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1. Introduccion.

La investigacion sobre la calidad del agua comdnmente se enfoca en nutrientes,
contaminantes microbianos, metales pesados y contaminantes prioritarios. Sin embargo,
investigaciones recientes revelan la presencia de una multitud de contaminantes orgéanicos
que afectan significativamente la calidad del agua. Estos contaminantes se originan en
diversas fuentes y generalmente en concentraciones que van desde ng L™ a ug L™ [1,2]. Este
grupo de contaminantes, denominados contaminantes emergentes (CEs), son compuestos
quimicos que comunmente estdn 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 comdnmente 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 quimicas capaces de
alterar el equilibrio hormonal, pudiendo provocar diferentes efectos adversos sobre la salud
humana. La atenuacion 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 acuatica y humanos [3-5].

La importancia de este tema debe ser vista en el contexto de los crecientes impactos
perjudiciales del cambio climatico 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 ultimos afios, principalmente como resultado de los avances en las técnicas
analiticas, lo que resulta en su deteccidn a concentraciones muy bajas en muestras de agua
[6-10]. La reutilizacion exitosa del agua no solo depende de su disponibilidad, sino que
también es esencial un tratamiento adecuado. Aunque se han llevado a cabo investigaciones
cientificas exhaustivas de contaminantes como nutrientes, hidrocarburos y metales pesados
en aguas pluviales y aguas residuales, solo un nimero muy limitado de estudios sistematicos
han informado sobre la presencia de CEs e incluso menos relacionados con la identificacion
del tratamiento apropiado. En consecuencia, la reutilizacion sostenible de agua contaminada
con CEs es un desafio continuo.

Es imperativo que, antes de que los impactos perjudiciales del cambio climatico obliguen a
las comunidades a reutilizar el agua sin las salvaguardas adecuadas, se adopten buenas
practicas respaldadas por politicas cientificamente sélidas 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 dltimas fuentes de agua disponibles y en gran medida no
comprometidas para muchas &reas urbanas. ldentificar las tendencias tecnoldgicas y las
lagunas de conocimiento en relacion con la eliminacion de contaminantes emergentes en el



agua es una prioridad que debe abordarse para informar a la comunidad cientifica sobre la
adopcion de mejores précticas para garantizar el uso de agua potable para la comunidad.

La cantidad de grupos quimicos que constituyen CEs es grande y continta creciendo a
medida que se identifican nuevos compuestos quimicos para formar parte de esta
clasificacion. En su revision 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 desinfeccion, protectores solares
y filtros UV, retardantes de llama, benzotriazoles y benzotiazoles, siloxanos, &cidos
nafténicos, almizcles, toxinas de algas y liquidos i6nicos. Con los avances en la industria
quimica, se espera que la variedad de compuestos potencialmente dafiinos para los humanos
y el ecosistema liberados al ambiente crezca significativamente a lo largo de los afios [12,13].
En los ultimos afios, 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 preocupacion significativas con respecto al riesgo de efectos
estrogenicos 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, antibioticos, antidiabéticos, beta bloqueadores, anticonceptivos,
reguladores de lipidos, antidepresivos y medicamentos contra la impotencia. Solo un
pequefio 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 subterranea, agua residual y escurrimientos de agua pluvial en areas urbanas [16-19].

En consecuencia, se han sido desarrollado multiples 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 oxidacion) en los Gltimos afios. De
los diversos tipos de tratamiento desarrollados, los procesos avanzados de oxidacion (PAOS)
han demostrado una alta eficiencia en la degradacion de CEs y por ello han sido ampliamente
estudiados por la comunidad cientifica [2].

Los PAOs son descritos como reacciones que generan radicales libres (e.g., radicales
hidroxilo, *OH) en el seno de la reaccion, o in situ, capaces de oxidar compuestos organicos
[20,21]. De la amplia variedad de PAOs disponibles (e.g., Ozonizacién, fotocatalisis y la
reaccion de Fenton) [22,23], las reacciones de tipo Fenton han demostrado una alta eficiencia
para la degradacion de contaminantes organicos [24-26]. Las reacciones tipo Fenton, se
basan en la produccion de radicales libres (e.g., radicales de oxigeno y/o azufre) a través de
la descomposicion de un oxidante (e.g., persulfato o peroximonosulfato) usando un metal de
transicion (e.g., cobalto o cobre) como activador [27].

En los dltimos afios, una reaccion tipo Fenton especifica que ha llamado la atencion de la
comunidad cientifica ha sido la descomposicion catalitica del peroximonosulfato (PMS) con
cobalto (e.g., el proceso Co?"/PMS) debido a su eficiencia en la degradacion de
contaminantes organicos [25,26,28,29]. Sin embargo, pocos trabajos han sido desarrollados



en los cuales se lleve a cabo un seguimiento sistematico del proceso Co?*/PMS e incluyan
informacion que explique cémo se lleva a cabo la descomposicién del PMS [28].

Debido a ello, la presente tesis se desarrolld a partir de un disefio experimental sistemético
en el cual se busco determinar como, a partir de la descomposicion de PMS activada por
cobalto (Co?*/PMS), se genera la formacion de radicales libres en las fases homogénea y
heterogénea, como el cambio de fase (e.g., homogénea a heterogénea) modifica la eficiencia
de descomposicion de PMS vy, a partir de ello, identificar las mejores condiciones
experimentales para la degradacion de farmacos (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 xenobioticas, son encontradas en el medio acuético
[30-38]. Algunas de estas sustancias, referidas como contaminantes emergentes (CEs),
incluyen una amplia gama de diversos compuestos quimicos, asi como metabolitos y
productos de transformacion [39-42], los cuales solo puede ser detectados con metodologias
analiticas altamente sensibles en concentraciones del orden de nanogramos por litro (ng L
o ug LY (Tabla 1).

Tabla 1. Desarrollos recientes de técnicas analiticas para deteccion de CE en muestras de
agua.

Ndmero de ECs/tipo Referencias

27 CEs/ farmacos,

Equipo y condiciones de analisis
Cromatografia de gases/-espectrometria de

masas (GC-MS) con modo de impacto de [43-46]
protectores solares, I 2 de ionizacion de 70 eV
fragancias, antisépticos electrones (energia de ionizacion de 70 eV)
' utilizando una columna TRB5-MS.
105 farmacos y PPCP;  Espectrometria de masas de tiempo de vuelo
21 drogas y por electro proyeccion de cromatografia [47]
metabolitos. liquida en modos positivo y negativo.
8 edulcorantes Cromatografia de liquidos acoplada a
e espectrofotometria masas (LC/MS) con [48]
artificiales; .
interfaz de electrospray (ESI)
44 productos farmacos Cromatdgrafo de liquidos acoplado a un [49]
y 13 EDCs espectrémetro de masas (UPLC-MS/MS)
90 CEs fArmacos UPLC-MS / MS con ESI y utilizando una
. y columna Acquity BEH C18 para los modos [50]
estrogenos . .
positivo y negativo.
8 CEs compuestos - -
perfluorados y Rapido LC-MS / MS con ESI y utilizando [51]

farmacos

una columna Zorbax XDB-C18.




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,
asi como los resultados toxicologicos, datos farmacologicos y fisicoquimicos [52-54]. De
los diversos estudios desarrollados, algunos reportes muestran que las concentraciones
encontradas en los cuerpos de agua son generalmente bajas [55-58], 1o que planeta preguntas
sobre los posibles impactos de los CEs en el ambiente, en la salud humana y animal después
de exposicion 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 farmacos y productos de cuidado personal
(PPCP), drogas ilicitas, hormonas y esteroides, benzotiazoles, benzotriazoles, naftalenos
policlorados (PCN), perfluoroquimicos (PFC), alcanos policlorados (PCA),
polidimetilsiloxanos (PDMS), almizcles sintéticos, compuestos de amonio cuaternario
(QAC), bisfenol A (BPA) y sus derivados, triclosan (TCS), triclocarban (TCC), plaguicidas
polares y productos veterinarios [2,54,59].

