la descomposición del MPS, las 

nanopartículas de Co3O4 exhiben un excelente rendimiento relacionado con la presencia de 

Co (II) y Co (III) en la estructura de la molécula (Figura 1). Además, estas nanopartículas 

presentan una alta estabilidad y reducido potencial de lixiviación de cobalto, relacionadas al 

enlace CoO dentro de la red cristalina del Co2O3. Por lo tanto, se ha considerado la síntesis y 

aplicación de nanopartículas de Co3O4 como catalizadores heterogéneos de la 

descomposición de PMS para su uso en el tratamiento de agua  [131–135]. 
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Figura 1. Estructura tridimensional del Co3O4. 

3. Justificación. 

Dos de los medicamentos mayormente recomendados y utilizados por el servicio de salud 

pública en México para inhibir el dolor y bajar la inflamación son el paracetamol 

(Acetaminofen) y diclofenaco (Figura 2) [136–138]. Sin embargo, debido a su uso excesivo, 

estos fármacos han comenzado a ser detectados en diversos cuerpos de agua en nuestro país, 

lo que ha originado que sean considerados como contaminantes emergentes de primera 

importancia [139]. 

       

Figura 2. Estructura química de Diclofenaco (a) y acetaminofén (b) 

Los contaminantes emergentes han demostrado una baja eficiencia de degradación, cuando 

son tratados con tratamientos de agua convencionales (Tabla 4), por lo que recientemente se 

han comenzado a utilizar métodos no convencionales (e.g., procesos avanzados de oxidación) 

para su degradación [140]. De los diversos tratamientos no convencionales que han 

demostrado una alta eficiencia para la degradación de fármacos (Tabla 5), en especial del 

diclofenaco y acetaminofén han sido los procesos avanzados de oxidación [141–145]. 

Tabla 4. Eficiencia de degradación de CE a partir de tratamientos convencionales. 

Tratamiento 

convencional 
CE 

Eficiencia de 

remoción, % 
Referencia 

(a) (b) 



11 

 

Ultrafiltración 

acetaminofén 

Metoprolol 

Cafeína 

Antipirina 

Sulfametoxazol 

Flumequina 

Ketorolaco 

Atrazina 

Isoproturon 

Hidroxibifenilo 

Diclofenaco 

11-20 

8-49 

2-21 

6-23 

10-40 

23-43 

6-49 

18-39 

17-42 

85-95 

26.5-53 

[146] 

Ultrafiltración 

Ácido salicílico 

Naproxeno 

Diclofenaco 

Gemfibrozil 

Ibuprofeno 

Carbamazepina 

Ketoprofeno 

Bis-2-etilhexilftalato 

4-nonilfenol 

Ftalato de butilbencilo 

El bisfenol A 

Triclosan 

Estrona 

Etinilestradiol  

Estradiol 

40 

70 

68 

95 

60 

15 

70 

78 

50 

98 

85 

98 

98 

98 

99 

[147] 

Nano Filtración 

Acetaminofeno 

Fenacetina 

Cafeína 

Metronidazol 

Fenazona 

18-81 

70-78 

62-93 

47-93 

69-96 

[148] 
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Sulfametoxazol 

Carbamazepina 

Ibuprofeno 

Naproxeno 

Atrazina 

17α-etinilestradiol 

Estrona 

Nonilfenol 

El bisfenol A 

71-98.5 

74-98 

88-98 

94-99 

94-99 

76.5-98 

79-97.5 

90-98 

51-97 

Adsorción 

biochar de 

derivados de 

Lotus Stalk- 

Trimetoprima 79 [149] 

Adsorción 

biochar de 

activado por 

lignina 

Tetraciclina 76 

[150] 
Ciprofloxacina 79.5 

Adsorción 

biochar de nuez 

de macadamia  

Tetraciclina 

100 

80 

70 

[151] 

Adsorción 

biochar de pulpa 

de remolacha 

azucarera 

Tetraciclina 

>90 

[152] 

 

Tabla 5. Tabla comparativa de degradación de CE a partir de PAOs. 

PAO CE 
Eficiencia de remoción, 

% 
Referencia 

UV 

 
Estrona 90 [153] 
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UV/H2O2 Doxiciclina 100 [154] 

UV/Ozono Cafeina >95 [155] 

 Estradiol >99  

Ozono Etinilestradiol 80  

 Naproxeno 80 [156] 

 Ibuprofeno 90  

 Ketoprofeno 90–96  

Ozono/H2O2 Naproxeno 96–98 [157] 

 Piroxicam 96–98  

Ozono/H202/UV Estrona >99 [153] 

Proceso Fenton Doxiciclina 100 [158] 

Foto Fenton Acetamiprid 

70–90 

90–100 

100-100 

[159] 

Sono-químico Dicloxacilina >99 [92] 

 

4. Hipótesis. 

4.1. Hipótesis General. 

El sistema Co/PMS utilizando diferentes fuentes de cobalto (como sal y óxido), no tendrá 

ninguna diferencia significativa en la descomposición de PMS y la degradación de 

acetaminofén (paracetamol) y diclofenaco. 

4.2. Hipótesis específica. 

➢ La generación de radicales a base de oxígeno y azufre en fase homogénea será 

directamente proporcional a la cantidad de PMS descompuesto. 

➢ La degradación del acetaminofén y diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase 

homogénea estará relacionada con la relación molar entre cobalto y PMS. 

➢ Los subproductos generados por la degradación de acetaminofén y diclofenaco 

usando el sistema Co/PMS en fase homogénea serán también degradados durante la 

reacción. 

➢ El uso del óxido de cobalto, Co3O4 generará una alta descomposición del PMS. 
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➢ El uso del óxido de cobalto, Co3O4, para la descomposición de PMS generará que los 

radicales hidroxilo sean producidos en bajas concentraciones.  

➢ La degradación del acetaminofén y diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase 

heterogénea estará relacionada principalmente con la concentración de óxido de 

cobalto. 

➢ Los subproductos generados por la degradación de acetaminofén y diclofenaco a 

partir del sistema Co/PMS en fase heterogénea serán también degradados durante la 

reacción. 

➢ La descomposición de PMS en el sistema Co/PMS no será afectado por la fase en la 

que se encuentre el cobalto. 

➢ La eficiencia degradación de acetaminofén no será afectada por la fase en la cual el 

cobalto sea agregado a la solución. 

➢ Subproductos que tengan iones de sulfatos en su estructura química serán producidos 

cuando el acetaminofén es degrado con el sistema Co/PMS. 

 

5. Objetivos 

5.1. Objetivos General. 

Evaluar la diferencia en el sistema Co/PMS a partir de diferentes fuentes de cobalto (como 

sal y óxido), a partir del seguimiento de la descomposición de PMS y la degradación de 

acetaminofén (paracetamol) y diclofenaco. 

5.2. Objetivos específicos. 

➢ Seguir de la descomposición de peroximonosulfato del sistema Co/PMS en fase 

homogénea. 

➢ Cuantificar de radicales hidroxilos para el sistema Co/PMS en fase homogénea. 

➢ Determinar de las mejores condiciones de degradación para el acetaminofén y 

diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase homogénea. 

➢ Cuantificar de la formación y degradación de ácidos carboxílicos en la degradación 

de acetaminofén y diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase homogénea. 

➢ Seguir de la demanda química de oxígeno en la degradación de acetaminofén y 

diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase homogénea. 

➢ sintetizar y caracterizar el óxido de cobalto Co3O4. 



15 

 

➢ Seguimiento de la descomposición de peroximonosulfato del sistema Co3O4/PMS 

(fase heterogénea). 

➢ Cuantificación de radicales hidroxilos para el sistema Co3O4/PMS (fase heterogénea). 

➢ Determinación de las mejores condiciones de degradación para el acetaminofén 

utilizando el sistema Co3O4/PMS (fase heterogénea). 

➢ Cuantificación de la formación y degradación de ácidos carboxílicos en la 

degradación de acetaminofén utilizando el sistema Co3O4/PMS (fase heterogénea). 

➢ Seguimiento de la demanda química de oxígeno en la degradación de acetaminofén 

utilizando el sistema Co3O4/PMS (fase heterogénea). 

6. Metodología. 

6.1. Experimentos en fase homogénea. 

La Figura 3 muestra un resumen de la metodología de los experimentos en fase homogénea 

para el seguimiento de descomposición de peroximonosulfato (PMS), generación de 

radicales libres y la degradación de los fármacos. 

 

Figura 3. Esquema de la metodología utilizada para los experimentos en fase homogénea. 

6.1.1. Seguimiento de la descomposición de PMS. 

Para los experimentos de seguimiento de la descomposición de PMS, se preparó una solución 

madre de 0.05 M, de las cual tomaron alícuotas para producir 250 mL de diferentes 

concentraciones de PMS (5.0, 10.0 y 15.0 mM). Posteriormente, diferentes concentraciones 
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de sulfato de cobalto fueron añadidas (0.05, 0.10 y 0.20 mM), a las diferentes soluciones de 

250 mL de PMS. La mezcla se agitó durante 30 minutos y muestras a diferentes intervalos 

de tiempo fueron tomadas (0, 10, 20 y 30 minutos) y se analizaron por espectrofotometría. 

Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.1.2. Seguimiento de producción y descomposición de persulfato. 

Para los experimentos de seguimiento de la descomposición y producción de persulfato, se 

preparó una solución madre de 0.05 M, de las cual tomaron alícuotas para producir 250 mL 

de diferentes concentraciones de PMS (5.0, 10.0 y 15.0 mM). Posteriormente, diferentes 

concentraciones de sulfato de cobalto fueron añadidas (0.05, 0.10 y 0.20 mM), a las diferentes 

soluciones de 250 mL de PMS. La mezcla se agitó durante 30 minutos y muestras a diferentes 

intervalos de tiempo fueron tomadas (0, 5, 10, 15, 20 y 30 minutos) y se analizaron por 

espectrofotometría. Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.1.3. Seguimiento de la generación del radical hidroxilo (•OH). 

Para los experimentos de la generación del radical •OH, se preparó una solución madre de 

0.05 M de PMS, de las cual tomaron alícuotas para producir 250 mL de diferentes 

concentraciones de PMS (5.0, 10.0 y 15.0 mM). Posteriormente, diferentes concentraciones 

de sulfato de cobalto fueron añadidas (0.10 y 0.20 mM), a las diferentes soluciones de 250 

mL de PMS. La mezcla se agitó durante 15 minutos y muestras a diferentes intervalos de 

tiempo fueron tomadas (0, 2, 4, 6, 8, 10, 12 y 15 minutos) y se analizaron por 

espectrofotometría. Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.1.4. Degradación de acetaminofén. 

Para el proceso Co2+/PMS, se utilizaron diferentes concentraciones de PMS (5, 10 y 15 mM) 

y sulfato de cobalto (0.05, 0.10 y 0.20 mM). Para cada proceso de degradación, 100 mL de 

la solución de acetaminofén (ACT) se transfirió a un vaso de precipitados y se añadió la 

cantidad adecuada de sulfato de cobalto para obtener la concentración deseada. 

Posteriormente, se controló la temperatura a 25° C usando un baño termostático Neslab RTE-

100 y la solución se agitó con una barra magnética a 600 rpm. Se tomó una muestra inicial (t 

= 0) y se añadió la cantidad adecuada de PMS para obtener la concentración deseada, para 

así poder comenzar la prueba experimental. Se tomaron muestras (0.5 mL) a diferentes 

tiempos de reacción (0, 5, 10, 15, 20, 25 y 30 min) y se analizaron mediante cromatografía 

líquida de alta resolución (HPLC) para determinar la concentración de ACT. Para detener las 

reacciones de oxidación, se añadieron 0.5 mL de metanol a la muestra inmediatamente 

después de ser tomada. 

Los experimentos de variación de temperatura, se realizaron utilizando las mejores 

condiciones experimentales ([Co2+]=0.1 mM y [PMS]=10.0 mM). El control de temperatura 

se realizó con un equipo refrigerante Neslab RTE-100 a las temperaturas de 15.0, 20.0, 25.0 

y 30.0° C. Para detener las reacciones de oxidación, se añadieron 0.5 mL de metanol a la 

muestra inmediatamente después de ser tomada, para posteriormente ser analizadas con un 

equipo HPLC. Todos los experimentos fueron realizados por duplicado. 
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6.1.5. Degradación del diclofenaco. 

Los experimentos de degradación de diclofenaco (DCF) se realizaron preparando una 

solución de 0.314 mM de DCF, a la cual se le añadió fosfatos para obtener una concentración 

de 0.1 mM. Ya con el buffer de fosfatos para tener un pH constante de 7, 50 ml de una 

solución se pasaron a un matraz Erlenmeyer. Posteriormente, a la solución se le añadieron la 

masa correspondiente de sulfato de cobalto, para obtener las diferentes concentraciones 

experimentales (0.05, 0.1 o 0.2 mM). La solución se agitó y puso a una temperatura constante 

(25° C) con un equipo refrigerante Neslab RTE-100. Una vez homogeneizada la solución se 

tomó la muestra inicial y se añadió la cantidad necesaria de PMS para obtener las diferentes 

concentraciones de oxidante (5.0, 10.0 y 15.0 mM). Se extrajeron muestras de 0.5 mL durante 

30 minutos a diferentes intervalos de tiempo (0, 2, 5, 8, 10, 15, 20, 25 y 30 minutos), para 

determinar la disminución de la concentración de DCF mediante HPLC. Para detener el 

proceso de degradación, 0.5 mL de metanol fueron agregados a cada muestra inmediatamente 

después de ser tomada. Todos los experimentos fueron realizados por duplicado. 

6.2. Experimentos en fase heterogénea. 

La Figura 4 muestra un resumen de la metodología de los experimentos en fase heterogénea 

para el seguimiento de descomposición de PMS, generación de radicales libres y la 

degradación de acetaminofén. 
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Figura. Esquema de la metodología utilizada para los experimentos en fase heterogénea. 

6.2.1. Síntesis del óxido de cobalto Co3O4. 

El Co3O4 fue preparado por el método de precipitación/coprecipitación reportado por 

Stoyanova et al. [160], con ligeras modificaciones. Se preparó una solución acuosa de 0.5 M 

de sulfato de cobalto heptahidratado y se agitó durante 15 minutos. Después de agitar, se 

añadió una solución de carbonato de sodio 1 M gota a gota hasta que el pH de la solución 

alcanzó un valor de 10. La mezcla se agitó durante 2 h, y luego los precipitados obtenidos se 

filtraron con papel de filtro Whatman de 11 µm y se lavaron con agua destilada (DI) varias 

veces. Después de filtrar y lavar, el material se secó a 110 ° C durante la noche y los polvos 

obtenidos se transformaron en el óxido deseado por descomposición térmica, calcinando a 

350 ° C durante 3 h en aire estático. 

6.2.2. Caracterización del óxido de cobalto Co3O4. 

La morfología del material Co3O4 producido se observó utilizando un microscopio 

electrónico de barrido (SEM, por sus siglas en inglés) Hitachi S-5200, operado a un voltaje 

de aceleración de 20 kV equipado con un espectroscopio de rayos X dispersivo de energía 

(EDS, por sus siglas en inglés) para análisis elemental. El estudio cristalográfico de Co3O4 

se llevó a cabo utilizando un difractómetro de polvo Panalytical X’Pert PRO a una velocidad 

de exploración de 13°/minuto en el rango 2θ de 5-70°, con radiación Cu-Kα 45 kV y 40 mA 

a temperatura ambiente. 

6.2.3. Seguimiento de descomposición de PMS. 

Se prepararon diferentes concentraciones iniciales de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM) a partir de 

una solución madre 10.0 mM de PMS. Se tomaron alícuotas (50 mL) de las diferentes 

soluciones y luego se agregó la cantidad requerida de óxido de cobalto (Co3O4) para obtener 

la carga de óxido de cobalto deseada ([Co3O4] = 0.0, 0.05, 0.1 y 0.2 g L-1). Las muestras se 

extrajeron a diferentes intervalos de tiempo (0, 5, 10, 20 y 30 minutos) y se analizaron por 

espectrofotometría. Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.2.4. Seguimiento de producción y descomposición de persulfato. 

Para los experimentos de seguimiento de la descomposición y producción de persulfato, se 

preparó una solución madre de 10.0 M de PMS, de la cual se tomaron alícuotas para producir 

250 mL de diferentes concentraciones de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM). Posteriormente, 

diferentes cargas de óxido de cobalto fueron agregadas ([Co3O4] = 0.0, 0.05, 0.1 y 0.2 g L-1) 

a las diferentes soluciones de PMS. La mezcla se agitó durante 30 minutos y 3 mL de muestra 

a diferentes intervalos de tiempo fueron tomadas (0, 5, 10, 15, 20 y 30 minutos) y se 

analizaron por espectrofotometría. Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.2.5. Seguimiento de la generación del radical hidroxilo. 

Para los experimentos de la generación del radical •OH, se preparó una solución madre de 

0.05 M de PMS, de las cual tomaron alícuotas para producir 250 mL de diferentes 

concentraciones de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM). Posteriormente, diferentes cargas de óxido de 

cobalto fueron agregadas ([Co3O4] = 0.0, 0.05, 0.1 y 0.2 g L-1) a las diferentes soluciones de 

PMS. La mezcla se agitó durante 15 minutos y muestras a diferentes intervalos de tiempo 
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fueron tomadas (0, 2, 4, 6, 8, 10, 12 y 15 minutos) y se analizaron por espectrofotometría. 

Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.2.6. Degradación de acetaminofén. 

Para las pruebas experimentales de degradación de ACT, se usaron muestras de 50 mL de 

una solución de ACT a 0.66 mM, a las cuales se le agregó la carga necesaria de Co3O4 (0, 

0.05, 0.10 y 0.20 g L-1). Posteriormente se agitó y se tomó una muestra inicial (t = 0), para 

luego agregar la cantidad adecuada de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM). Se consideró que el 

experimento había comenzado cuando se añadió el PMS a la mezcla de reacción. Todos los 

experimentos se realizaron por duplicado. Se tomaron muestras (0.5 mL) a diferentes 

intervalos de tiempo (0, 5, 10, 15, 20, 25 y 30 minutos) y se analizaron mediante HPLC. Para 

detener las reacciones de oxidación, se añadieron 0.5 mL de metanol a la mezcla de reacción 

inmediatamente después del muestreo. Todos los experimentos se realizaron por duplicado. 

6.3. Métodos analíticos. 

6.3.1. Cuantificación de PMS. 

Primeramente, se preparó sulfato de titanio (IV) añadiendo 1 g de dióxido de titanio a 100 

mL de ácido sulfúrico concentrado, la mezcla de reacción se agitó y luego se calentó a 150º 

C durante 16 h. Después de eso, la mezcla de reacción se enfrió a temperatura ambiente. Para 

la cuantificación de PMS, se añadieron 2 ml de sulfato de titanio (IV) a 5 ml de la muestra 

de PMS. La concentración de PMS en solución se midió por adsorción usando un 

espectrofotómetro UV-Vis (Hatch DR / 6000U)  a 410 nm [25]. 

6.3.2. Cuantificación de persulfato. 

La concentración de persulfato se midió siguiendo la metodología propuesta por Liang et al. 

[161]. Se preparó una solución “A” añadiendo 0.2 g de NaHCO3 y 4.0 g de KI en 40 mL de 

agua destilada, se agitó hasta observar que las sales estaban disueltas, para posteriormente 

dejarla en reposo durante 15 min. Para la cuantificación de persulfato, 0.1 mL de muestra fue 

añadida a 40 mL de la solución “A” y se agitó durante 10 minutos. Se dejó reposar 1 minuto 

la muestra y luego se midió su absorbancia en un espectrofotómetro UV-Vis a 352 nm (Hatch 

DR / 6000U). 

6.3.3. Cuantificación del radical hidroxilo. 

Para la cuantificación del radical hidroxilo (•OH), se usó N, N-dimetil p-nitrosoanilina 

(pNDA) como atrapador de •OH basado en los resultados de trabajos anteriores [162–164]. 

Se preparó una solución estándar de 0.05 M de PMS y se ajustó a un pH inicial de 6.0 ± 0.1 

usando NaOH o HCl según sea necesario, dicho ajuste se llevó a cabo debido a que la 

coloración pNDA es sensible a los cambios de pH [165]. No se usó solución tampón porque 

podría competir con la pNDA para atrapar los radicales •OH generados. El valor final del pH 

para las reacciones se verificó usando la mezcla blanqueada de pNDA. Se usó un 

espectrofotómetro UV-visible (Hatch DR / 6000U) a 440 nm para medir el blanqueamiento 

de pNDA [24]. 
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6.3.4. Determinación de Paracetamol (Acetaminofén). 

La cuantificación de acetaminofén (ACT) en solución fue realizada con un cromatógrafo de 

líquidos de alta resolución (HPLC por sus siglas en inglés) Agilent 1200, equipado con una 

columna Phenomenex Gemini C18 de fase inversa (5 μm, 4.6 mm × 150 mm) y un detector 

UV. La fase móvil consistió en una mezcla de acetonitrilo/metanol/trietilamina (3 mM, pH 

6.2), y se usó un gradiente de concentración (Tabla 6). El análisis se llevó a cabo con un flujo 

de 0.6 mL min-1, una longitud de onda de 240 nm y una temperatura de 40° C. 

Tabla 6. Tabla de gradiente de concentración de la fase móvil para la detección de fármacos 

por HPLC de fase inversa. 

Tiempo, 

(min) 

Acetonitrilo 

(%) 

Metanol 

(%) 

3 mM trietilamina 

(%) 

0 15 15 70 

10 45 45 10 

11 15 15 70 

 

6.3.5. Determinación de Diclofenaco. 

La cuantificación de diclofenaco (DCF) en solución fue realizada en un equipo HPLC Agilent 

1200, equipado con una columna Phenomenex Gemini C18 de fase inversa (5 μm, 4,6 mm × 

150 mm) y un detector UV. La fase móvil consistió en una mezcla de 

acetonitrilo/metanol/trietilamina (3 mM, pH 6.2), y se usó un gradiente de concentración 

(Tabla 6). El análisis se llevó acabo con un flujo de 0.8 mL min-1, una longitud de onda de 

280 nm y una temperatura de 40° C. 

6.3.6. Determinación de demanda química de oxígeno (DQO). 

La demanda química de oxígeno (DQO) de las muestras se cuantificó según el método 5220D 

de los Métodos estándar para el examen de agua y aguas residuales [100]. Primeramente, se 

agregaron 2.5 mL de muestra a la solución digestora, posteriormente se digirieron a 120 ° C 

durante 2 h en un termo reactor Hanna Instruments C 9800. Las muestras se analizaron con 

un espectrofotómetro Cintra 1010 UV-Vis. 

6.3.7. Determinación de ácidos carboxílicos. 

La determinación y cuantificación de los ácidos carboxílicos producidos se realizó por 

exclusión iónica, utilizando el sistema 1200 HPCL equipado con una columna Bio-Rad 

Aminex HPX 87H, (300 mm × 7.8 mm) a 35ºC y el detector UV ajustado a λ= 210 nm. La 

fase móvil fue H2SO4 a 4 mM y a un flujo de 0.6 mL min-1. 

6.4. Análisis de datos. 
Los datos experimentales se analizaron utilizando la metodología de superficie de respuesta 

(RSM). Este método consiste en un conjunto de técnicas matemáticas y estadísticas 

ampliamente utilizadas para modelar experimentos numéricos y optimizar una variable de 
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salida (respuesta), que está influenciada por varias variables de entrada (factores 

independientes) que delimitan un rango experimental de valores. Esta metodología se 

considera útil para el diseño experimental y la construcción de modelos porque evalúa los 

efectos de las condiciones de operación para optimizar el diseño del proceso, que es el 

resultado más importante [166]. La metodología de superficie de respuesta disminuye 

considerablemente el número de experimentos y permite una interpretación más fácil de los 

resultados, lo que permite estudiar más factores y detectar las posibles interacciones entre 

ellos [167]. 

7. Resultados y Discusión. 

7.1. Experimentos en fase homogénea. 

7.1.1. Seguimiento de la descomposición de PMS. 

La Figura 5a muestra las curvas de descomposición de PMS a una concentración inicial alta 

(15 mM) utilizando diferentes concentraciones iniciales de cobalto (Co2+) y sus efectos 

significativos sobre la descomposición de PMS. Como se muestra, aunque la concentración 

de Co2+ afecta la descomposición de PMS, la tendencia en la variación de la descomposición 

de PMS no es lineal con la concentración de Co2+. Por ejemplo, cuando la concentración 

inicial de cobalto cambió de 0.20 a 0.10 mM, la degradación general del PMS cambió del 70 

al 55%, mientras una reducción adicional de la concentración inicial de Co2+ a 0.05 mM 

condujo a una degradación general del PMS del 39%. Se observó la misma tendencia para 

una concentración inicial de PMS inicial de 10 mM (Figura 5b). La concentración inicial de 

Co2+ afectó la descomposición del PMS, pero la diferencia entre las curvas de 

descomposición fue menor, lo que sugiere que la relación molar Co2+/PMS tuvo un efecto 

significativo sobre la descomposición del PMS. Por ejemplo, las curvas de descomposición 

de PMS usando 0.05 mM de Co2+ (Figuras 5a, b) mostraron un aumento general cuando la 

concentración inicial de PMS pasó de 15 a 10 mM (la degradación general de PMS cambió 

de 39% a 57%). Mientras que la Figura 5c muestra que los perfiles de descomposición 

generados usando la concentración de PMS inicial más baja (5 mM) con 0.20 y 0.10 mM de 

Co2+ tuvieron resultados similares en comparación con las otras corridas experimentales 

(Figura 5a, b). Esto sugiere que, a una baja concentración inicial de PMS, la concentración 

inicial de Co2+ no afecta significativamente la descomposición general de PMS. 

Aunque la Figura 5 no muestra tendencias generales, la comparación de los datos 

experimentales revela que las relaciones molares de Co2+:PMS 1:100 y 1:25, así como 1:150 

y 1:75, produjeron la misma descomposición general del PMS (60% y 70%, 

respectivamente). Esta tendencia sugiere que las concentraciones iniciales de Co2+ y PMS no 

afectan la descomposición de PMS cuando la relación molar de Co2+/PMS permanece sin 

cambios. Además, el uso de una relación molar de Co2+/PMS por encima de 1:200 no logró 

más del 40% de la descomposición general de PMS. Los resultados de este estudio son 

comparables con el trabajo anterior de nuestro grupo de investigación [25,26], en el que la 

descomposición de diferentes contaminantes se realizó utilizando la misma reacción de tipo 

Fenton (sistema Co2+/PMS). Los resultados de nuestro trabajo confirman que la relación 

molar y no la concentración inicial de reactivo, es la variable para utilizar cuando se buscan 
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las mejores condiciones experimentales, porque se logró la misma degradación para varios 

experimentos usando la misma relación de Co2+/PMS y diferentes concentraciones de 

reactivo. 
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Figura 4. Descomposición de PMS utilizando diferentes concentraciones iniciales de PMS 

(a) 15, (b) 10 y (c) 5 mM y Co2+ (▲) 0.05, (♦) 0.10 y (•) 0.20 mM. 

 

7.1.2. Desarrollo de modelo cinético. 

La degradación de cualquier contaminante por la reacción Co2+/PMS es un proceso de dos 

pasos. El primer paso es la generación de los radicales libres basados en azufre (Ecuaciones 

27 y 28) y el segundo paso es la oxidación del contaminante (A) por los radicales libres 

(Ecuación 29) [28]. 

Co2+ + HSO5
− → Co3+ + SO4

•− + OH− (27) 

Co3+ + HSO5
− → Co2+ + SO5

•− + H+ (28) 

SO5
•− + SO4

•− + 𝐴 → Product (29) 

De la Ecuación 29, se puede desarrollar un modelo cinético para la degradación de A, en cual 

se relacione la concentración de A y los radicales libres (Ecuación 30). Suponiendo una 

producción constante de radicales libres, se puede determinar una reacción de pseudo-primer 

orden k. 