2.1.1. Farmacos.

En los altimos afios, los farmacos han recibido cada vez mas atencién como posibles
productos quimicos bioactivos en el ambiente [59-62]. Se consideran contaminantes
emergentes en los cuerpos de agua porque todavia no estan regulados o se encuentran
actualmente en un proceso de regulacion, aunque las directivas y los marcos legales ain no
estan establecidos. Los farmacos entran continuamente en el ambiente y prevalecen en
pequefias concentraciones [63-65], 1o 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 farmacos 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 xenobi6ticos en el agua potable es otro
problema de salud publica, ya que se sabe poco sobre la salud crénica potencial y efectos
asociados con la ingestion a largo plazo de mezclas de estos compuestos a traves del agua
potable [69-74].

2.1.2. Antibiéticos, biocidas y plaquicidas.

La principal preocupacién en relacién con los antibioticos, los biocidas y los pesticidas es el
desarrollo de resistencia bacteriana después de su liberacion al ambiente [75-77] y el efecto
perjudicial sobre la biodegradacion de los materiales vegetales, que interrumpe la cadena
alimentaria primaria en los ecosistemas acuaticos [11]. El término “plaguicida” se refiere a
productos quimicos utilizados para fines agricolas, mientras que el término “biocida” se
refiere a productos quimicos 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 subterranea a través de la escorrentia de agua
pluvial [78-84].

2.1.3. Productos de cuidado personal.

Estos productos quimicos se encuentran ampliamente en entornos urbanos e incluyen
fragancias, protectores solares, repelentes de insectos y agentes antifungicos [1]. Dado que
estos compuestos estan disefiados para uso externo, no se producen cambios metabdlicos en
su estructura quimica y se liberan facilmente en ambientes acuaticos. Su presencia en la
escorrentia urbana y agua subterrdnea también ha aumentado significativamente en los
ultimos afios [19,85-90].

2.2.  Procesos avanzados de oxidacion (PAOSs).

Los procesos avanzados de oxidacion han sido una nueva ventana en el desarrollo de nuevos
tratamientos de agua, debido a sus alta eficiencia de remocion y tiempo de reaccién menores
en comparacion a los tratamientos convencionales [91].

La caracteristica principal de los PAOs es la generacion de radicales libres, los cuales poseen
un alto potencial de oxidacion. Por ejemplo, el potencial de oxidacién de los radicales
hidroxilo es 2.8 V, igualado y superado Unicamente por los radicales sulfato y el flor,
respectivamente (Tabla 2) [92,93].

Tabla 2. Potencial de oxidacion de algunos agentes oxidantes.

Sustancia Potencial de Oxidacion (V)
Fluor 3.03
Radical sulfato 2.5-3.1
Radical hidroxilo 2.8
Oxigeno atomico 2.42
Ozono 242
Peroxido de hidrégeno 1.78
Radical perhidroxilo 1.7
Permanganato 1.68
Acido hipobromoso 1.49
Dioxido de cloro 1.57
Acido hipocloroso 1.45
Cloro 1.36
Bromo 1.09
Yodo 0.54




Los PAOs se pueden dividir en procesos fotoquimicos y no fotoquimicos (Tabla 3) [94].
Entre los diferentes PAOs utilizados para la eliminacion de contaminantes del agua, los més
reconocidos debido a su eficiencia en la degradacion de contaminantes organicos son 0zono
(O3/H202, UV/O3) [95,96], fotocatélisis heterogénea (TiO2/UV) [97,98], fotocatélisis
homogénea (Fenton y tipo Fenton) [26,99] y oxidacidn electroquimica [100-102].

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

No fotoquimicos Fotoquimicos
Ozonizacion de medios alcalinos Reaccion de Fenton y tipo Fenton
03/H202 Fotocatalisis heterogénea
Reaccion de Fenton y tipo Fenton UV/H202
Oxidacién electroquimica UV/O3

Cavitacion hidrodinamica/ultrasénica

2.3.  Reaccién de Fenton.

La reaccion de Fenton consiste en la descomposicion catalitica del peréxido de hidrégeno
(H202) con un metal de transicion (hierro), el cual se encuentra en solucion. El proceso
incluye el siguiente sistema de reacciones quimicas descritas en las Ecuaciones 1-9, las cuales
generan la produccion del radical hidroxilo y la degradacion del componente
organico[93,103].

Fe?* + H,0, > Fe3* + "OH + OH™ (@))

Fe?* + °*OH - Fe3* + OH™ )

Fe3* + H,0 - FeOH?** + H* (3

FeOH?* + H,0, » FeOH?** + 2H* + 0, (4)
2FeOH?* + 3H,0, — 2[Fe(OH)(OH,)|* + 2H* + 20, (5)
FeOH?* - Fe?* + °*OH (6)

FeOH?* - Fe?* + ;0H (7
[Fe(OH)(0H,)* - Fe?* + ;0H+ OH™ (8)

RH + J0H - R* + H,0 9)

La reaccion de Fenton puede ser acelerada usando fotoasistencia, empleado ya sea radiacion
ultravioleta o visible. Este proceso fotocatalitico, conocido como la reaccion foto-Fenton
posee el mismo mecanismo de reaccion que la reaccion Fenton convencional (Ecuaciones 1



a 9), solo que debido a la absorcion de radiacion, el hierro oxidado (Fe®*) es foto-reducido
(Fe?*) de acuerdo a las Ecuacion 10-11 [99].

Fe3* + hv+ H,0 -» Fe?* + "OH+ H* (10)
Fe?* + H,0, — Fe3* + "OH + OH~ (11)

2.4.  Reaccion tipo Fenton.

La reaccion de Fenton, como ya se menciond antes, ha sido objeto de estudio para la
degradacion de diversos contaminantes organicos. A su vez, este tipo de tratamiento ha
generado nuevas vertientes las cuales han sido denominadas reacciones tipo Fenton [104—
106]. Una reaccion tipo Fenton que ha llamado la atencion, es el uso de un metal de transicion
(e.g., cobalto y cobre) y/o el oxidante (e.g., persulfato o peroximonosulfato) diferente a los
utilizados con la reaccion Fenton (es decir, Fe?* y perdxido de hidrogeno).

Uno de los agentes oxidantes que ha llamado mas el interés de la comunidad cientifica 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
(50;7), son radicales libres, los cuales se pueden producir a partir de la descomposicién de
oxidantes a base de azufre (e.g., persulfato y peroximonosulfato), el cual posee un potencial
de oxidacion entre 2.5-3.1 V, similar al radical hidroxilo (2.7 V) [111].

La reaccién de descomposicion 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 WOs, BioO3 y Fe2Os [112], aunque recientemente se ha buscado activar su
descomposicion empleando iones metalicos como el Mn?*[113], Cu?* [114] y Co?* [111].

M™ + HSO3 » M™DY 4 50;~ + OH™ (12)
M®DF 4 HSO7 - M™ + S0 + HY (13)

El cobalto es el metal de transicion que ha demostrado una mayor eficiencia activando la
descomposicion de PMS para la degradacion de contaminantes organicos (Ecuacion 14)
[105,115,116]. Debido a la alta eficiencia de degradacidén de contaminantes organicos, la
descomposicion de PMS a partir de la catélisis 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 estara en suspension) [28,103].

Co?* + HSOZ — Co3* + S0;™ + OH~ (14)

2.4.1. Sistema Co/PMS en fase homogénea.

Las primeras investigaciones sobre la descomposicion catalitica del PMS con cobalto
fueron reportadas por Ball & Edwards [118], en las cuales se observo que la concentracion
minima para realizar la catélisis del PMS con cobalto es 10® My que la descomposicion del
PMS ajusta con una cinética de segundo orden (Ecuacion 15).



d[HSOZ]
dt

Donde la Ky es una constante cinética de reaccion en ausencia de cobalto y K¢ es la
constante cinética cuando la reaccion es catalizada con cobalto. Diversos mecanismos han
sido propuestos para el sistema Co/PMS, pero el que ha logrado méas aceptacion por la
comunidad cientifica ha sido el propuesto por Anipsitakis y Dionysiou (Ecuaciones 16 a 23),
en cual el PMS es descompuesto en radicales sulfato (e.g., SO;~ y S0:7) [119].

= Ky [HSO5 ] + Ko [Co(ID]*[HSO;3 ] (15)

Co**+H,0 < CoOH*+H* (16)
CoOH* + HSO; - CoO*+S0;”+H*+0, 17)
CoO* +2H* —  Co3* + H,0 (18)

Co®* +HSO; - Co*"+S0: +H? (19)
Co** +S0;~ —  Co3* +S0%- (20)

2505 <> 0;50000S0; — {S0;70,50;7} (21)
(50;70,50;"} - 0,5,0%~ (22)
{50;70,50;"} -» 0, + 2505~ (23)

Ademas, se llevan a cabo algunas reacciones secundarias en las cuales también se forman
radicales hidroxilo ("OH). La produccién de radicales “OH ocurre principalmente a partir de
3 vias de reaccion (Ecuaciones 24-26), las cuales son la reaccion de los radicales sulfato con
agua (Ecuaciones 24 y 26) y la reaccion del PMS con agua (Ecuacion 25) [24,25].

SO;” + H,0 » H* + S0 + °OH (24)
HSO; + H,0 » H* + S02™ + 2 "OH (25)
SOy~ + 2H,0 — H* 4+ SO2~ + 3 "OH (26)

2.4.2. Sistema Co/PMS en fase heterogénea.

En sistemas homogeéneos, la limitacion de transferencia de masa es insignificante y el
catalizador disponible en solucién acuosa reacciona libremente con PMS de manera efectiva.
Sin embargo, existen algunas limitaciones en la aplicacién de catalizadores homogéneos, una
de ellas es la dificultad de la recuperacion del catalizador, ya que su separacion requiere pasos
adicionales que a menudo no son técnica o econdémicamente factibles. Ademas, 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 transicion son altamente dependientes del pH, pues
forman precipitados de hidroxido en pH alcalino y especies hidratadas en pH acido que
reducen la disponibilidad del catalizador en solucion. Ademas, la eficiencia del catalizador



puede disminuir debido a la interferencia de diferentes iones en solucién (e.g., fosfatos y
cloruros), que pueden unirse a los catalizadores [121].

En caso de iones de cobalto, aunque se utiliza en baja concentracion para la activacion del
PMS, el problema mas importante esta relacionado con su impacto ambiental y a la salud. El
cobalto puede tener serios efectos en la salud humana como asma, alergia, dafio al corazén,
tiroides e higado. El cobalto también puede generar cambios genéticos [122-124]. La
concentracion de Co?* que se ha fijado como limite de tolerancia en agua para consumo
humano es 0.05 mg L [125]. Debido al bajo limite permisible en agua del cobalto, después
de la aplicacion 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 contaminacion 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 facilmente de la fase liquida y es menos dafiino para el ambiente [129].

Para la descomposicién del PMS, diversos catalizadores heterogéneos basados en diferentes
metales de transicion (o sus combinaciones) y catalizadores no metalicos (catalizadores de
carbono) han sido utilizados, donde han resaltado el uso de 6xidos de cobalto como principal
catalizador del PMS [28].

2.5.  Oxido de cobalto, C03O..

Cinco tipos de 6xido de cobalto han sido identificados, incluido CoO, CoO2, CoO(OH),
C0203y C0304[130]. De ellos, CoO, Co203y Co304 han sido considerados para la activacion
de la descomposicion de PMS, y su posible aplicacién en la degradacion de contaminantes
organicos, ya sea como nanoparticulas o soportados en materiales de carbon y silicatos, [28].

De los diversos Oxidos de cobalto utilizados para la descomposicion del MPS, las
nanoparticulas de Coz04 exhiben un excelente rendimiento relacionado con la presencia de
Co (I1) y Co (1) en la estructura de la molécula (Figura 1). Ademas, estas nanoparticulas
presentan una alta estabilidad y reducido potencial de lixiviacion de cobalto, relacionadas al
enlace CoO dentro de la red cristalina del Co20s. Por lo tanto, se ha considerado la sintesis y
aplicacion de nanoparticulas de Co0sOs como catalizadores heterogéneos de la
descomposicion de PMS para su uso en el tratamiento de agua [131-135].
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Figura 1. Estructura tridimensional del Co3Oa.

3. Justificacion.

Dos de los medicamentos mayormente recomendados y utilizados por el servicio de salud
publica en México para inhibir el dolor y bajar la inflamacién son el paracetamol
(Acetaminofen) y diclofenaco (Figura 2) [136—138]. Sin embargo, debido a su uso excesivo,
estos farmacos han comenzado a ser detectados en diversos cuerpos de agua en nuestro pais,
lo que ha originado que sean considerados como contaminantes emergentes de primera
importancia [139].

Cl @ (b)
H
NH N CHg

5 oH bl

o)
O HO
Figura 2. Estructura quimica de Diclofenaco (a) y acetaminofen (b)

Los contaminantes emergentes han demostrado una baja eficiencia de degradacion, 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 oxidacion)
para su degradacion [140]. De los diversos tratamientos no convencionales que han
demostrado una alta eficiencia para la degradacion de farmacos (Tabla 5), en especial del
diclofenaco y acetaminofén han sido los procesos avanzados de oxidacion [141-145].

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

Tratamiento Eficiencia de )
CE Referencia

convencional remocion, %
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acetaminoféen 11-20
Metoprolol 8-49
Cafeina 2-21
Antipirina 6-23
Sulfametoxazol 10-40
Ultrafiltracion Flumequina 23-43 [146]
Ketorolaco 6-49
Atrazina 18-39
Isoproturon 17-42
Hidroxibifenilo 85-95
Diclofenaco 26.5-53
Acido salicilico 40
Naproxeno 70
Diclofenaco 68
Gemfibrozil 95
Ibuprofeno 60
Carbamazepina 15
Ketoprofeno 70
Ultrafiltracion Bis-2-etilhexilftalato 78 [147]
4-nonilfenol 50
Ftalato de butilbencilo 98
El bisfenol A 85
Triclosan 98
Estrona 98
Etinilestradiol 98
Estradiol 99
Acetaminofeno 18-81
Fenacetina 70-78
Nano Filtracion Cafeina 62-93 [148]
Metronidazol 47-93
Fenazona 69-96
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Sulfametoxazol 71-98.5
Carbamazepina 74-98
Ibuprofeno 88-98
Naproxeno 94-99
Atrazina 94-99
17a-etinilestradiol 76.5-98
Estrona 79-97.5
Nonilfenol 90-98
El bisfenol A 51-97
Adsorcion
biochar de _ )
_ Trimetoprima 79 [149]
derivados de
Lotus Stalk-
Adsorcion Tetraciclina 76
biochar de Ciprofloxacina 79.5
. [150]
activado por
lignina
Adsorcién 100
biochar de nuez Tetraciclina 80 [151]
de macadamia 70
Adsorcién >90
biochar de pulpa o
Tetraciclina [152]
de remolacha
azucarera
Tabla 5. Tabla comparativa de degradacion de CE a partir de PAOs.
Eficiencia de remocidn,
PAO CE Referencia
%
uv
Estrona 90 [153]
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UV/H20: Doxiciclina 100 [154]

UV/Ozono Cafeina >05 [155]
Estradiol >99
Ozono Etinilestradiol 80
Naproxeno 80 [156]
Ibuprofeno 90
Ketoprofeno 90-96
0Ozono/H;0> Naproxeno 96-98 [157]
Piroxicam 96-98
Ozono/H20/UV Estrona >99 [153]
Proceso Fenton Doxiciclina 100 [158]
70-90
Foto Fenton Acetamiprid 90-100 [159]
100-100
Sono-quimico Dicloxacilina >99 [92]
4. Hipotesis.