−
d[𝐴]

d𝑡
= 𝑘′′[SO5

•−][SO4
•−][𝐴] = 𝑘 [𝐴] (30) 

Debido a que la producción de radicales libres no se pudo determinar directamente usando la 

Ecuación 30, las concentraciones de radicales libres fueron reemplazadas por la 

concentración de 𝐻𝑆𝑂5
− (PMS). Para reemplazar la concentración de radicales libres en la 

Ecuación 30, la producción global de reacción de radicales libres se determinó a partir de la 

Ecuación 31, la cual combina las Ecuaciones 27 y 28. 

2HSO5
− → SO4

•− + SO5
•− + H+   + OH− (31) 

Como lo sugiere la ecuación 31, la producción individual de radicales libres ocurre con una 

estequiometría 1:1 después de la descomposición del PMS, lo cual ha sido sugerido por otros 

autores [28,119]. Considerando la producción equimolar de ambas especies de radicales 

libres, las Ecuaciones 32 y 33 fueron generados y reemplazados en la Ecuación 30, para 

obtener la Ecuación 34. 

[SO4
•−] =

1

2
[HSO5

−]  (32) 

[SO5
•−] =

1

2
[HSO5

−] (33) 

−
d[𝐴]

d𝑡
= 𝑘′′

1

2
[HSO5

−]
1

2
[HSO5

−][𝐴] (34) 

La Ecuación 34 se redujo a la Ecuación 35, al factorizar la concentración de PMS y 

reemplazando k´ por 
1

4
k”. 



24 

 

−
d[𝐴]

d𝑡
= 𝑘´[HSO5

−]2[𝐴]  (35) 

Para resolver la Ecuación 35, las concentraciones de reactivo fueron reemplazadas por la 

diferencia de la concentración inicial y el producto de la fracción molar (x) multiplicado por 

los coeficientes molares de la reacción para producir la Ecuación 36. La Ecuación 36 fue 

resuelta y dividida en Ecuaciones 36 a 40. 

−
d[𝐴]

d𝑡
= 𝑘´[[HSO5

−]0 − 𝑎𝑥]2[[𝐴]0 − 𝑏𝑥] (36) 

C =
1

𝑎
𝑏

([HSO5
−]0(𝑏 − [𝐴]0)) + [HSO5

−]0([HSO5
−]0 − 2𝑎)

  (37) 

B = C ∗
𝑎

𝑏
∗ (

1

𝑏
(𝑏[HSO5

−]0 − 𝑎[𝐴]0) − 2[HSO5
−]0)  (38) 

D = −
𝑎

𝑏
∗ C (39) 

D ∗ ln (
[HSO5

−]

[HSO5
−]0

) + B ∗ (
1

[HSO5
−] − 𝑎𝑥

−
1

[HSO5
−]0

) + C ∗ ln (
[𝐴]

[𝐴]0
)

= −𝑘´𝑡 

(40) 

Para validar el modelo cinético, se utilizó la información de descomposición de PMS y 

degradación del contaminante objetivo acetaminofén (ACT), a diferentes proporciones 

molares de Co2+/PMS para determinar los valores a y b. La Figura 6 muestra que a una 

relación molar a/b 1:99, el coeficiente de determinación (R2) alcanza valores mayores o 

iguales a 0.97 para todas las relaciones molares de Co2+/PMS. 
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Figura 5. Determinación del coeficiente de determinación para la degradación de 

acetaminofén a diferentes concentraciones de PMS y cobalto. 

La Tabla 7 compara los valores de R2 de las constantes de velocidad de reacción de pseudo 

primer orden (k) y de tercer orden (k’) propuestas en este trabajo. Se muestra que los valores 

de R2 para el modelo de pseudo primer orden fueron iguales o menores que el modelo de 

tercer orden propuesto. Por lo tanto, este último se considera con un mejor ajuste. Aunque el 

modelo de pseudo primer orden parece proporcionar un buen ajuste para los datos de 

reacción, la Tabla 7 destaca una mayor variabilidad de los valores de R2 (0.92 ̶ 0.98) que el 

modelo de tercer orden (0.97 ̶ 0.99). 

Tabla 7. Constantes de velocidad y su correspondiente coeficiente de determinación, para la 

degradación de ACT por el sistema Co2+/PMS a diferentes condiciones experimentales. 

[PMS]0 [Co2+]0 k  

R2 

k’ 
R2 

(mM) (mM) (min-1) (L2 mol-2 min-1) 

15 0.20 0.144 0.987 0.0006 0.988 

15 0.10 0.129 0.929 0.0006 0.976 

15 0.05 0.052 0.946 0.0003 0.977 

10 0.20 0.126 0.957 0.0012 0.974 

10 0.10 0.098 0.963 0.0010 0.979 

10 0.05 0.029 0.978 0.0002 0.981 

5 0.20 0.129 0.987 0.0050 0.986 

5 0.10 0.053 0.985 0.0020 0.993 

5 0.05 0.031 0.979 0.0015 0.975 
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7.1.3. Seguimiento de la producción y descomposición de persulfato. 

Para aclarar el poder de oxidación del sistema Co2+/PMS, se evaluó la evolución del ion 

persulfato generado siguiendo el método espectrofotométrico de Liang et al. [161]. Se 

esperaba que este oxidante se formara a partir de la combinación de dos radicales aniónicos 

𝑆𝑂5
•− (Ecuación 21 y 22) y, a partir de ello generar información relacionada con la proporción 

relativa de Co2+ y Co3+ que se produce en el sistema Co2+/PMS y la producción de los 

radicales libres 𝑆𝑂4
•− (Ecuación 21 a 23) y •OH (Ecuación 26).  

Las pruebas se realizaron a diferentes concentraciones de PMS (5, 10 y 15 mM), donde se 

observó que a concentraciones bajas de MPS (5 y 10 mM), no se pudo cuantificar una 

producción de persulfato. Para los experimentos utilizando 15 mM de PMS y diferentes 

concentraciones de Co2+ (0.05, 0.1 y 0.2 mM), se determinó que solo a altas concentraciones 

de cobalto (0.2 mM) una producción de 𝑆2𝑂8
2− será generada. Una producción de 1.809 mM 

de 𝑆2𝑂8
2− se cuantificó durante el primer minuto de la reacción, pero después se observó una 

reducción de la concentración a 0.760 mM después de 2 minutos hasta que después de 5 

minutos no fue posible detectar el ion. 

La presencia de persulfato acumulado en estas condiciones puede asociarse con una 

oxidación inicial rápida del PMS debido al alto contenido de Co2+ en la solución (0.2 mM). 

Además, la acelerada eliminación del persulfato se puede relacionar con la reacción que el 

ion tendría con el Co2+ y los iones OH- (Ecuaciones 41 y 42, respectivamente), que han sido 

reportados como compuestos eficientes para la descomposición de persulfato  [108,168–

171]. 

𝑆2𝑂8
2− + 𝐶𝑜2+ → 𝑆𝑂4

2− + 𝑆𝑂4
•− + 𝐶𝑜3+ (41) 

𝑆2𝑂8
2− + 𝑂𝐻− → 2𝑆𝑂4

2− + 2 𝑂• 𝐻 (42) 

7.1.4. Producción de radical hidroxilo. 

La generación de radicales •OH en el sistema Co2+/PMS se ha relacionado principalmente 

con 3 vías de producción: i) la reacción del radical sulfato con iones hidroxilo (Ecuación 24), 

ii) la reacción de PMS con agua (Ecuación 25), y iii) la reacción de 𝑆𝑂5
•− con agua (Ecuación 

26). El primer proceso produce radicales hidroxilos con una estequiometría equimolar, el 

segundo proceso genera radicales hidroxilos con una relación molar PMS:•OH de 1:2, y el 

tercer proceso genera radicales hidroxilos con una relación molar 𝑆𝑂5
•−:•OH de 1:3 [28]. 

Debido a ello se determina que el radical •OH producido a través de la descomposición del 

persulfato también debe considerarse una vía alternativa [25], porque la producción de 

persulfato es un determinante para el proceso en fase homogénea [108]. 

Los experimentos para identificación de radicales •OH se realizaron utilizando soluciones de 

pNDA que contenían 5, 10 y 15 mM de PMS y 0.2 o 0.1 mM de Co2+ para determinar la 

capacidad de Co2+/PMS para generar •OH. Para las bajas concentraciones de pNDA (<1 mM), 

se encontró una producción máxima de •OH a 1 minuto de tratamiento, pero debido a su bajo 
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contenido, limitó una evaluación detallada de la evolución a través del tiempo de los radicales 
•OH. Por lo tanto, se hicieron experimentos utilizando una solución de pNDA de 15 mM, es 

decir, la misma concentración del PMS (Figura 7a). La Figura 7 destaca que cuando una 

concentración de 0.2 mM de Co2+ es utilizada, se produjo una rápida generación (hasta 5.30 

mM) de este radical en los primeros 4.5 minutos de tratamiento, posteriormente su 

producción se detuvo para alcanzar un contenido cercano a 7.3 mM a los 10 min. Sin 

embargo, este fenómeno no se observó para una concentración de Co2+ de 0.1 mM, donde se 

produjo •OH continuamente hasta 11.3 mM. Además, cuando la concentración de PMS se 

redujo a 10 mM (Figura 7b), se observó que se produjo una alta concentración de •OH (casi 

11 mM) durante los primeros 2 minutos de reacción, para que posteriormente ningún 

incremento fuera logrado, esto de manera similar para ambas concentraciones de Co2+ (es 

decir, 0.1 y 0.2 mM). 

Comparando la alta concentración de •OH producida con la concentración de PMS 

descompuesta, se observa que esta podría estar relacionada con las diferentes reacciones 

propuestas para producir •OH en el sistema Co2+/PMS (Ecuación 24-26). Esto debido a que, 

nuestros resultados demuestran que la proporción relativa de radicales sulfatos y •OH 

producidos, dependerá del contenido de Co2+ con respecto a una concentración de PMS dada. 

En donde, se observa que la formación del radical sulfato será más favorable que el •OH, 

cuando se utilizan concentraciones de 15 mM de PMS y las concentraciones más grandes de 

Co2+ (Es decir, 0.1 y 0.2 mM). 

Comparando los resultados con los obtenidos por Nie et al.[107], donde los autores sugirieron 

que a un pH ácido, el radical libre predominante de la activación térmica del persulfato es 

𝑆𝑂4
•−, en comparación con •OH con los nuestros, se confirma que existe un mismo 

comportamiento para la reacción Co2+/PMS a 15 mM y 0.2 mM de PMS y Co2+, 

respectivamente. Debido a que el radical •OH se produce en grandes concentraciones en los 

primeros minutos, para posteriormente disminuirla al punto de ser despreciable. Además, se 

puede observar que la reacción Co2+/PMS producirá una mayor concentraciones de radicales 
•OH, comparado con los generado por otros PAOs [162,163,172–174]. Un ejemplo de ellos 

es el trabajo de Huesca-Espitia et al. [162], donde los autores informaron que una 

concentración máxima de 0.05 mM de radicales •OH  fue generada después de 50 minutos 

de reacción, utilizando la reacción Fenton usando una relación molar de Fe2+/H2O2 de 1:30. 

Mientras que el sistema de Co2+/PMS usado en el presente trabajo, fue capaz de producir una 

concentración de •OH de casi 220 veces mayor usando 15 mM y 0.1 mM  de PMS y Co2+, 

respectivamente (ver Figura 7a). 

Cuando la concentración de PMS se reduce a 5 mM (Figura 7c), se muestra que la producción 

de •OH es mayor que la concentración inicial de PMS, probablemente debido a los diferentes 

valores estequiométricos de producción de •OH descritos anteriormente (Ecuaciones 24-26). 

Además, se observa que la generación de •OH ocurre solo durante los primeros 15 minutos 

de reacción para todas las relaciones molares de Co2+/PMS analizadas. Estos resultados son 

comparables a los informes anteriores de nuestro grupo de investigación y otros autores, que 

observaron la producción rápida de •OH solo durante los primeros 15 minutos de reacción 

[25,106]. Se encontró que la concentración inicial de PMS afectaba la generación de •OH, 
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porque para una concentración inicial de PMS de ≥10 mM, la producción de •OH apenas 

superó los 10 mM. Sin embargo, cuando se usó una concentración inicial de PMS inferior a 

10 mM (es decir, 5 mM), la concentración de •OH fue del mismo orden de magnitud para 

una alta concentración inicial de PMS (ver Figura 7c). La tendencia se relacionó con las 

reacciones de PMS con los subproductos de reacción (por ejemplo, radicales sulfatos) porque 

el exceso de PMS (es decir,> 10 mM) interfiere con la producción de radicales •OH o 

disminuye su tasa de generación [28]. A partir de ello, se espera que la reacción de PMS con 

subproductos del proceso a bajas concentraciones iniciales de PMS sea menos probable. 
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Figura 6. Generación de radicales •OH a (a) 15, (b) 10 y (c) 5 mM de PMS y diferentes 

concentraciones de Co2+: (●) 0.2 y (♦) 0.1 mM. 
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7.1.5. Degradación de acetaminofén. 

7.1.5.1. Efecto de la relación molar ACT/PMS. 

Para evaluar el efecto de la relación molar ACT/PMS en la eliminación de una solución ACT 

estándar de 0.66 mM, diferentes valores de relación molar ACT/PMS (1:23, 1:15 y 1: 8) a 

diferentes concentraciones iniciales de Co2+ (0.05, 0.10 y 0.20 mM) fueron probadas. 

Además, se realizó una prueba de control utilizando la relación molar ACT/PMS 1:23 sin 

Co2+, que logró una eliminación de ACT del 22% después de los 10 minutos iniciales, pero 

después de eso, no se observó reducción en la concentración de ACT. A pesar de su alto 

potencial redox estándar (Eo= 2.51 V/SHE [28]), mientras que otros autores reportaron que 

una baja degradación de ACT será obtenida solo con PMS [175]. 

La Figura 8a muestra los experimentos cuando se añadieron 0.20 mM de Co2+, en los cuales 

se logró una degradación de ACT del 97% para todos los valores de relación molar probados. 