4.1. Hipotesis General.

El sistema Co/PMS utilizando diferentes fuentes de cobalto (como sal y 6xido), no tendra
ninguna diferencia significativa en la descomposicién de PMS y la degradacion de
acetaminofén (paracetamol) y diclofenaco.

4.2.  Hipdtesis especifica.
» La generacion de radicales a base de oxigeno y azufre en fase homogénea sera

directamente proporcional a la cantidad de PMS descompuesto.

» Ladegradacion del acetaminofén y diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase
homogénea estara relacionada con la relacion molar entre cobalto y PMS.

» Los subproductos generados por la degradacién de acetaminofén y diclofenaco
usando el sistema Co/PMS en fase homogénea seran también degradados durante la
reaccion.

» El uso del 6xido de cobalto, Coz04 generara una alta descomposicion del PMS.
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5.

5.1.

El uso del 6xido de cobalto, Co3Os, para la descomposicion de PMS generara que los
radicales hidroxilo sean producidos en bajas concentraciones.

La degradacion del acetaminofén y diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase
heterogénea estara relacionada principalmente con la concentracion de oxido de
cobalto.

Los subproductos generados por la degradacion de acetaminofén y diclofenaco a
partir del sistema Co/PMS en fase heterogénea serdn también degradados durante la
reaccion.

La descomposicion de PMS en el sistema Co/PMS no seré afectado por la fase en la
que se encuentre el cobalto.

La eficiencia degradacion de acetaminofén no serd afectada por la fase en la cual el
cobalto sea agregado a la solucion.

Subproductos que tengan iones de sulfatos en su estructura quimica seran producidos

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

Objetivos

Objetivos General.

Evaluar la diferencia en el sistema Co/PMS a partir de diferentes fuentes de cobalto (como
sal y 6xido), a partir del seguimiento de la descomposicién de PMS vy la degradacion de
acetaminofén (paracetamol) y diclofenaco.

5.2.

>

Objetivos especificos.

Seguir de la descomposicion de peroximonosulfato del sistema Co/PMS en fase
homogénea.
Cuantificar de radicales hidroxilos para el sistema Co/PMS en fase homogeénea.
Determinar de las mejores condiciones de degradacion para el acetaminofén y
diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase homogénea.
Cuantificar de la formacion y degradacion de acidos carboxilicos en la degradacion
de acetaminofén y diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase homogenea.
Seguir de la demanda quimica de oxigeno en la degradacion de acetaminofén y
diclofenaco utilizando el sistema Co/PMS en fase homogénea.
sintetizar y caracterizar el 6xido de cobalto Co30O..
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» Seguimiento de la descomposicion de peroximonosulfato del sistema Co0304/PMS
(fase heterogénea).

» Cuantificacion de radicales hidroxilos para el sistema C0304/PMS (fase heterogénea).

» Determinacion de las mejores condiciones de degradacion para el acetaminofén
utilizando el sistema Co304/PMS (fase heterogénea).

» Cuantificacion de la formacion y degradacion de &cidos carboxilicos en la
degradacidon de acetaminofén utilizando el sistema Co304/PMS (fase heterogénea).

» Seguimiento de la demanda quimica de oxigeno en la degradacion de acetaminofén

utilizando el sistema Co304/PMS (fase heterogénea).

6. Metodologia.

6.1. Experimentos en fase homogénea.

La Figura 3 muestra un resumen de la metodologia de los experimentos en fase homogénea
para el seguimiento de descomposicion de peroximonosulfato (PMS), generacion de
radicales libres y la degradacién de los farmacos.

« Sintesis de
sulfato de titanio
(V).

* Experimentos de
descomposicién
del PMS.

« Sintesis de
soluciones
digestoras.

« Experimentos de
descomposicion
del PMS.

Evolucion de
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radical descomposicion
hidroxilo del PMS
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la demanda
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Figura 3. Esquema de la metodologia utilizada para los experimentos en fase homogénea.

6.1.1. Seguimiento de la descomposicion de PMS.
Para los experimentos de seguimiento de la descomposicion de PMS, se prepard una solucion
madre de 0.05 M, de las cual tomaron alicuotas 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 afiadidas (0.05, 0.10 y 0.20 mM), a las diferentes soluciones de
250 mL de PMS. La mezcla se agité durante 30 minutos y muestras a diferentes intervalos
de tiempo fueron tomadas (0, 10, 20 y 30 minutos) y se analizaron por espectrofotometria.
Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.1.2. Seguimiento de produccion y descomposicion de persulfato.

Para los experimentos de seguimiento de la descomposicion y produccion de persulfato, se
prepard una solucion madre de 0.05 M, de las cual tomaron alicuotas 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 afiadidas (0.05, 0.10 y 0.20 mM), a las diferentes
soluciones de 250 mL de PMS. La mezcla se agit6é durante 30 minutos y muestras a diferentes
intervalos de tiempo fueron tomadas (0, 5, 10, 15, 20 y 30 minutos) y se analizaron por
espectrofotometria. Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.1.3. Seguimiento de la generacion del radical hidroxilo ("OH).
Para los experimentos de la generacién del radical *OH, se prepard una solucion madre de
0.05 M de PMS, de las cual tomaron alicuotas 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 afiadidas (0.10 y 0.20 mM), a las diferentes soluciones de 250
mL de PMS. La mezcla se agitd 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
espectrofotometria. Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.1.4. Degradacion de acetaminofén.

Para el proceso Co?*/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 degradacion, 100 mL de
la solucién de acetaminofén (ACT) se transfiridé a un vaso de precipitados y se afiadié la
cantidad adecuada de sulfato de cobalto para obtener la concentracion deseada.
Posteriormente, se controld la temperatura a 25° C usando un bafio termostatico Neslab RTE-
100 y la solucion se agité con una barra magnética a 600 rpm. Se tom6 una muestra inicial (t
= 0) y se afiadi6 la cantidad adecuada de PMS para obtener la concentracion deseada, para
asi poder comenzar la prueba experimental. Se tomaron muestras (0.5 mL) a diferentes
tiempos de reaccion (0, 5, 10, 15, 20, 25 y 30 min) y se analizaron mediante cromatografia
liquida de alta resolucion (HPLC) para determinar la concentracion de ACT. Para detener las
reacciones de oxidacion, se afiadieron 0.5 mL de metanol a la muestra inmediatamente
después de ser tomada.

Los experimentos de variacion de temperatura, se realizaron utilizando las mejores
condiciones experimentales ([Co?"]=0.1 mM y [PMS]=10.0 mM). El control de temperatura
se realiz6 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 oxidacion, se afiadieron 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. Degradacion del diclofenaco.

Los experimentos de degradacion de diclofenaco (DCF) se realizaron preparando una
solucién de 0.314 mM de DCF, a la cual se le afiadié fosfatos para obtener una concentracion
de 0.1 mM. Ya con el buffer de fosfatos para tener un pH constante de 7, 50 ml de una
solucidn se pasaron a un matraz Erlenmeyer. Posteriormente, a la solucion se le afiadieron la
masa correspondiente de sulfato de cobalto, para obtener las diferentes concentraciones
experimentales (0.05, 0.1 0 0.2 mM). La solucidn se agitd y puso a una temperatura constante
(25° C) con un equipo refrigerante Neslab RTE-100. Una vez homogeneizada la solucion se
tomd la muestra inicial y se afiadio 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 disminucion de la concentracion de DCF mediante HPLC. Para detener el
proceso de degradacion, 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 metodologia de los experimentos en fase heterogénea
para el seguimiento de descomposicion de PMS, generacion de radicales libres y la
degradacion de acetaminofen.
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Figura. Esquema de la metodologia utilizada para los experimentos en fase heterogénea.

6.2.1. Sintesis del 6xido de cobalto C03Oa.

El Co304 fue preparado por el método de precipitacion/coprecipitacion reportado por
Stoyanova et al. [160], con ligeras modificaciones. Se prepard una solucion acuosa de 0.5 M
de sulfato de cobalto heptahidratado y se agitdé durante 15 minutos. Después de agitar, se
afiadié una solucién de carbonato de sodio 1 M gota a gota hasta que el pH de la solucién
alcanzé un valor de 10. La mezcla se agito durante 2 h, y luego los precipitados obtenidos se
filtraron con papel de filtro Whatman de 11 um y se lavaron con agua destilada (DI) varias
veces. Después de filtrar y lavar, el material se seco a 110 ° C durante la noche y los polvos
obtenidos se transformaron en el éxido deseado por descomposicion térmica, calcinando a
350 ° C durante 3 h en aire estatico.

6.2.2. Caracterizacion del oxido de cobalto C0o3Oa.

La morfologia del material CosO4 producido se observd utilizando un microscopio
electronico de barrido (SEM, por sus siglas en inglés) Hitachi S-5200, operado a un voltaje
de aceleracion de 20 kV equipado con un espectroscopio de rayos X dispersivo de energia
(EDS, por sus siglas en inglés) para analisis elemental. El estudio cristalografico de C0304
se llevo a cabo utilizando un difractometro de polvo Panalytical X’Pert PRO a una velocidad
de exploracion de 13°/minuto en el rango 26 de 5-70°, con radiacion Cu-Ka 45 kV y 40 mA
a temperatura ambiente.

6.2.3. Seguimiento de descomposicién de PMS.
Se prepararon diferentes concentraciones iniciales de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM) a partir de
una solucion madre 10.0 mM de PMS. Se tomaron alicuotas (50 mL) de las diferentes
soluciones y luego se agrego la cantidad requerida de 6xido de cobalto (Coz04) para obtener
la carga de 6xido de cobalto deseada ([Co3O4] = 0.0, 0.05, 0.1y 0.2 g L). Las muestras se
extrajeron a diferentes intervalos de tiempo (0, 5, 10, 20 y 30 minutos) y se analizaron por
espectrofotometria. Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.2.4. Seguimiento de produccion y descomposicion de persulfato.

Para los experimentos de seguimiento de la descomposicion y produccién de persulfato, se
prepar6 una solucion madre de 10.0 M de PMS, de la cual se tomaron alicuotas para producir
250 mL de diferentes concentraciones de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM). Posteriormente,
diferentes cargas de 6xido de cobalto fueron agregadas ([Co304] = 0.0, 0.05, 0.1y 0.2 g L™})
a las diferentes soluciones de PMS. La mezcla se agitd 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 espectrofotometria. Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.2.5. Seguimiento de la generacion del radical hidroxilo.
Para los experimentos de la generacién del radical *OH, se prepard una solucion madre de
0.05 M de PMS, de las cual tomaron alicuotas para producir 250 mL de diferentes
concentraciones de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM). Posteriormente, diferentes cargas de 6xido de
cobalto fueron agregadas ([Co304] = 0.0, 0.05, 0.1y 0.2 g L}) a las diferentes soluciones de
PMS. La mezcla se agito 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 espectrofotometria.
Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.2.6. Degradacién de acetaminofén.
Para las pruebas experimentales de degradacion de ACT, se usaron muestras de 50 mL de
una soluciéon de ACT a 0.66 mM, a las cuales se le agreg6 la carga necesaria de Coz04 (0,
0.05, 0.10 y 0.20 g L1). Posteriormente se agit6 y se tom6 una muestra inicial (t = 0), para
luego agregar la cantidad adecuada de PMS (1.0, 3.0 y 5.0 mM). Se considerd que el
experimento habia comenzado cuando se afiadio el PMS a la mezcla de reaccion. 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 oxidacion, se afiadieron 0.5 mL de metanol a la mezcla de reaccion
inmediatamente después del muestreo. Todos los experimentos se realizaron por duplicado.

6.3. Métodos analiticos.

6.3.1. Cuantificacién de PMS.

Primeramente, se prepar0 sulfato de titanio (IV) afiadiendo 1 g de dioxido de titanio a 100
mL de &cido sulfarico concentrado, la mezcla de reaccion se agito y luego se calenté a 150°
C durante 16 h. Después de eso, la mezcla de reaccion se enfrio a temperatura ambiente. Para
la cuantificacion de PMS, se afiadieron 2 ml de sulfato de titanio (IVV) a 5 ml de la muestra
de PMS. La concentracion de PMS en solucién se midié por adsorcion usando un
espectrofotometro UV-Vis (Hatch DR / 6000U) a 410 nm [25].

6.3.2. Cuantificacion de persulfato.

La concentracidn de persulfato se midié siguiendo la metodologia propuesta por Liang et al.
[161]. Se prepar6 una solucion “A” afiadiendo 0.2 g de NaHCO3z y 4.0 g de Kl en 40 mL de
agua destilada, se agito hasta observar que las sales estaban disueltas, para posteriormente
dejarla en reposo durante 15 min. Para la cuantificacién de persulfato, 0.1 mL de muestra fue
afiadida a 40 mL de la solucion “A” y se agitd durante 10 minutos. Se dejo reposar 1 minuto
la muestra y luego se midié su absorbancia en un espectrofotdmetro UV-Vis a 352 nm (Hatch
DR / 6000UV).

6.3.3. Cuantificacion del radical hidroxilo.

Para la cuantificacion del radical hidroxilo ("OH), se usé N, N-dimetil p-nitrosoanilina
(pPNDA) como atrapador de "*OH basado en los resultados de trabajos anteriores [162—164].
Se prepar6 una solucion estandar de 0.05 M de PMS y se ajusté a un pH inicial de 6.0 £ 0.1
usando NaOH o HCI segun sea necesario, dicho ajuste se llevd a cabo debido a que la
coloracion pNDA es sensible a los cambios de pH [165]. No se us6 solucion tampdn porque
podria competir con la pNDA para atrapar los radicales *OH generados. El valor final del pH
para las reacciones se verificO usando la mezcla blanqueada de pNDA. Se usé un
espectrofotometro UV-visible (Hatch DR / 6000U) a 440 nm para medir el blanqueamiento
de pNDA [24].
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6.3.4. Determinacion de Paracetamol (Acetaminofén).

La cuantificacion de acetaminofén (ACT) en solucion fue realizada con un cromatégrafo de
liquidos de alta resolucion (HPLC por sus siglas en inglés) Agilent 1200, equipado con una
columna Phenomenex Gemini C18 de fase inversa (5 um, 4.6 mm x 150 mm) y un detector
UV. La fase mdvil consistié en una mezcla de acetonitrilo/metanol/trietilamina (3 mM, pH
6.2), y se uso un gradiente de concentracion (Tabla 6). El analisis se llevd a cabo con un flujo
de 0.6 mL min', una longitud de onda de 240 nm y una temperatura de 40° C.