Cuando la concentración inicial de cobalto se redujo a 0.10 mM (Figura 8b), las relaciones 

molares ACT/PMS 1:23 y 1:15 lograron casi la misma degradación (97%), pero se observó 

una disminución significativa (casi 20%) en la degradación, cuando la relación molar 

ACT/PMS de 1:8 fue utilizada. Comparando las Figuras 8a, b se muestra que para valores de 

relación molar ACT/PMS entre 1:23 y 1:15, el uso de 0.20 o 0.10 mM de Co2+ no produjo 

una diferencia significativa, lo cual destaca que el exceso de PMS no mejora la degradación 

de ACT, como algunos autores han informado [105,116]. 

Cuando se usó una concentración inicial de Co2+ de 0.05 mM (Figura 8c) combinada con una 

relación molar ACT/PMS 1:8, se logró la degradación de ACT más baja (62%). Comparando 

las mismas condiciones experimentales ([PMS] = 5 mM y [Co2+] = 0.05 mM) en las Figuras 

8c y 5c es notable que, aunque se logró un 55% de descomposición de PMS, se observó una 

baja degradación de ACT. Esto sugiere que se puede requerir una mayor cantidad de radicales 

libres para degradar una cantidad significativa de ACT. 

Los resultados mostrados en la Figura 8 superaron a los reportados para la eliminación de 

ACT utilizando nanopartículas de magnetita (Fe3O4) para la descomposición de PMS [176]. 

Estos autores descubrieron que el sistema producía la concentración más alta de radicales 

libres y eliminaba el 75% de ACT (concentración inicial de ACT 0.076 mM), después de 120 

minutos de tratamiento con 0.20 mM de PMS. La baja degradación lograda para el sistema 

Fe3O4/PMS puede estar relacionada con la pequeña cantidad de PMS utilizada en ese trabajo, 

que fue casi un orden de magnitud menor que la cantidad utilizada en este estudio. Un proceso 

similar se describió en otro artículo que utiliza óxidos de hierro y cobre para catalizar la 

descomposición del persulfato [177]. En ese trabajo, se logró una degradación del 90% de 

ACT después de 40 minutos usando 2.2 mM de PMS y 0.3 g L-1 de catalizador bimetálico 

Fe2O3/Cu2O. Nuestros resultados concuerdan con los reportados previamente, destacando la 

alta eficiencia de la descomposición de PMS usando sales de metales de transición para la 

degradación de ACT. 
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Figura 7. Degradación de ACT utilizando (a) 0.20, (b) 0.10 y (c) 0.05 mM de Co2+ y 

diferentes valores de relación molar ACT/PMS: (■) 1:23 sin cobalto, (▲) 1:8, (♦) 1:15 y (●) 

1:23 a 25.0° C. 
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7.1.5.2. Efecto de la concentración de cobalto. 

La Figura 9 muestra las curvas de degradación ACT normalizadas a diferentes 

concentraciones iniciales de PMS y cobalto. En ausencia de cobalto (control), se observó que 

la concentración de ACT disminuía hasta 22% a 25% después de 30 minutos. La Figura 9a 

muestra que para una concentración inicial de PMS de 15 mM, la mejor degradación de ACT 

(> 99%) se logró usando 0.10 y 0.20 mM de Co2+. Sin embargo, cuando la concentración 

inicial de Co2+ disminuyó a 0.05 mM, la degradación de ACT lograda usando 15 mM de 

PMS fue del 80% durante el mismo período de tiempo. Estas tendencias se verifican mediante 

los valores de k’ correspondientes que se muestran en la Tabla 7, para los cuales no se 

encontraron diferencias (0.0006 L2 mol−2 min−1) para [Co2+]0= 0.10 y 0.20 mM combinados 

con 15 mM de PMS. En contraste, el valor de k´ para 0.05 mM de Co2+ fue la mitad (es decir, 

0.0003 L2 mol−2 min−1) de los reportados para 0.10 y 0.20 mM a la misma concentración 

inicial de PMS (15 mM). 

La Figura 9b muestra que cuando se combinaron 0.05 mM de Co2+ con 10 mM de PMS, solo 

se eliminó el 60% de ACT después de 30 minutos de tratamiento, lo que significa que el 

exceso de PMS (relación molar de Co2+/PMS superior a 1:200) probablemente eliminará los 

radicales libres y la degradación de ACT disminuirá. La baja degradación de ACT para una 

mayor relación molar de Co2+/PMS (> 1:200), también se reflejó en el valor k’, que se 

encontró que era 0.0003 y 0.0002 L2 mol−2 min−1 para 15 mM (Co2+/PMS = 1:300) y 10 mM 

(Co2+/PMS=1:200) de PMS, respectivamente. 

Cuando se usó la concentración inicial de PMS más baja (5 mM, Figura 9c), se observó un 

efecto significativo en la concentración inicial de Co2+, porque la concentración de ACT se 

redujo en 72, 80 y 98% después de 30 minutos de tratamiento con 0.05, 0.10, y 0,20 mM de 

Co2+, respectivamente. Este aumento gradual en la degradación de ACT se puede ver en la 

Tabla 7, que muestra k’= 0.0015 L2 mol−2 min−1 para 0.05 mM de Co2+ aumentó 1.3 veces 

(0.002 L2 mol−2 min−1) cuando se utilizó 0.10 mM de Co2+ y aproximadamente, 2.5 veces 

(0.005 L2 mol−2 min−1) cuando se utilizó la concentración más grande de Co2+ (es decir, 0.20 

mM).  
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Figura 8. Degradación de ACT normalizada ([ACT]0= 0.66 mM) utilizando el sistema 

Co2+/PMS con PMS (a) 15, (b) 10 y (c) 5 mM. [Co2+]0: (■) 0.0, (▲) 0.050, (♦) 0.10 y (●) 

0.20 mM. Temperatura 25.0 ° C 

Al comparar las Figuras 9c y 5c, es notable que se logró una descomposición de PMS del 

60% al 70% para todos los experimentos. Estos resultados sugieren que las bajas 
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concentraciones iniciales de PMS produjeron una reacción secundaria que interfirió con la 

generación de radicales libres, dando como resultado diferentes valores de degradación de 

ACT, a pesar de que se logró casi la misma descomposición de PMS para todos los 

experimentos. Li et al. [178], propusieron que el paso limitante en el proceso de activación 

de PMS es la producción de un complejo Co/PMS (Ecuación 43). Una vez formado, el 

complejo Co/PMS se puede describir, como se muestra en el lado izquierdo de la ecuación 

44, o descomposición en iones radicales de sulfato, como se muestra en el lado derecho de la 

ecuación 44. 

Co2+ + HSO5
− ↔ CoSO5 + H+ (43) 

CoSO5 → CoO+ + SO4
•− (44) 

La Figura 9 sugiere que se requiere una relación molar mínima de Co2+/PMS (es decir, 1:50) 

para desencadenar una degradación eficaz de ACT y si no se alcanza dicha relación molar, 

una producción defectuosa de SO4
•− también será lograda. Según lo informado por Aurioles-

López et al. [172], el aumento de la concentración de reactivo también afectó la eficiencia 

del proceso porque tanto PMS como Co2+ funcionan como captadores de los radicales libres 

producidos y, en consecuencia, disminuyen el valor k’. Cabe mencionar que la presencia de 

otros iones (e.g., Br−) con capacidades de eliminación de radicales libres en el medio también 

podría afectar gravemente la eficiencia del proceso. 

7.1.5.3. Efecto de la temperatura. 

La Figura 10, muestra el efecto de la temperatura en el proceso de Co2+/PMS con las mejores 

condiciones experimentales (10 y 0.10 mM de PMS y Co2+, respectivamente). Se puede ver 

que solo se logró una degradación de ACT del 20% a 15.0 ° C, que es similar a la eliminación 

lograda por PMS sin un catalizador a 25,0 ° C (Figura 8). En contraste, la degradación de 

ACT aumentó significativamente con el aumento de la temperatura, alcanzando 81, 98 y 

100% a 20.0, 25.0 y 30.0 ° C, respectivamente. Esta tendencia se ajustó utilizando la ecuación 

de Arrhenius, y la energía de activación estimada (Ea) del proceso fue de 29.9 kJ mol-1. 
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Figura 9. Efecto de la temperatura sobre la descomposición de ACT normalizada ([ACT]0= 

0.660 mM) usando [PMS]0= 10 mM y [Co2+]0= 0.10 mM. Temperatura (●) 15.0, (■) 20.0, 

(♦) 25.0 y (▲) 30.0º C. 

Es interesante comparar la energía de activación obtenida con resultados anteriormente 

reportados. Por ejemplo, se informó que la Ea para la degradación de ACT mediante la 

activación de persulfato con hierro con valencia cero fue de 36.1 kJ mol-1 [179], que está 

dentro del mismo orden de magnitud que el valor encontrado para este estudio. Para la 

degradación fotoelectroquímica de ACT utilizando TiO2 nanoporoso, se informó un valor de 

Ea de 9,6 kJ mol-1 [180], que es más de tres veces menor, lo que sugiere que la temperatura 

tuvo una mayor influencia en el proceso de Co2+/PMS. Por el contrario, el valor EAa para 

ACT fue tan alto como 89.7 kJ mol-1 en estudios de cinética térmica [181], que es casi tres 

veces el valor calculado para el sistema Co2+/PMS, destacando la reducción significativa en 

la barrera energética cuando los PAOs se utilizan para descomponer este tipo de estructura 

química. 

7.1.5.4. Análisis de metodología de superficie de respuesta (MSR). 

Para confirmar los hallazgos en los datos experimentales y el modelo cinético, los resultados 

obtenidos para la degradación de ACT (0.66 mM) utilizando el proceso Co2+/PMS después 

de 30 minutos de reacción a 25.0° C, se procesaron a través de un diseño experimental 

factorial multinivel, como se describe en la Tabla 8. Se obtuvo una determinación lineal 

bastante buena entre el modelo cinético y los datos de degradación experimental (R2= 0.98). 

El modelo explicó el 84% de la variabilidad en la degradación de ACT y, por lo tanto, los 

datos verificaron una distribución normal. La Tabla 9 enumera los resultados de ANOVA del 

modelo ajustado usando la ecuación 45 a 25,0 ° C. 

Tabla 8. Diseño experimental para pruebas químicas. 
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Tabla 9. Análisis de varianza (ANOVA). 

Fuente Suma de cuadrados Df Cuadrado medio F Valor de P 

A:Co2+ 2130.94 1 2130.94 22.88 0.0002 

B:PMS 5034.03 1 5034.03 54.06 0.0000 

AA 674.438 1 674.438 7.24 0.0155 

AB 105.765 1 105.765 1.14 0.3015 

BB 1149.44 1 1149.44 12.34 0.0027 

bloques 0.5046 1 0.5046 0.01 0.9422 

Error total 1583.11 17 93.1242   

Total (corr.) 10080.2 23    

 

Del análisis de varianza (Tabla 9) y efectos de los valores (Figura 11), se determinó que 

ambos factores (PMS y Co2+), se encontraron significativos debido a que tuvieron un 

comportamiento similar. Por medio del análisis de factores de efecto (Figura 11), observa 

que la degradación ACT alcanzada aumentó cuando el PMS y la concentración de Co2+ 

aumentaron y una vez alcanzado el valor máximo, estos disminuyeron. Estos resultados 

concuerdan con otros informes del pasado, donde el metal de transición y el agente oxidante 

muestran un aumento en la velocidad de reacción a medida que la concentración de los 

reactivos aumenta, pero una vez que se alcanza un valor máximo, la velocidad de reacción 

tiende a disminuir debido al efecto de eliminación por el exceso de metal de transición y/o 

oxidante[172]. 
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Figura 10. Efecto de los principales factores para la degradación de acetaminofén. 

De la ecuación 45, se desarrolló la Figura 12 para resaltar que la degradación de ACT 

aumentó a medida que aumentaron las concentraciones de ambos reactivos, pero no se 

observó degradación de ACT adicional cuando se usaron concentraciones superiores a 10 

mM de PMS y 0.10 mM de Co2+. Las condiciones de reacción optimizadas también se 

evaluaron usando la Ecuación 45 y, según el modelo, la mejor degradación de ACT se puede 

lograr utilizando 12.8 y 0.17 mM de PMS y Co2+, respectivamente. Estos hallazgos 

concuerdan con los reportados previamente por Aurioles-López et al. [172], quienes 

encontraron que el exceso de oxidantes o metales de transición tenían un efecto de barrido 

una vez que se alcanzaba la tasa máxima. 

%ACT = 5.34705 + 674.889[ACT]0 + 7.17295[PMS] − 2288.67[Co2+]2

+ 6.40461[Co2+][PMS] − 0.324781[PMS]2 
(45) 
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Figura 11. Gráfico de superficie de respuesta para degradación de ACT frente a 

concentraciones de PMS y Co2+ a 25.0º C. 

7.1.5.5. Seguimiento de la reducción de la demanda química de oxígeno. 

Como se describió anteriormente, la degradación de ACT mostró la misma tendencia y 

degradación (aproximadamente 97%) usando concentraciones iniciales de PMS y Co2+ en el 

rango de 15-10 mM y 0.20-0.10 mM, respectivamente. Para determinar si esto también 

oxidaría la materia en solución (ACT y subproductos), se monitoreó el contenido de la 

demanda química de oxígeno (DQO) durante todo el proceso de degradación. Las Figuras 13 

y 14 se muestran la reducción de ACT y DQO en la mezcla de reacción usando las 

concentraciones de reactivo más altas y bajas ([PMS] = 15 mM; [Co2+] = 0.20 mM y [PMS]= 

10 mM; [Co2+] = 0.10 mM, respectivamente).  
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Figura 12. Degradación de ACT por proceso de Co2+/PMS a (●) 15 mM PMS y 0.20 mM 

Co2+ y (■)10 mM PMS y 0.10 mM Co2+ a 25.0 ° C. 

Aunque en la Figura 13 la degradación de ACT fue la misma para ambas condiciones 

experimentales (> 97%), en el caso de la descomposición de DQO (Figura 14) alcanzó casi 

el 40% después de 30 minutos usando las condiciones experimentales más altas ([PMS] = 15 

mM; [Co2+] = 0.20 mM). Sin embargo, cuando las condiciones bajas fueron utilizadas 

([PMS]= 10 mM; [Co2+] = 0.10 mM), apenas se alcanzó el 20% de reducción de DQO. 