Tabla 6. Tabla de gradiente de concentracion de la fase movil para la deteccion de farmacos

por HPLC de fase inversa.

Tiempo, Acetonitrilo Metanol 3 mM trietilamina
(min) (%) (%) (%)
0 15 15 70
10 45 45 10
11 15 15 70

6.3.5. Determinacion de Diclofenaco.

La cuantificacion de diclofenaco (DCF) en solucion fue realizada en un equipo HPLC Agilent
1200, equipado con una columna Phenomenex Gemini C18 de fase inversa (5 um, 4,6 mm x
150 mm) y un detector UV. La fase mdvil consisti6 en una mezcla de
acetonitrilo/metanol/trietilamina (3 mM, pH 6.2), y se us6 un gradiente de concentracion
(Tabla 6). El analisis se llevo acabo con un flujo de 0.8 mL min, una longitud de onda de
280 nm y una temperatura de 40° C.

6.3.6. Determinacion de demanda guimica de oxigeno (DQO).
La demanda quimica de oxigeno (DQO) de las muestras se cuantifico segun el método 5220D
de los Métodos estandar para el examen de agua y aguas residuales [100]. Primeramente, se
agregaron 2.5 mL de muestra a la solucion digestora, posteriormente se digirieron a 120 ° C
durante 2 h en un termo reactor Hanna Instruments C 9800. Las muestras se analizaron con
un espectrofotémetro Cintra 1010 UV-Vis.

6.3.7. Determinacion de &cidos carboxilicos.
La determinacion y cuantificacion de los &cidos carboxilicos producidos se realizd por
exclusion ionica, utilizando el sistema 1200 HPCL equipado con una columna Bio-Rad
Aminex HPX 87H, (300 mm x 7.8 mm) a 35°C y el detector UV ajustado a A= 210 nm. La
fase movil fue H.SO4 a4 mM y a un flujo de 0.6 mL min™,

6.4. Andlisis de datos.
Los datos experimentales se analizaron utilizando la metodologia de superficie de respuesta
(RSM). Este método consiste en un conjunto de técnicas matematicas y estadisticas
ampliamente utilizadas para modelar experimentos numéricos y optimizar una variable de
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salida (respuesta), que esta influenciada por varias variables de entrada (factores
independientes) que delimitan un rango experimental de valores. Esta metodologia se
considera util para el disefio experimental y la construccion de modelos porque evalda los
efectos de las condiciones de operacion para optimizar el disefio del proceso, que es el
resultado mas importante [166]. La metodologia de superficie de respuesta disminuye
considerablemente el nimero de experimentos y permite una interpretacion més fécil de los
resultados, lo que permite estudiar méas factores y detectar las posibles interacciones entre
ellos [167].

7. Resultados y Discusion.
7.1.  Experimentos en fase homogénea.

7.1.1. Sequimiento de la descomposicion de PMS.

La Figura 5a muestra las curvas de descomposicion de PMS a una concentracién inicial alta
(15 mM) utilizando diferentes concentraciones iniciales de cobalto (Co?*) y sus efectos
significativos sobre la descomposicién de PMS. Como se muestra, aunque la concentracion
de Co?* afecta la descomposicion de PMS, la tendencia en la variacion de la descomposicion
de PMS no es lineal con la concentracion de Co?*. Por ejemplo, cuando la concentracion
inicial de cobalto cambi6 de 0.20 a 0.10 mM, la degradacion general del PMS cambi6 del 70
al 55%, mientras una reduccion adicional de la concentracion inicial de Co®* a 0.05 mM
condujo a una degradacion general del PMS del 39%. Se observo la misma tendencia para
una concentracion inicial de PMS inicial de 10 mM (Figura 5b). La concentracion inicial de
Co?* afectdo la descomposicion del PMS, pero la diferencia entre las curvas de
descomposicion fue menor, lo que sugiere que la relacion molar Co?*/PMS tuvo un efecto
significativo sobre la descomposicion del PMS. Por ejemplo, las curvas de descomposicion
de PMS usando 0.05 mM de Co?* (Figuras 5a, b) mostraron un aumento general cuando la
concentracion inicial de PMS pas6 de 15 a 10 mM (la degradacion general de PMS cambi6
de 39% a 57%). Mientras que la Figura 5¢ muestra que los perfiles de descomposicion
generados usando la concentracion de PMS inicial més baja (5 mM) con 0.20 y 0.10 mM de
Co?" tuvieron resultados similares en comparacion con las otras corridas experimentales
(Figura 5a, b). Esto sugiere que, a una baja concentracion inicial de PMS, la concentracion
inicial de Co?* no afecta significativamente la descomposicion general de PMS.

Aunque la Figura 5 no muestra tendencias generales, la comparacion de los datos
experimentales revela que las relaciones molares de Co?*:PMS 1:100 y 1:25, asi como 1:150
y 1:75, produjeron la misma descomposicion general del PMS (60% y 70%,
respectivamente). Esta tendencia sugiere que las concentraciones iniciales de Co?* y PMS no
afectan la descomposicion de PMS cuando la relacion molar de Co?*/PMS permanece sin
cambios. Ademas, el uso de una relacion molar de Co?*/PMS por encima de 1:200 no logro
mas del 40% de la descomposicion general de PMS. Los resultados de este estudio son
comparables con el trabajo anterior de nuestro grupo de investigacion [25,26], en el que la
descomposicion de diferentes contaminantes se realizo utilizando la misma reaccion de tipo
Fenton (sistema Co?*/PMS). Los resultados de nuestro trabajo confirman que la relacion
molar y no la concentracion inicial de reactivo, es la variable para utilizar cuando se buscan
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las mejores condiciones experimentales, porque se logré la misma degradacion para varios
experimentos usando la misma relacion de Co?/PMS vy diferentes concentraciones de
reactivo.

0 T T T T T 1
0 5 10 15 20 25 30

Tiempo, min

0 T T T T T 1
0 5 10 15 20 25 30

Tiempo, min

0 T T T T T 1
0 5 10 15 20 25 30

Tiempo, min

22



Figura 4. Descomposicion de PMS utilizando diferentes concentraciones iniciales de PMS
(a) 15, (b) 10y (c) 5mM y Co®* (A) 0.05, (¢) 0.10 y () 0.20 mM.

7.1.2. Desarrollo de modelo cinético.

La degradacion de cualquier contaminante por la reaccion Co?*/PMS es un proceso de dos
pasos. El primer paso es la generacion de los radicales libres basados en azufre (Ecuaciones
27 y 28) y el segundo paso es la oxidacion del contaminante (A) por los radicales libres
(Ecuacion 29) [28].

Co?* + HSOZ — Co®** + S0 + OH™ (27)
Co3* + HSO5 — Co?* + S0z~ + H* (28)
SOz +S03” + A — Product (29)

De la Ecuacion 29, se puede desarrollar un modelo cinético para la degradacion de A, en cual
se relacione la concentracion de A y los radicales libres (Ecuacion 30). Suponiendo una
produccion constante de radicales libres, se puede determinar una reaccion de pseudo-primer
orden k.

d[A]

—qp = K'ISO5TI[SOi71[A] = k [A] (30)

Debido a que la produccion de radicales libres no se pudo determinar directamente usando la
Ecuacion 30, las concentraciones de radicales libres fueron reemplazadas por la
concentracion de HSO; (PMS). Para reemplazar la concentracion de radicales libres en la
Ecuacidn 30, la produccion global de reaccion de radicales libres se determind a partir de la
Ecuacion 31, la cual combina las Ecuaciones 27 y 28.