Además, comparando la descomposición de PMS (Figura 5) con la reducción de DQO 

(Figura 14), se reveló que el uso de 10 y 0.1 mM de PMS y Co2+, respectivamente, 

descompuso 6 mM de PMS y degradó el 40% de DQO. Mientras que cuando se usaron las 

concentraciones de reactivo más altas (15 y 0.2 mM de PMS y Co2+, respectivamente), se 

descompuso 10.5 mM de PMS y se alcanzó un 60% de reducción de DQO. A partir de ello 

se determina que a pesar de que diversas concentraciones de PMS y Co2+ degraden más del 

90% del ACT, los radicales obtenidos a partir de la descomposición del PMS de una baja 

concentración del oxidante (e.g., 10 mM), no serán suficientes para reducir de manera 

considerable el DQO. Comparando estos resultados con trabajos previos de nuestro grupo de 

investigación [25], se observa que comportamiento similar se logrará para la degradación de 

diclofenaco, donde ha pesar de que él 99% del diclofenaco fue degradado, solo logró un 77% 

de reducción de DQO utilizando las concentraciones más altas de Co2+ y PMS ([PMS]0= 15 

mM y [Co2+]0= 0.2 mM). 
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Figura 13. Reducción de DQO para ACT por proceso de Co2+/PMS a (■) 15 mM PMS y 

0.20 mM Co2+ y (●) 10 mM PMS y 0.10 mM Co2+. 

7.1.5.6. Identificación de subproductos de degradación. 

Varios autores han identificado los subproductos de oxidación de ACT utilizando PAOs que 

incorporan la acción oxidativa de •OH [177,182] (Dalmázio et al. 2008; Zhang et al. 2017). 

Por ejemplo, se informó que al usar fotocatálisis por UV/dióxido de titanio (TiO2) para la 

degradación de ACT, la hidroquinona, el acetaminofén monohidroxilado y el acetaminofén 

dihidroxídico son algunos de los subproductos iniciales debido a la sustitución del •OH en el 

anillo aromático [182]. Además, se ha sugerido que la oxidación posterior a través de la 

división del anillo aromático genera ácidos carboxílicos como ácidos fumárico y málico, 

como estructura finales antes de la mineralización a CO2.  

Para verificar los subproductos finales generados durante la oxidación por el 𝑆𝑂4
•− en el 

sistema Co2+/PMS, las soluciones tratadas se analizaron por HPLC de exclusión iónica. La 

Figura 15 muestra la evolución de los ácidos málico y succínico, que se identificaron y 

cuantificaron como subproductos de la degradación de ACT, utilizando las mejores 

condiciones experimentales ([PMS]=15 mM y [Co2+]=0.20 mM). Se pueden observar 

concentraciones muy bajas de ambos ácidos acumulados, donde para el ácido málico un 

máximo de 0.020–0.025 mM de ácido málico después de 10–20 min de tratamiento fue 

producido, mientras que para el ácido succínico una concentración de 0.025 mM después de 

25 min de reacción fue generado. Aunque el ácido málico se acumuló durante casi 20 minutos 

de una forma casi constante, después de 20 minutos de reacción, este se degradó 

drásticamente. Estos hallazgos mostraron que 𝑆𝑂4
•− produce la escisión de los productos 

aromáticos del ACT para generar los ácidos carboxílicos finales antes de la mineralización, 

como se sugiere en el caso de •OH. 
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Figura 14. Evolución de los ácidos carboxílicos generados durante los ensayos de 

degradación de ACT por el proceso de Co2+/PMS a [PMS]=15 mM y [Co2+]=0.20 mM: 

ácidos (●) málico y (■) succínico. 

7.1.6. Degradación de diclofenaco. 

Dado que el diclofenaco (DCF) solo es soluble a pH 7, para los experimentos de degradación 

se utilizó un tampón fosfato para no tener una variación de pH que diera falsos positivos de 

degradación [183]. La Figura 16 representa la disminución de la concentración del DCF a 

través del tiempo, usando una concentración inicial de 0.314 mM de DCF, usando diferentes 

concentraciones de PMS a una concentración de 0.2 mM de Co2+. Primeramente, se realizó 

un experimento control donde se agregó una concentración de 15 mM de PMS a la solución 

de DCF, pero sin agregar el catalizador (es decir, Co2+), dicho experimento muestra una 

disminución del 25% de DCF después de 30 minutos de proceso. Esta eliminación lenta se 

relaciona con la oxidación esperada del grupo amino de DCF por el PMS (Webb y 

Seneviratne®; [184]). 

Para los experimentos en los que se adicionó una concentración de 0.2 m M de Co2+(Figura 

16), se destaca una eliminación muy rápida del fármaco en presencia del catalizador al utilizar 

una concentración de 10 mM de PMS, esto debido a que se logra el 99% de degradación a 

los 30 minutos. En la Figura 16 se puede observar cómo hay un aumento en la velocidad de 

degradación cuando pasa de 5 a 10 mM de PMS, pero cuando este aumenta de 10 a 15 mM 

una disminución en la velocidad de reacción es observada, lo que indica que un exceso de 

PMS causó una inhibición del proceso. Este comportamiento concuerda con los resultados 

informados para el tratamiento de atrazina con Co2+/PMS [105], quien concluyó que el alto 

contenido de PMS actuaba como eliminador de radicales libres.  
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Figura 15. Degradación de diclofenaco (DCF) ([DCF]0= 0.314 mM) por el sistema 

Co2+/PMS con una concentración de Co2+ de 0.2 mM y diferentes concentraciones de PMS: 

(▲) 0.0, (♦) 5.0 mM, (■) 10 mM y (●) 15 mM. 

Para observar si esta tendencia se repetía cuando diferentes concentraciones de PMS son 

utilizadas, experimentos adicionales utilizando diferentes concentraciones iniciales de Co2+ 

y PMS fueron realizados (Figura 17). La Figura 17 muestra la eliminación de DCF utilizando 

diferentes concentraciones de PMS (10 y 15 mM) y Co2+ (0.1 o 0.2 mM). Como puede 

observarse, las altas concentraciones de Co2+ (es decir, 0.2 mM) fueron las que mayor 

descomposición del fármaco alcanzaron, resaltando que las mejores condiciones 

experimentales se obtuvieron a una concentración de 10 y 0.2 mM de PMS y Co2+, 

respectivamente. 

𝐻𝑆𝑂5
− + 𝑆𝑂4

•− → 𝑆𝑂4
2− + 𝑆𝑂5

•− + 𝐻+ (46) 

𝐶𝑜2+ + 𝑆𝑂4
•− → 𝐶𝑜3+ + 𝑆𝑂4

2− (47) 
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Figura 16. Degradación de DCF ([DCF]0=0.314 mM) usando el sistema Co2+/PMS bajo las 

siguientes condiciones: (●) [PMS]=15 mM y [Co2+]=0.2 mM, (■) [PMS]=15 mM y [Co2+]= 

0.1 mM, (○) [PMS]=10 mM, [Co2+]=0.2 mM, (□) [PMS]=10 mM, [Co2+]=0.1 mM y (▲) 

[PMS]=15 mM (control). 

Como en el caso de los valores experimentales del ACT, se calcularon las constantes cinéticas 

para los modelos de pseudo primer orden y tercer orden para la degradación de DCF (Tabla 

10). La Tabla 10 resume los valores de k´ y k´´ para la relación de concentración de Co2+/PMS 

y su capacidad para degradar DCF, junto con su correspondiente R2, determinado para todos 

los experimentos realizados. Se puede ver que una alta variabilidad de los valores de R2 (0.95-

0.99) fueron obtenidos para k´, tal como se observó en la Tabla 7. A partir de ello, se 

demuestra que el modelo de pseudo primer orden no es un enfoque del todo apropiado para 

descripción de los resultados cinéticos. Sin embargo, una discusión comparativa de los 

valores de k´ puede ser una buena aproximación cuando no se tiene los valores de 

descomposición del PMS. 

En la Tabla 10 se muestra que a una concentración de 0.2 mM de Co2+, el exceso de PMS (es 

decir, 15 mM) generará un disminución de un orden de magnitud del valor de k´´, en 

comparación con los experimentos a 10 mM (0.00049 y 0.0131 L2 mol-2 min-1, 

respectivamente), mostrando que el exceso de PMS generará una reacción, en la cual el 

radical 𝑆𝑂4
•− reaccionaran con el PMS para formar el radical 𝑆𝑂5

•−, el cual al poseer un menor 

potencial de oxidación generara una menor degradación de DCF (Ecuación 46) [185]. Sin 

embargo, cuando la concentración de Co2+ se redujo a 0.1 y 0.05, a pesar de tener un menor 

valor k´´, estos valores estuvieron en el mismo orden de magnitud (ver Tabla 10).  Esto puede 

estar asociado con el aumento de la velocidad de la reacción parasitas de la interacción del 

Co2+ con el 𝑆𝑂4
•−, ya que, el Co2+ atrapara el radical 𝑆𝑂4

•− para convertirlo en un ion sulfato 

(Ecuación 47) [119,186]. 
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Tabla 10. Constantes de velocidad y su correspondiente coeficiente de determinación, para 

la degradación de DCF por el sistema Co2+/PMS a diferentes condiciones experimentales. 

[Co2+] [PMS] Relación molar 

Co2+/PMS 
k´ 

R2 
k´´ 

R2 
(mM) (mM) (min-1) (L2 mol-2 min-1) 

0.2 15 1:75 0.113 0.956 4.9010-4 0.982 

0.1 15 1:150 0.138 0.969 3.9110-3 0.978 

0.05 15 1:300 0.078 0.957 2.8810-3 0.975 

0.2 10 1:50 0.168 0.949 1.3110-2 0.998 

0.1 10 1:100 0.136 0.990 8.4710-3 0.998 

0.05 10 1:200 0.079 0.963 5.2110-3 0.997 

 

Los resultados antes mencionados concuerdan con los reportados por otros autores que 

mencionaron la importancia de la concentración de Co2+ en el sistema Co2+/PMS 

[105,108,116], pero no están de acuerdo con la suposición de otros autores que presuponían 

que a una alta concentración de oxidante, la mayor concentración de Co2+ generará el mayor 

porcentaje de degradación de contaminantes orgánicos. Además, el modelo cinético de Chen 

et al. [186], muestra que se debe controlar la concentración de Co2+, cuando se utilizan bajas 

concentraciones de oxidante, esto para evitar la captura de radicales libres. 

En la Tabla 10, también es posible observar que la relación Co2+/PMS presentó un fenómeno 

de inhibición durante el proceso de oxidación de DCF, si la relación (Co2+/PMS) es mayor 

que 1:200; pero para valores entre 1:50 y 1:150, no hay una diferencia significativa en la 

eliminación de DCF (p = 0.0001). Esto está de acuerdo con el trabajo de Ji et al. [105], donde 

los autores no observaron cambios importantes en la degradación de tetrabromobisfenol A 

para las relaciones molares entre 1:120 y 1:160 de Co2+/PMS. 

7.1.6.1. Seguimiento de la reducción de la demanda química de oxígeno. 

La Figura 18 muestra la disminución de la DQO después de 30 minutos de reacción a las 

mejores condiciones experimentales obtenidas (10 y 0.2 mM de PMS y Co2+, 

respectivamente) y a las condiciones experimentales más altas (15 y 0.2 mM de PMS y Co2+, 

respectivamente). Se encontró que, a las mejores condiciones experimentales, 77% de 

eliminación de DQO fue logrado, mientras que, a las más altas, solo el 48% del DQO fue 

eliminado. Esto corrobora que el exceso de agente oxidante permite el consumo de radicales 

libres, lo que inhibe el proceso de degradación del DCF. 



45 

 

 

Figura 17. Desintegración de DQO utilizando el sistema Co2+/PMS a las siguientes 

condiciones: (●) [PMS]=15 mM, [Co2+]=0.2 mM y (■) [PMS]=10 mM, [Co2+]=0.2 mM. 

Los porcentajes de descomposición de DQO obtenidos para la solución de DCF por el 

sistema Co2+/PMS son consistentes con los obtenidos por Pérez-Estrada et al. [144], quienes 

informaron una reducción de DQO del 40.4% después de 30 minutos de tratamiento con foto-

Fenton de una solución de droga similar. Teniendo en cuenta que el proceso foto-Fenton 

implica la generación de altas concentraciones de •OH, esto sugiere que en el sistema 

Co2+/PMS, el radical 𝑆𝑂4
•− juega un papel importante en la eliminación de DCF, 

independiente de la oxidación llevada a cabo por el radical •OH. 

7.1.6.2. Identificación de subproductos de degradación. 

Como se muestra en la Figura 19a, el cromatograma de HPLC de DCF 0.314 mM mostró un 

pico bien definido en el tiempo de retención de 11.4 min. La Figura 19b evidencia que 

después de 30 minutos de reacción con 10 y 0.2 mM de PMS y Co2+, respectivamente. El 

pico de DCF se redujo significativamente (> 98%); de acuerdo con los datos de la Figura 16. 

Además, se pueden observar otros picos en un tiempo más corto, que pueden estar 

relacionados con productos aromáticos formados a partir del proceso de oxidación de DCF, 

así como con ácidos carboxílicos finales [144,187,188]. 
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Figura 18. Cromatograma de HPLC de fase inversa para (a) DCF 0.314 mM y (b) después 

de 30 minutos de reacción de DCF 0.314 mM con 10 y 0.2 mM de PMS y Co2+, 

respectivamente. 

Para la identificación de la formación de ácidos carboxílicos alifáticos lineales cortos se 

utilizó HPLC de exclusión iónica, y las mejores condiciones experimentales (0.314, 10 y 0.2 

mM de DCF, PMS y Co2+, respectivamente). A partir de esta técnica, solo se detectó un pico 

de adsorción fuerte a los 6.9 minutos, que se identificó como ácido oxálico. Estos resultados 
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proponen que otros subproductos que son más recalcitrantes que los ácidos carboxílicos 

persisten en la solución hasta el final de la catálisis [189].  

 

Figura 19. Producción y degradación de ácido oxálico detectado durante la degradación de 

0.314 mM DCF por el sistema Co2+/PMS con [PMS]=10 mM y [Co2+]=0.2 mM. 

La Figura 20 destaca una generación rápida de ácido oxálico durante los primeros 5 minutos 

de tratamiento, luego alcanza una concentración casi constante cerca de 12 mg L-1 durante 

los siguientes 20 minutos de reacción. Esto sugiere que después de una rápida destrucción 

inicial del fármaco, este produce una alta concentración de ácido oxálico (18 mg L-1), este 

subproducto final se genera y destruye prácticamente a la misma velocidad durante hasta 30 

minutos de tratamiento, lo que muestra una casi constante concentración. Estos hallazgos 

evidencian la formación de subproductos altamente persistentes al ataque de los radicales 

libres (𝑆𝑂4
•− y •OH), aún más recalcitrantes que el ácido oxálico, lo que evita la 

mineralización total de DCF. Un balance de masa del ácido oxálico final acumulado a los 30 

min (10 mg L-1) indica que solo contribuye 6.22% a la solución final de DQO de 85.63 mg 

L-1 (Figura 18); por lo tanto, el resto de la DQO, como ya se mencionó antes, posiblemente 

proviene de otros productos recalcitrantes. 

7.2. Experimentos en fase heterogénea.  

Una vez identificados los aspectos principales del sistema Co/PMS en fase homogénea (es 

decir, descomposición de PMS, concentración producida de persulfato y radical •OH) y como 
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es que estos factores afectan la degradación de acetaminofén y diclofenaco, se procedió a 

usar el sistema Co/PMS es fase heterogénea.  

Para los experimentos en fase heterogénea, se utilizó como fuente de cobalto el óxido Co3O4, 

con él cual se determinó descomposición de PMS, concentración producida de persulfato y 

radical •OH y degradación de acetaminofén. Todo ello, para identificar las principales 

reacciones en la fase heterogénea y realizar así, una comparación sistemática de como el 

cambio de fase afecta al sistema Co/PMS. 

7.2.1. Caracterización del óxido de cobalto Co3O4. 

La Figura 21 muestra el análisis de difracción de potencia de rayos X (DRX) del óxido de 

cobalto generado. La fase cristalina del Co3O4 sintetizado se determinó usando patrones DRX 

de ángulo amplio. Se pueden observar ocho picos de difracción en 2θ = 18.96, 31.27, 36.85, 

38.59, 44.83, 55.69, 59.38 y 65.26° indexados como (1 1 1), (2 2 0), (3 1 1), (2 2 2), (4 2 2), 

(5 1 1) y (4 0 0), dichos ángulos se relacionan con la difracción característica de espinela 

cúbica centrada en la cara para Co3O4 (grupo espacial Fd3m) [190]. No se encontraron rastros 

de otras fases o impurezas en el patrón DRX. El tamaño aparente del cristal se estimó en 12 

nm a partir de las señales DRX, utilizando la ecuación de Debye-Scherrer modificada [191]. 

El tamaño aparente cristalino se encontró ser del mismo orden de magnitud previamente 

reportado para materiales de Co3O4 mesoporosos ordenados [192,193]. 

 

Figura 20. Análisis DRX de CoO y Co3O4. 

Las Figuras 22a y 22b muestran las imágenes SEM de la morfología de Co3O4 donde se 

muestra una estructura porosa con tamaños de poro en el rango de 0.17-0.43 µm (Figura 22c). 

El análisis de espectroscopía de rayos X con dispersión de energía (Figura 22d) muestra 

claramente que el material poroso de Co3O4 sintetizado está compuesto de Co y O y está de 

acuerdo con los resultados de DRX. La presencia de carbono de “C”, probablemente proviene 
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de la cinta adhesiva de carbono y las trazas de la solución de carbonato de sodio utilizada en 

las primeras etapas de la síntesis. 

La porosidad en la morfología del material podría estar relacionada con la liberación de iones 

de carbonato en medios alcalinos que inician la precipitación de Co2+, como lo sugieren Liu 

et al. [193]. Estos autores también propusieron que este proceso de precipitación homogéneo 

y controlable era capaz de generar el lento crecimiento de cristales del material y las hojas 

de Co3O4 observadas después del tratamiento térmico, que se atribuyen a la liberación 

sucesiva de H2O y CO2 del precursor de cobalto durante el proceso de descomposición 

térmico. 

 

Figura 21. Imagen de microscopio electrónico de barrido de Co3O4 a diferentes 

magnificaciones (a) 10 µm, (b) 2 µm y (c) 1 µm, (d) composición elemental utilizando 

espectroscopía de rayos X de dispersión de energía. 

7.2.2. Seguimiento de la descomposición de PMS. 

La Figura 23 muestra el efecto de la carga de Co3O4 y la concentración inicial de PMS sobre 

la descomposición de PMS. Las curvas de descomposición a una alta concentración inicial 

de PMS (5 mM) combinada con 0.1 y 0.2 g L-1 de Co3O4 (Figura 23a) no mostraron 
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diferencias significativas y lograron la misma descomposición de PMS (70%). Cuando se 

usaron 0.05 g L-1 de Co3O4 (Figura 23a), la descomposición de PMS disminuyó15%. Esto 

muestra que a una concentración inicial de PMS de 5 mM, las cargas de Co3O4 mayores a 

0.1 g L-1 no generan ninguna mejora en la descomposición del PMS. Sin embargo, si se 

agregan 0.05 g L-1 o menos de Co3O4, se produce una reducción significativa en la 

descomposición de PMS. 

La reducción de la concentración inicial de PMS a 3 mM (Figura 23b) logró una 

descomposición de PMS del 80% utilizando una alta carga de Co3O4 (0.2 g L-1). Sin embargo, 

el uso de cargas de Co3O4 de 0.1 y 0.05 g L-1 disminuyó la descomposición del PMS en un 

10% en ambos casos. Estos resultados sugieren que para 3 mM de PMS, la carga mínima de 

Co3O4 requerida es 0.1 g L-1 para lograr una descomposición de PMS del 70% o más. 

Las Figuras 23a y 23b muestran que, la concentración inicial de PMS tuvo un efecto 

significativo sobre la velocidad de descomposición. Cuando se usó la carga más alta de Co3O4 

([Co3O4] = 0.2 g L-1), los experimentos usando una concentración inicial de PMS de 5 mM 

lograron un 10% menos de descomposición de PMS que usando una concentración inicial de 

PMS de 3 mM. Además, se logró una descomposición de PMS del 70% o más usando altas 

concentraciones de PMS (5 mM) combinadas con 0.1 g L-1 de Co3O4. Cuando se usó una 

concentración inicial de PMS de 3 mM, se requirieron al menos 0.2 g L-1 de Co3O4 para 

lograr la misma descomposición de PMS. El uso de la concentración de PMS inicial más baja 

(1 mM, Figura 23c) logró el mismo porcentaje de PMS que el uso de una concentración de 

PMS inicial de 3 mM (Figura 23b). Estos resultados sugieren que una concentración inicial 

de PMS menor o igual a 3 mM genera una reducción significativa en la descomposición del 

PMS para cargas de Co3O4 por debajo de 0.2 g L-1, pero no hay una diferencia significativa 

usando 0.1 o 0.05 g L-1 de Co3O4. 
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Figura 22. Catálisis de PMS con Co3O4 a diferentes concentraciones de PMS a) 5, b) 3 y c) 

1 mM y Co3O4: (♦) 0.05, (■) 0.1 y (●) 0.2 g L-1. 
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7.2.3. Modelo cinético de la descomposición del PMS. 

Aunque la descomposición de PMS se ha utilizado para la degradación de contaminantes 

orgánicos [28], hay muy pocos informes disponibles sobre la cinética de descomposición de 

PMS [25,192,194]. A partir de estos informes, la mayoría de los autores ajustaron la 

descomposición de PMS utilizando una cinética de pseudo primer orden. Se ha sugerido que 

la descomposición de PMS con cobalto disuelto (Co2+) se produce en dos reacciones 

principales (Ecuaciones 27 y 28) [28]. Cuando esta dos se combinan, se puede obtener una 

reacción global que muestra la descomposición de PMS y la generación de radicales libres a 

base de azufre en fase heterogénea (Ecuación 48). 

𝐶𝑜 + 2𝐻𝑆𝑂5
− → 𝐶𝑜 + 𝑆𝑂4

•− + 𝑆𝑂5
•− + 𝐻+ + 𝑂− 𝐻 (48) 

El conjunto de datos experimental obtenido para la descomposición de PMS con Co3O4 se 

utilizó para ajustar una cinética de pseudo primer orden para comparar con informes 

anteriores [25,194]. En la mayoría de los casos, se logró un coeficiente de determinación 

superior a 0.95 cuando se utilizó el modelo cinético de pseudo-primer orden, lo que confirma 

que la descomposición del PMS con Co3O4 puede ajustarse bastante utilizando este modelo 

cinético. Sin embargo, encontramos un mejor ajuste (R2> 0.98) en todos los casos utilizando 

un modelo cinético de segundo orden. El uso del modelo cinético de segundo orden se puede 

racionalizar teniendo en cuenta la producción insignificante del radical hidroxilo cuando se 

probó el proceso Co3O4/PMS (es decir, 0.5 mM). Debido a que la producción de •OH no se 

incluye en el modelo cinético, la descomposición de PMS se puede usar como una forma 

indirecta de medir los radicales basados en azufre (𝑆𝑂4
•− y 𝑆𝑂5

•−). Se agregaron coeficientes 

molares para los radicales libres a base de azufre (𝑆𝑂4
•− y 𝑆𝑂5

•−) al modelo (Ecuación 49) y 

el balance de masa para cada especie de radicales libres a base de azufre se incluyó utilizando 

Ecuaciones 50 y 51. 

𝐶𝑜 + 2𝐻𝑆𝑂5
− → 𝐶𝑜 + 𝑎𝑆𝑂4

•− + 𝑏𝑆𝑂5
•− + 𝐻+ + 𝑂− 𝐻 (49) 

[𝑆𝑂4
•−] = [𝐻𝑆𝑂5

−]0 − 𝑎[𝐻𝑆𝑂5
−] (50) 

[𝑆𝑂5
•−] = [𝐻𝑆𝑂5

−]0 − 𝑏[𝐻𝑆𝑂5
−]   (51) 

Basado en la Ecuación 49, la descomposición de PMS puede describirse como una cinética 

de segundo orden (Ecuación 52) y la Ecuación 53 fue producida combinando las Ecuaciones 

50-52. Entonces, la Ecuación 53 se resolvió para generar un modelo cinético que era capaz 

de determinar la relación molar de los radicales libres basados en azufre generados (Ecuación 

54). 

−
𝑑[𝐻𝑆𝑂5

−]

𝑑𝑡
= 𝑘[𝑆𝑂4

•−][𝑆𝑂5
•−] (52) 

−
𝑑[𝐻𝑆𝑂5

−]

𝑑𝑡
= 𝑘([𝐻𝑆𝑂5

−]0 − 𝑎[𝐻𝑆𝑂5
−] )([𝐻𝑆𝑂5

−]0 − 𝑏[𝐻𝑆𝑂5
−])   (53) 

1

[𝐻𝑆𝑂5
−]0(𝑎 − 𝑏)

(−𝑙𝑛 (
[𝐻𝑆𝑂5

−]0 − 𝑎[𝐻𝑆𝑂5
−] 

[𝐻𝑆𝑂5
−]0(1 − 𝑎)

) + 𝑙𝑛 (
[𝐻𝑆𝑂5

−]0 − 𝑏[𝐻𝑆𝑂5
−] 

[𝐻𝑆𝑂5
−]0(1 − 𝑏)

)) = −𝑘𝑡 (54) 
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El modelo cinético se probó ajustando los datos experimentales de descomposición de PMS 

usando la Ecuación 54 a diferentes valores de relación molar a/b para determinar el valor más 

alto del coeficiente de determinación (R2). La Figura 24 muestra los valores de R2 obtenidos 

para la descomposición de PMS de los ensayos experimentales usando las diferentes 

condiciones de PMS/Co3O4 probadas y los valores propuestos de la relación molar a/b. Como 

se muestra en la Figura 24 los valores de R2 fueron los más altos a medida que la relación a/b 

se acercó a 1:1 y disminuyeron para cualquier otro valor (R2 <0.9), lo que sugiere que ambos 

radicales libres se producen con una relación de 1:1, como se muestra en la Ecuación 48. El 

modelo también sugiere que la descomposición de PMS con Co3O4 sigue una cinética de 

segundo orden, en la que ambos radicales libres basados en azufre se producen por igual 

(Ecuación 55). 

−
𝑑[𝐻𝑆𝑂5

−]

𝑑𝑡
= 𝑘[𝐻𝑆𝑂5

−]2 (55) 

  

 

Figura 23. Valores de coeficiente de determinación obtenidos a diferentes valores de relación 

molar a/b, así como concentraciones iniciales de PMS y cargas de Co3O4. pH = 6 y 

temperatura=25ºC. 

Usando el modelo cinético de segundo orden, la constante cinética (k) para todas las 

condiciones experimentales para el proceso Co3O4/PMS se estimaron y se muestran en la 

Tabla 11. Como se muestra, para experimentos con 0.2 g L-1 de Co3O4 en diferentes PMS 

concentraciones iniciales (1, 3 y 5 mM), el valor de k aumentó al menos 3 veces cada vez 
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que la concentración inicial de PMS disminuyó de 5 a 3 a 1 mM (0.017, 0.048 y 0.167 mM-

1 min-1, respectivamente). Se observó la misma tendencia en el valor k para 0.1 g L-1 Co3O4 

a medida que disminuía la concentración inicial de PMS. Sin embargo, en estas condiciones, 

el valor de k aumentó 2.1 veces cada vez (0.013, 0.028 y 0.063 mM-1 min-1, respectivamente). 