2HSOZ — SO~ +SO™ + H* + OH™ (31)

Como lo sugiere la ecuacién 31, la produccion individual de radicales libres ocurre con una
estequiometria 1:1 después de la descomposicion del PMS, lo cual ha sido sugerido por otros
autores [28,119]. Considerando la produccion equimolar de ambas especies de radicales
libres, las Ecuaciones 32 y 33 fueron generados y reemplazados en la Ecuacién 30, para
obtener la Ecuacion 34.

[50;] = 5 [H505] (32)
[SOL] = %[HSO;] (33)

d[A 1 1
—% = k> [HS05] - [HSO5][A] (34)

La Ecuacidon 34 se redujo a la Ecuacion 35, al factorizar la concentracion de PMS y
reemplazando k™ por ik
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dlA]l _ i en-1z
— = = k[HS05]2[] (35)

Para resolver la Ecuacion 35, las concentraciones de reactivo fueron reemplazadas por la
diferencia de la concentracion inicial y el producto de la fraccién molar (x) multiplicado por
los coeficientes molares de la reaccion para producir la Ecuacién 36. La Ecuacién 36 fue
resuelta y dividida en Ecuaciones 36 a 40.

—% = k’[[HSOz], — ax]?[[A]o — bx] (36)
. 1
@ (11505 1o(b — [A19)) + [HSO5 1o ([HSO5]o — 2a) 37
B=Cx % ‘ (% (b[HSO3 ], — alAly) — 2[H50;]0) (38)
D=—2xC 39
= _E * ( )
D *1 <[HSOE]>+B*< ! - ! >+C*l <ﬂ>
"\[Hs0;3T, [HSO31 —ax  [HSO3], "\l (40)
—

Para validar el modelo cinético, se utilizé la informacion de descomposicion de PMS y
degradacion del contaminante objetivo acetaminofén (ACT), a diferentes proporciones
molares de Co?*/PMS para determinar los valores a y b. La Figura 6 muestra que a una
relacion molar a/b 1:99, el coeficiente de determinacion (R?) alcanza valores mayores o
iguales a 0.97 para todas las relaciones molares de Co?*/PMS.
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Figura 5. Determinacién del coeficiente de determinacién para la degradacion de
acetaminofén a diferentes concentraciones de PMS y cobalto.

La Tabla 7 compara los valores de R? de las constantes de velocidad de reaccion de pseudo
primer orden (k) y de tercer orden (k’) propuestas en este trabajo. Se muestra que los valores
de R? para el modelo de pseudo primer orden fueron iguales o menores que el modelo de
tercer orden propuesto. Por lo tanto, este Gltimo se considera con un mejor ajuste. Aunque el
modelo de pseudo primer orden parece proporcionar un buen ajuste para los datos de
reaccion, la Tabla 7 destaca una mayor variabilidad de los valores de R? (0.92-0.98) que el
modelo de tercer orden (0.97-0.99).

Tabla 7. Constantes de velocidad y su correspondiente coeficiente de determinacion, para la
degradacion de ACT por el sistema Co?*/PMS a diferentes condiciones experimentales.

[PMS]o [Co?*]o k k’ R

(mM) (mM) (min™) R? (L% mol2 min%)
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 produccién y descomposicion de persulfato.

Para aclarar el poder de oxidacion del sistema Co?*/PMS, se evalud la evolucion del ion
persulfato generado siguiendo el método espectrofotométrico de Liang et al. [161]. Se
esperaba que este oxidante se formara a partir de la combinacion de dos radicales anidnicos
S0:™ (Ecuacién 21y 22)y, a partir de ello generar informacion relacionada con la proporcion
relativa de Co?" y Co®" que se produce en el sistema Co?*/PMS vy la produccion de los
radicales libres SO;~ (Ecuacion 21 a 23) y *OH (Ecuacion 26).

Las pruebas se realizaron a diferentes concentraciones de PMS (5, 10 y 15 mM), donde se
observd que a concentraciones bajas de MPS (5 y 10 mM), no se pudo cuantificar una
produccion de persulfato. Para los experimentos utilizando 15 mM de PMS vy diferentes
concentraciones de Co?* (0.05, 0.1y 0.2 mM), se determiné que solo a altas concentraciones
de cobalto (0.2 mM) una produccion de S,02~ sera generada. Una produccion de 1.809 mM
de S,0% se cuantifico durante el primer minuto de la reaccion, pero después se observé una
reduccion de la concentracion 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
oxidacion inicial rapida del PMS debido al alto contenido de Co?* en la solucion (0.2 mM).
Ademas, la acelerada eliminacion del persulfato se puede relacionar con la reaccién que el
ion tendria con el Co?* y los iones OH" (Ecuaciones 41 y 42, respectivamente), que han sido
reportados como compuestos eficientes para la descomposicion de persulfato [108,168-
171].

S,0%~ + Co** - SO2™ + S0;™ + Co3* (41)
S,0%~ + OH™ — 250%™ + 2 *OH (42)

7.1.4. Produccion de radical hidroxilo.

La generacion de radicales "OH en el sistema Co?*/PMS se ha relacionado principalmente
con 3 vias de produccién: i) la reaccion del radical sulfato con iones hidroxilo (Ecuacion 24),
i) la reaccion de PMS con agua (Ecuacion 25), y iii) la reaccion de SO:™ con agua (Ecuacion
26). El primer proceso produce radicales hidroxilos con una estequiometria equimolar, el
segundo proceso genera radicales hidroxilos con una relacién molar PMS:"OH de 1:2, y el
tercer proceso genera radicales hidroxilos con una relacion molar SO:":"OH de 1:3 [28].
Debido a ello se determina que el radical “OH producido a través de la descomposicién del
persulfato también debe considerarse una via alternativa [25], porque la produccion de
persulfato es un determinante para el proceso en fase homogénea [108].

Los experimentos para identificacion de radicales “OH se realizaron utilizando soluciones de
PNDA que contenian 5, 10 y 15 mM de PMS y 0.2 0 0.1 mM de Co?* para determinar la
capacidad de Co?*/PMS para generar "“OH. Para las bajas concentraciones de pNDA (<1 mM),
se encontrd una produccién maxima de ‘OH a 1 minuto de tratamiento, pero debido a su bajo
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contenido, limité una evaluacion detallada de la evolucién a traves del tiempo de los radicales
"OH. Por lo tanto, se hicieron experimentos utilizando una solucion de pNDA de 15 mM, es
decir, la misma concentracion del PMS (Figura 7a). La Figura 7 destaca que cuando una
concentracion de 0.2 mM de Co?* es utilizada, se produjo una rapida generacion (hasta 5.30
mM) de este radical en los primeros 4.5 minutos de tratamiento, posteriormente su
produccion se detuvo para alcanzar un contenido cercano a 7.3 mM a los 10 min. Sin
embargo, este fendmeno no se observd para una concentracion de Co?* de 0.1 mM, donde se
produjo "OH continuamente hasta 11.3 mM. Ademas, cuando la concentracion de PMS se
redujo a 10 mM (Figura 7b), se observo que se produjo una alta concentracion de *OH (casi
11 mM) durante los primeros 2 minutos de reaccién, para que posteriormente ningun
incremento fuera logrado, esto de manera similar para ambas concentraciones de Co?" (es
decir, 0.1y 0.2 mM).