Ambos casos respaldan la sugerencia de que la descomposición inicial del PMS afecta la 

descomposición del PMS. Se observó una tendencia completamente diferente para los 

experimentos que utilizan 0.05 g L-1 de Co3O4: cuando la concentración inicial de PMS 

disminuyó de 5 a 3 mM, el valor de k aumentó 1.5 veces (0.008 y 0.012 mM-1 min-1, 

respectivamente), pero cuando la concentración inicial de PMS fue de 1 mM, el valor de k 

fue 4.2 veces mayor (0.053 mM-1 min-1). Estos resultados sugieren que la reacción cinética 

está altamente relacionada con el área de superficie total de Co3O4 disponible en suspensión, 

pero se necesita más investigación para confirmar esta teoría. 

Tabla 11. Valores de constantes de velocidad (cinética de segundo orden) para la 

descomposición de PMS con Co3O4 a diferentes concentraciones iniciales de PMS y cargas 

de Co3O4. 

[PMS]0, mM [Co3O4]0, g L-1 k, mM-1 min-1 R2 

5 0.2 0.017 0.996 

5 0.1 0.013 0.967 

5 0.05 0.008 0.956 

3 0.2 0.048 0.995 

3 0.1 0.028 0.971 

3 0.05 0.012 0.995 

1 0.2 0.167 0.977 

1 0.1 0.063 0.985 

1 0.05 0.053 0.976 

7.2.4. Degradación de acetaminofén. 

La Figura 25 muestra la degradación de ACT a diferentes concentraciones de PMS y Co3O4. 

Usando una concentración inicial de PMS de 5 mM (Figura 25a), se logró una degradación 

de ACT del 99% usando 0.1 y 0.2 g L-1 de Co3O4. Cuando la carga de Co3O4 disminuyó a 

0.05 g L-1, se logró casi un 20% menos de degradación de ACT (80%), lo que sugiere que la 

degradación de ACT no mejora para cargas de Co3O4 superiores a 0.1 g L-1 para altas 

concentraciones iniciales de PMS (5 mM). Sin embargo, si la carga de Co3O4 cae a 0.05 g L-

1, la eficiencia de la reacción disminuye significativamente. Estos resultados están de acuerdo 

con los reportados por Tan et al. [195], quienes encontraron que cuando se usa PMS como 

oxidante, no se observó mejoría en la degradación de ACT cuando las concentraciones de 

óxido de metal (por ejemplo, MnFe2O4 y CoFe2O4) fueron superiores a 0.2 g L-1. Sugirieron 

que un exceso en la concentración de óxido (> 0.2 g L-1) a una alta concentración de PMS (5 

mM) produjo una reacción secundaria en la que el óxido reaccionó con los radicales libres y 

disminuyó la degradación de ACT. 
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Figura 24. Degradación ACT normalizada por el sistema Co3O4/PMS a diferentes 

concentraciones de PMS de a) 5, b) 3 y c) 1 mM y cargas de Co3O4 de (●) 0.05, (■) 0.1 y (♦) 

0.2 g L-1. [ACT]0=0.66 mM, pH = 6 y temperatura = 25ºC. 

También se utilizó un modelo cinético de segundo orden para la descomposición de PMS y 

la degradación de ACT (Tabla 12). La Tabla 12 muestra que, en experimentos de 

concentración inicial de PMS 1 mM, se agregó una leyenda N/A (No ajustada), porque todos 
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estos experimentos tienen valores de R2 inferiores a 0.8. Además, muestra que los valores de 

k obtenidos para cargas de Co3O4 de 0.1 y 0.2 g L-1 resultaron en una diferencia de menos 

del 8% (0.0566 y 0.0668 mM-1 min-1, respectivamente), lo que no puede considerarse 

significativo. Cuando se usaron 0.05 g L-1 de Co3O4, el valor kact disminuyó en más de la 

mitad (0.0246 mM-1 min-1), confirmando que hay una reducción significativa en el 

rendimiento cuando se usan menos de 0.1 g L-1 de Co3O4. 

Tabla 12. Cinética de segundo orden para la degradación de ACT a diferentes 

concentraciones iniciales de PMS y cargas de Co3O4. 

[PMS]0, mM [Co3O4]0, g L-1 kact, mM-1 min-1 R2 

5 0.2 0.0668 0.984 

5 0.1 0.0566 0.964 

5 0.05 0.0246 0.972 

3 0.2 0.2235 0.987 

3 0.1 0.0953 0.994 

3 0.05 0.0174 0.834 

1 0.2 N/A N/A 

1 0.1 N/A N/A 

1 0.05 N/A N/A 
N/A=Ningún modelo cinético se ajusta a estas condiciones. 

La Figura 25b muestra la degradación de ACT cuando la concentración inicial de PMS se 

redujo a 3 mM. Como se muestra, se logró una degradación de ACT superior al 99% después 

de 10 minutos usando 0.2 g L-1 de Co3O4. Sin embargo, cuando la carga de Co3O4 fue de 0.1 

g L-1, se observó una disminución significativa en la eficiencia de degradación de ACT, lo 

que demuestra que lograr 99% de degradación de ACT tomó 30 minutos en lugar de 10 

minutos en estas condiciones, como se muestra cuando 0.2 g L-1 de Co3O4 fue utilizado. La 

comparación de las Figuras 25a y 25b muestra que se produjo una mayor degradación de 

ACT al disminuir la concentración inicial de PMS, destacando el exceso de efecto eliminador 

de PMS [26,28]. 

La Figura 25c muestra que a una concentración inicial de PMS de 1 mM, la degradación de 

ACT más alta del 60% se logró usando 0.1 o 0.2 g L-1 de Co3O4. Estos resultados sugieren 

que para lograr una degradación de ACT del 99%, se debe utilizar una relación molar 

PMS/ACT de al menos 2:1 (Figura 25b). 

7.2.5. Identificación de intermediarios. 

La Figura 26 muestra la producción y degradación de algunos ácidos carboxílicos (e.g., 

Ácidos málico y succínico) durante la degradación de ACT por el proceso Co3O4/PMS en las 

mejores condiciones experimentales ([PMS]=3 mM y [Co3O4] = 0.2 g L-1). Se muestra que 

se produjeron 0.025 mM de ácido málico durante los primeros 5 minutos de reacción, y luego 

se mantuvo una concentración similar durante 20 minutos, para posteriormente degradarse 

casi por completo en los últimos cinco minutos del proceso. Además, se generaron 0.025 mM 

de ácido succínico después de 25 minutos de reacción, que permanecieron hasta que se 

detuvo el ensayo después de 30 minutos. Estos resultados sugieren que se generaron 
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estructuras químicas más simples después de la degradación de ACT que podrían ser 

mineralizadas y fácilmente degradadas por los procesos convencionales de tratamiento de 

agua [144,196]. Estos resultados concuerdan con el trabajo de Le et al. [196], en donde los 

autores evaluaron la degradación de ACT utilizando el proceso electro-Fenton. Descubrieron 

que se producían varios ácidos carboxílicos después de 60 minutos (por ejemplo, ácidos 

maleico, oxálico y fórmico), lo que sugiere que para el proceso electro-Fenton, la producción 

de ácidos carboxílicos después de la degradación de ACT por radicales libres a base de 

oxígeno (por ejemplo, •OH) los procesos requirieron 60 minutos de reacción. Para el sistema 

Co3O4/PMS, un proceso de radicales libres a base de azufre (es decir, 𝑆𝑂4
•− y 𝑆𝑂5

•−), solo se 

necesitaron 5 minutos de reacción para producir ácidos carboxílicos (es decir, ácidos málico 

y succínico), destacando el mayor poder de oxidación de los radicales libres basados en 

azufre en comparación con los radicales libres basados en oxígeno. 

 

Figura 25. Evolución del ácido carboxílico a partir de la degradación de ACT por el proceso 

Co3O4/PMS: (●) ácido málico y (■) ácido succínico. [ACT]0=0.66 mM, pH = 6 y 

temperatura=25ºC. 

Los subproductos de reacción identificados fueron: (1) N-(3,4-dihidroxilfenil) acetamida, (2) 

4-aminofenol, (3) benceno-1,4-diol y (5) 3,4-dihiddroxibenceno- Ácido 1-sulfónico. La 

Figura 27 muestra una ruta de degradación de ACT sugerida para el proceso Co3O4/PMS 

basada en los subproductos de reacción identificados. En la ruta propuesta en la Figura 27, 

los subproductos generados por la inserción de sulfato se destacan porque muestra una ruta 

de oxidación ACT explícita y posible por radicales libres basados en azufre. 

Para la oxidación de ACT por radicales basados en oxígeno y azufre, la vía sugerida coincide 

con las reportadas por Zhang et al. [177]. En su informe, estos autores propusieron que, al 

reaccionar con los radicales •OH, C-3 del anillo de benceno en ACT se oxidará para producir 

(1) o los radicales hidroxilos llevarán a cabo una reacción de sustitución en C-1 de la 

liberación del anillo de benceno el grupo fórmico y amino para generar subproductos (3). 

Hemos identificado ambos subproductos (por ejemplo, (1) y (3)) lo que sugiere que algunas 

vías de degradación pueden involucrar radicales hidroxilos. Cuando están involucrados 
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radicales a base de azufre, Zhang et al. [177] propusieron que se liberará ácido fórmico del 

grupo amino seguido de una ruptura del anillo de benceno para generar ácidos carboxílicos 

y aminas. Sin embargo, en su estudio no identificaron subproductos con inserción de sulfato, 

que pudimos identificar como se muestra en la Figura 27. 

Para la oxidación de ACT por radicales basados en azufre, la Figura 27 muestra que después 

de la sustitución en el grupo amida y la liberación de derivados de ácido acético para generar 

(2), el grupo amina probablemente fue sustituido por radicales hidroxilo o sulfato para 

producir (3) o (4), respectivamente. Luego, se propone una mayor oxidación de (4) por los 

radicales •OH para producir (5). No se identificó ninguna estructura orgánica lineal que 

incluyera grupos sulfato unidos, pero se propone que (3) o (5) producirán ácidos carboxílicos 

(6) y (7) después de varios pasos de oxidación, ya que ambos subproductos se cuantificaron 

como se muestra en Figura 26, pero se requiere más investigación para probar esta teoría.
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Figura 26. Vía sugerida para la degradación de ACT por el proceso Co3O4/PMS.
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7.3. Comparación de fase homogénea y heterogénea. 

7.3.1. Seguimiento de la descomposición de PMS. 

La Figura 28 muestra cómo se produce la descomposición de PMS para el proceso Co/PMS 

en las fases homogéneas y heterogéneas utilizando una concentración inicial de PMS de 5 

mM. Para la fase homogénea (Figura 28a), se logró una descomposición lenta de PMS a la 

concentración de Co2+ más alta probada (0.2 mM) y se necesitó un tiempo de reacción de 30 

minutos para lograr >99% de descomposición de PMS. Cuando se usaron concentraciones 

iniciales de Co2+ más bajas (0.1 y 0.05 mM), se logró una descomposición >99% de PMS 

para ambas concentraciones de cobalto después de solo 20 minutos de tiempo de reacción. 

La disminución en la tasa de descomposición del PMS a una alta concentración de cobalto 

puede explicarse por la aparición de reacciones secundarias (Ecuaciones 47 y 27) 

[25,28,108]. Cuando el PMS se descompone, se producen radicales sulfato que también 

reaccionan con el exceso de iones Co2+ (Ecuación 47) y compiten con el PMS, porque los 

iones Co3+ generados son menos efectivos para la descomposición del PMS que los iones 

Co2+ [28]. 

Nuestro grupo de investigación informó de la producción y descomposición de persulfato a 

bajo PMS y altas concentraciones de cobalto (es decir, 5 y 0.2 mM, respectivamente) [25]. 

Cuando se forman radicales 𝑆𝑂5
•−, su reacción de terminación produce una cantidad 

significativa de persulfato (1.8 mM) [28], que reacciona con los iones Co2+ para producir 

radicales sulfato (Ecuación 47). Sin embargo, el persulfato no reacciona con iones Co3+ 

[108,171,197] no produce reducción de cobalto (es decir, Co3+ a Co2+), lo que contribuye 

significativamente a reducir la tasa de descomposición del PMS. 

Para la fase heterogénea, la Figura 28b muestra una disminución significativa en la 

descomposición de PMS. En las mejores condiciones experimentales ([Co3O4] = 0.2 g L-1), 

solo se logró un 70% de descomposición de PMS después de 30 minutos. La disminución en 

la descomposición de PMS durante los procesos heterogéneos probablemente está 

relacionada con la reducción de Co2+ disponible en el sistema. Se ha informado que el Co3O4 

posee una estructura normal de cristal de espinela basada en una estructura cúbica más 

compacta de iones de óxido, en la que los iones Co2+ ocupan los sitios tetraédricos 8 A y los 

iones Co3+ ocupan los sitios octaédricos 16-B [191]. Los dos iones diferentes en la estructura 

cristalina reaccionan a velocidades diferentes durante la descomposición del PMS, a 

diferencia de la reacción homogénea durante la cual todo el cobalto inicialmente en la mezcla 

de reacción es Co2+ [28]. Para que se produzca la descomposición del PMS, se necesita 

hidrólisis de iones Co2+ para generar hidróxido de cobalto [28]. Para Co3O4, esto solo puede 

ocurrir cuando el pH está por debajo de su valor de punto isoeléctrico (es decir, <6.3), porque 

el área de superficie interactúa con los protones (H+) en estas condiciones, lo que permite la 

formación de hidróxido de cobalto (Ecuación 56) [198]. En nuestro trabajo, los experimentos 

de descomposición de PMS se realizaron a un pH de 6, permitiendo la formación de hidroxilo 

de cobalto en los sitios disponibles de ≡Co2+ y promoviendo la descomposición de PMS. Sin 

embargo, debido a la cantidad restringida de sitios ≡Co2+ en la estructura de Co3O4, una vez 

que todos se oxidan a ≡Co3+, la tasa de descomposición del PMS disminuye, lo que crea la 

reducción de PMS que se muestra en la Figura 28b. 
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≡ CoO + H+ → CoOH+ (56) 

 

 

Figura 27. Catálisis de PMS en a) fases homogéneas (abiertas) y b) heterogéneas (cerradas), 

utilizando una concentración de PMS de 5 mM y diferentes cargas de Co3O4 de (♦) 0.05, (■) 

0.1 y (●) 0.2 g L-1 y concentraciones de Co2+ de (◊) 0.05, (□) 0.1 y (○) 0.2 mM. pH = 6 y 

temperatura = 25ºC. 

7.3.2. Seguimiento de producción del radical hidroxilo. 

La Figura 29a muestra que la producción de •OH en la fase homogénea es mayor que la 

concentración inicial de PMS, probablemente debido a los diferentes valores 

estequiométricos de la producción de •OH descritos anteriormente. También observamos que 

la generación de •OH ocurre solo durante los primeros 15 minutos de reacción para todas las 

relaciones molares de Co2+/PMS analizadas. Estos resultados son comparables a los informes 

anteriores de nuestro grupo de investigación y otros autores, que observaron la producción 

rápida de •OH solo durante los primeros 15 minutos de reacción [25,106]. Se encontró que la 
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concentración inicial de PMS afectaba la generación de •OH, porque para una concentración 

inicial de PMS de ≥10 mM, la producción de •OH no superó los 10 mM. Cuando se usó una 

concentración inicial de PMS inferior a 10 mM (es decir, 5 mM), la concentración de •OH 

fue del mismo orden de magnitud que el uso de una alta concentración inicial de PMS (ver 

Figura 29a). La tendencia se relacionó con las reacciones PMS con los subproductos de 

reacción (por ejemplo, radical sulfato) porque el exceso de PMS (es decir,> 10 mM) interfiere 

con la producción de radicales •OH o disminuye su tasa de generación [28]. Se espera que la 

reacción de PMS con subproductos del proceso a bajas concentraciones iniciales de PMS sea 

menos probable. 

Cuando se usó un óxido de cobalto para la descomposición del PMS (Figura 29b), hubo una 

disminución significativa en la producción de radicales •OH (más de dos órdenes de 

magnitud). Usando las cargas de Co3O4 más altas (0.1 y 0.2 g L-1), solo se logró la generación 

de •OH de 0.5 mM. Curiosamente, se encontró que  la producción de radicales •OH se produjo 

solo durante los primeros 15 minutos del proceso, independientemente de la fase, que está de 

acuerdo con otros trabajos [25,106]. La producción más baja de •OH (es decir, 0.5 mM) puede 

explicarse con el proceso de descomposición de PMS. Cuando el PMS reacciona con la 

superficie de óxido de cobalto hidrolizado sugerida por la Ecuación 48, la única reacción 

adecuada es la desprotonación de hidróxido de cobalto [198]. Esto hace que la producción de 
•OH sea muy improbable debido a la falta de generación de iones hidroxilo en solución, que 

es el paso inicial para la producción de radicales hidroxilo [25,28,130]. Además, una vez que 

se forma el radical sulfato en la superficie del Co3O4, es más probable que participen en la 

terminación de la reacción y produzcan iones sulfato que reaccionen con el agua y generen 

radicales •OH [177]. 
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Figura 28. Generación de radicales hidroxilos por reacción de Co/PMS en a) fases 

homogéneas y b) heterogéneas a una concentración de PMS de 5 mM y diferentes cargas de 

Co3O4 de (■) 0.1 y (●) 0.2 g L-1 y concentraciones de Co2+ de (□) 0.1 y (○) 0.2 mM. pH=6 y 

temperatura =25º C. 

7.3.3. Degradación de acetaminofén. 

Aunque una comparación entre las reacciones de tipo Fenton en fases homogéneas y 

heterogéneas no puede hacerse fácilmente, la Figura 30 muestra la degradación de ACT 

utilizando los procesos Co2+/PMS (homogéneo) y Co3O4 / PMS (heterogéneo) para 

concentraciones iniciales consistentes de PMS y ACT (5 y 0.66 mM, respectivamente) y 

diferentes concentraciones de Co2+ o cargas de Co3O4 ([Co2+]=0.05, 0.1 y 0.2 mM y 

[Co3O4]=0.05, 0.1 y 0.2 g L-1). 
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Figura 29. Degradación de ACT por a) Co2+/PMS (homogéneo) y b) Co3O4 / PMS 

(heterogéneo) a una concentración de PMS de 5 mM y diferentes concentraciones de Co2+ 

de (○) 0.05, (□) 0.1, y (◊) 0.2 mM y cargas de Co3O4 (●) 0.05, (■) 0.1, y (♦) 0.2 g L-1. 

[ACT]0=0.66 mM, pH = 6 y temperatura = 25ºC. 

La Figura 30a muestra que se logró >99% de degradación de ACT después de 30 minutos de 

reacción utilizando el proceso Co2+/PMS con Co2+ 0.2 mM, pero para las mismas condiciones 

de PMS y ACT, cuando las concentraciones de Co2+ disminuyeron a 0.1 y 0.05 mM, 80 y 

73% de degradación de ACT se logró, respectivamente. 

Cuando se probó el proceso Co3O4/PMS (Figura 30b) utilizando concentraciones similares 

de PMS y ACT que, para el proceso homogéneo, se logró una degradación >99% de ACT 

después de 30 minutos usando cargas de Co3O4 de 0.1 y 0.2 g L-1. Cuando la concentración 

de Co3O4 disminuyó a 0.05 g L-1 usando las mismas condiciones de PMS y ACT, se logró el 

80% de degradación de ACT durante el mismo período de tiempo. Estos resultados sugieren 

que el proceso de Co3O4/PMS puede lograr la misma o mayor degradación de ACT que 

Co2+/PMS, y que la degradación final de ACT lograda depende en gran medida de la 
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concentración de Co2+ o la carga de Co3O4. Estos resultados son comparables a los reportados 

por Chen et al. [199] para la degradación del naranja ácido 7 utilizando los procesos 

Co3O4/PMS y Co2+/PMS. Confirmaron que el Co3O4 posee una eficiencia igual a la del Co2+ 

para la descomposición del PMS y degradación del contaminante orgánico modelo. 

Para la fase homogénea del proceso, el cobalto se disuelve y se espera que los radicales 

sulfato entren en contacto con otros reactivos (e.g., Agua, persulfato y otros radicales libres) 

y puedan competir con la oxidación del contaminante objetivo [28]. Para la fase heterogénea, 

se logró una alta degradación de ACT (<99%) incluso con bajas cargas de óxido de cobalto 

(por ejemplo, 0.1 g L-1), a pesar de una descomposición de PMS más baja y una generación 

de •OH insignificante en comparación con la fase homogénea. En este caso, la degradación 

de ACT ocurre en o cerca de la superficie del óxido de cobalto. Como se mencionó 

anteriormente, todos los experimentos heterogéneos se realizaron a un pH de 6. En estas 

condiciones, se espera que la carga superficial de óxido de cobalto sea positiva y atraiga 

moléculas de PMS cargadas negativamente que crean una capa alrededor de la superficie del 

óxido en la que los radicales libres basados en azufre son más propensos a formarse. La 

estructura química de ACT es altamente electronegativa y podría ser atraída por PMS para 

generar una segunda capa [110]. Esta segunda capa de ACT se ha propuesto previamente 

[200]. Estos autores determinaron que, a un pH bajo, el hidrógeno protonará el hidróxido del 

ACT y/o grupos amida para generar una molécula cargada positivamente que es atraída por 

la carga negativa del complejo de óxido de cobalto-PMS que hay en solución. Una vez que 

el PMS reacciona con el óxido de cobalto en el área superficial, los radicales libres a base de 

azufre reaccionan con relativa facilidad con las moléculas de ACT cercanas, ya que la 

segunda capa iónica evita parte de la reacción secundaria (por ejemplo, generación de •OH) 

y aumenta la degradación de ACT. Esta teoría está respaldada por trabajos previos en los que 

los autores agregaron atrapadores de radicales •OH (es decir, alcohol ter-butílico) a la 

descomposición del PMS utilizando óxidos de cobalto [106,131,201]. Descubrieron que, 

aunque se informa que los radicales •OH son un oxidante significativo para contaminantes 

orgánicos [2,28,202], su generación no produce sinergia ni mejora la descomposición del 

contaminante objetivo. 

A partir de ello, se determina que la fase en la que el cobalto este en la solución, será la que 

proponga que sistema de reacciones se llevaran a cabo durante la descomposición de PMS. 

Resaltando que en la fase heterogénea a pesar de no producirse toda la descomposición del 

PMS, esta podrá generar una degradación de contaminantes orgánicos más eficiente, debido 

a que varias de las reacciones secundarias que se producen en la fase homogénea no serán 

generadas. 

8. Conclusiones. 

A partir de los resultados experimentales obtenidos, se llega a las siguientes conclusiones: 

La metodología propuesta mostró que la descomposición de PMS se puede determinar y 

proporciona una mejor idea del mecanismo de reacción de Co2+/ PMS. Una vez que se 

determinó la descomposición del PMS, se validó un modelo cinético adecuado, que mostró 

un alto coeficiente de determinación (>0.97) utilizando ACT como contaminante objetivo. 
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Además, se observó que el exceso de PMS causa un efecto de atrapamiento de radicales libres 

formados y que la proporción de los radicales  𝑆𝑂4
•− y •OH, dependía de las concentraciones 

de Co2+ y PMS. El ion persulfato, generado a partir de la oxidación del PMS, no se acumuló 

en el medio de reacción, porque se transformó rápidamente en los radicales libres (𝑆𝑂4
•− y 

•OH). 

El uso de un modelo estadístico (MSR) para confirmar el modelo cinético, mostró buenos 

valores de coeficiente de determinación (>0.98). Una vez que el modelo cinético fue 

validado, los experimentos de degradación de ACT mostraron que las mejores condiciones 

experimentales son las concentraciones iniciales de 10-15 mM de PMS y 0.10-0.20 mM de 

cobalto. Aunque el uso de estas condiciones puede lograr una degradación de ACT de más 

del 97%, la reducción de DQO se encontró en valores significativos (40% de reducción de 

DQO) solo cuando se usaron las condiciones experimentales más altas ([PMS]=15 mM y 

[Co2+]=0.20 mM). Utilizando estas mejores condiciones de reacción para la reducción de 

DQO, se determinó la evolución de los ácidos carboxílicos, lo que mostró que se producían 

ácidos málico y succínico relacionados con la mineralización. 

Para la degradación de DCF con el sistema Co2+/PMS se logró una eficiencia de degradación 

>95% en un lapso de 30 min, con 77% de eliminación de DQO. Comparando los resultados 

obtenidos acerca de la descomposición del PMS, se determinó que la reducción de DCF 

obedeció a la cinética de segundo orden para las concentraciones de PMS de 10 mM, pero la 

constante de velocidad aparente varió con la cantidad de Co2+ utilizada, debido a la diferente 

proporción relativa de ambos radicales libres formados bajo cada condición experimental. El 

ácido oxálico, que se origina a partir de la escisión del resto benceno de intermedios 

aromáticos. 

La comparación entre los procesos homogéneos y heterogéneos de Co/PMS se realizó 

mediante la evaluación de la descomposición del PMS y las velocidades de reacción de 

degradación del acetaminofeno utilizando diferentes condiciones de reacción, de los cuales 

se pueden resaltar los hallazgos. Usando el Co2+/PMS en la fase homogénea, se logró una 

descomposición del 99% de PMS y una producción de radicales hidroxilo 10 mM en todas 

las condiciones de concentración de cobalto probadas ([Co2+]=0.05, 0.1 y 0.2 mM). Para la 

degradación de ACT, se deben usar altas concentraciones iniciales de cobalto y PMS (por 

ejemplo, 5 y 0.2 mM, respectivamente) para lograr una degradación del 99%. 

Cuando se usó Co3O4 (Co/PMS en fase heterogénea) como catalizador, se logró un máximo 

de 60% de descomposición de PMS y generación de radicales hidroxilos de 0.5 mM para 

todas las cargas de óxido de cobalto ([Co3O4]=0.05, 0.1 y 0.2 g L-1) probado. En este caso, 

se logró al menos un 80% de degradación de ACT para todas las condiciones experimentales 

probadas. 

Co/PMS en la fase homogénea resultó ser altamente eficiente para la descomposición de 

PMS y la producción de radicales hidroxilos. Sin embargo, identificamos varias reacciones 

secundarias (es decir, generación de •OH, producción y descomposición de persulfato) que 

impiden que el proceso alcance su máximo potencial y requieren el uso de mayores 

concentraciones de PMS y cobalto. Sin embargo, se encontró que la fase heterogénea 
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Co/PMS tenía significativamente menos reacciones secundarias en el proceso de 

descomposición de PMS, lo que permite que se usen cantidades de reactivo más bajas para 

lograr resultados similares a los de la fase homogénea Co/PMS. 

Como se determinó una producción de radicales •OH despreciable para la fase heterogénea, 

se desarrolló un modelo cinético de PMS, en el que se determinó una relación molar 1:1 

𝑆𝑂4
•−/ 𝑆𝑂5

•−. Además, se propuso una vía de reacción de doble capa, en la que se explica 

cómo, en fase heterogénea después de que el PMS se descompuso en el área de la superficie 

en radicales libres basados en azufre, ACT estará en una segunda capa con Co3O4 y así, los 

radicales libres reaccionarán inmediatamente con el contaminante objetivo. Mientras que 

cuando está en fase homogénea, como todos los reactivos estarán en el disolvente, los 

radicales a base de azufre producirán varias reacciones, además de la oxidación del ACT. 

Las mejores condiciones experimentales para el proceso Co/PMS de fase heterogénea se 

identificaron como 3 mM y 0.2 g L-1 de PMS y Co3O4, respectivamente. La formación de 

subproductos se identificó utilizando estas condiciones, lo que proporciona una vía de 

degradación ACT más explícita para el proceso Co3O4/PMS en el que se identificaron 

algunos subproductos ACT de oxidación de radicales libres a base de azufre. Hasta donde 

sabemos, aunque la descomposición de PMS en el proceso de fase heterogénea se informó 

anteriormente como altamente eficiente para la degradación de contaminantes orgánicos, este 

es el primer trabajo con una descripción sistemática de las diferencias entre los procesos de 

fase homogénea y heterogénea para la degradación de contaminantes [26,28,199]. 
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