Comparando la alta concentracion de ‘OH producida con la concentracion de PMS
descompuesta, se observa que esta podria estar relacionada con las diferentes reacciones
propuestas para producir ‘OH en el sistema Co?*/PMS (Ecuacion 24-26). Esto debido a que,
nuestros resultados demuestran que la proporcion relativa de radicales sulfatos y ‘OH
producidos, dependera del contenido de Co?* con respecto a una concentracion de PMS dada.
En donde, se observa que la formacién del radical sulfato sera mas favorable que el *OH,
cuando se utilizan concentraciones de 15 mM de PMS y las concentraciones méas grandes de
Co?* (Es decir, 0.1y 0.2 mM).

Comparando los resultados con los obtenidos por Nie et al.[107], donde los autores sugirieron
que a un pH &cido, el radical libre predominante de la activacion térmica del persulfato es
S0;~, en comparacion con ‘OH con los nuestros, se confirma que existe un mismo
comportamiento para la reaccion Co**/PMS a 15 mM y 0.2 mM de PMS y Co?,
respectivamente. Debido a que el radical "“OH se produce en grandes concentraciones en los
primeros minutos, para posteriormente disminuirla al punto de ser despreciable. Ademas, se
puede observar que la reaccion Co**/PMS producird 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
concentracion maxima de 0.05 mM de radicales ‘OH fue generada después de 50 minutos
de reaccion, utilizando la reaccion Fenton usando una relacion molar de Fe?*/H,0, de 1:30.
Mientras que el sistema de Co?*/PMS usado en el presente trabajo, fue capaz de producir una
concentracion de "OH de casi 220 veces mayor usando 15 mM y 0.1 mM de PMS y Co?",
respectivamente (ver Figura 7a).

Cuando la concentracion de PMS se reduce a5 mM (Figura 7c¢), se muestra que la produccién
de "OH es mayor que la concentracion inicial de PMS, probablemente debido a los diferentes
valores estequiométricos de produccion de “OH descritos anteriormente (Ecuaciones 24-26).
Ademas, se observa que la generacion de “OH ocurre solo durante los primeros 15 minutos
de reaccion para todas las relaciones molares de Co?*/PMS analizadas. Estos resultados son
comparables a los informes anteriores de nuestro grupo de investigacion y otros autores, que
observaron la produccion rapida de "OH solo durante los primeros 15 minutos de reaccion
[25,106]. Se encontré que la concentracion inicial de PMS afectaba la generacion de "OH,
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porque para una concentracion inicial de PMS de >10 mM, la produccion de "OH apenas
supero los 10 mM. Sin embargo, cuando se usé una concentracion inicial de PMS inferior a
10 mM (es decir, 5 mM), la concentracion de "OH fue del mismo orden de magnitud para
una alta concentracion inicial de PMS (ver Figura 7c¢). La tendencia se relacion6 con las
reacciones de PMS con los subproductos de reaccion (por ejemplo, radicales sulfatos) porque
el exceso de PMS (es decir,> 10 mM) interfiere con la produccién de radicales “OH o
disminuye su tasa de generacion [28]. A partir de ello, se espera que la reaccion de PMS con
subproductos del proceso a bajas concentraciones iniciales de PMS sea menos probable.
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7.1.5. Degradacion de acetaminofén.

7.1.5.1.  Efecto de la relacion molar ACT/PMS.

Para evaluar el efecto de la relacion molar ACT/PMS en la eliminacion de una solucion ACT
estandar de 0.66 mM, diferentes valores de relacion molar ACT/PMS (1:23, 1:15y 1: 8) a
diferentes concentraciones iniciales de Co?* (0.05, 0.10 y 0.20 mM) fueron probadas.
Ademas, se realizo una prueba de control utilizando la relacion molar ACT/PMS 1:23 sin
Co?*, que logré una eliminacion de ACT del 22% después de los 10 minutos iniciales, pero
después de eso, no se observo reduccion en la concentracion de ACT. A pesar de su alto
potencial redox estandar (Eo= 2.51 V/SHE [28]), mientras que otros autores reportaron que
una baja degradacion de ACT sera obtenida solo con PMS [175].

La Figura 8a muestra los experimentos cuando se afiadieron 0.20 mM de Co?*, en los cuales
se logré una degradacion de ACT del 97% para todos los valores de relacion molar probados.
Cuando la concentracion 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 degradacion (97%), pero se observé
una disminucion significativa (casi 20%) en la degradacion, cuando la relacion molar
ACT/PMS de 1:8 fue utilizada. Comparando las Figuras 8a, b se muestra que para valores de
relacion molar ACT/PMS entre 1:23 y 1:15, el uso de 0.20 0 0.10 mM de Co?* no produjo
una diferencia significativa, lo cual destaca que el exceso de PMS no mejora la degradacion
de ACT, como algunos autores han informado [105,116].

Cuando se usd una concentracion inicial de Co?* de 0.05 mM (Figura 8c) combinada con una
relacion molar ACT/PMS 1:8, se logré la degradacion de ACT mas baja (62%). Comparando
las mismas condiciones experimentales ([PMS] =5 mM y [Co?'] = 0.05 mM) en las Figuras
8c y 5c¢ es notable que, aunque se logré un 55% de descomposicion de PMS, se observé una
baja degradacion 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 eliminacion de
ACT utilizando nanoparticulas de magnetita (FezO4) para la descomposicion de PMS [176].
Estos autores descubrieron que el sistema producia la concentracion mas alta de radicales
libres y eliminaba el 75% de ACT (concentracion inicial de ACT 0.076 mM), después de 120
minutos de tratamiento con 0.20 mM de PMS. La baja degradacién lograda para el sistema
Fe304/PMS puede estar relacionada con la pequefia 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 describié en otro articulo que utiliza 6xidos de hierro y cobre para catalizar la
descomposicion del persulfato [177]. En ese trabajo, se logré una degradacion del 90% de
ACT después de 40 minutos usando 2.2 mM de PMS y 0.3 g L™ de catalizador bimetalico
Fe203/Cu20. Nuestros resultados concuerdan con los reportados previamente, destacando la
alta eficiencia de la descomposicion de PMS usando sales de metales de transicion para la
degradacion de ACT.
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Figura 7. Degradacion de ACT utilizando (a) 0.20, (b) 0.10 y (c) 0.05 mM de Co*" y
diferentes valores de relacion molar ACT/PMS: (m) 1:23 sin cobalto, (A) 1:8, (¢) 1:15y (e)
1:23 a 25.0° C.
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7.1.5.2.  Efecto de la concentracion de cobalto.

La Figura 9 muestra las curvas de degradacion ACT normalizadas a diferentes
concentraciones iniciales de PMS y cobalto. En ausencia de cobalto (control), se observo que
la concentracion de ACT disminuia hasta 22% a 25% después de 30 minutos. La Figura 9a
muestra que para una concentracion inicial de PMS de 15 mM, la mejor degradacion de ACT
(> 99%) se logré usando 0.10 y 0.20 mM de Co?*. Sin embargo, cuando la concentracion
inicial de Co?* disminuy6 a 0.05 mM, la degradacion de ACT lograda usando 15 mM de
PMS fue del 80% durante el mismo periodo 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 mol2 mint) para [Co%"]o= 0.10 y 0.20 mM combinados
con 15 mM de PMS. En contraste, el valor de k” para 0.05 mM de Co?* fue la mitad (es decir,
0.0003 L2 mol2 mint) de los reportados para 0.10 y 0.20 mM a la misma concentracion
inicial de PMS (15 mM).

La Figura 9b muestra que cuando se combinaron 0.05 mM de Co?* con 10 mM de PMS, solo
se elimind el 60% de ACT después de 30 minutos de tratamiento, lo que significa que el
exceso de PMS (relacién molar de Co?*/PMS superior a 1:200) probablemente eliminara los
radicales libres y la degradacion de ACT disminuira. La baja degradacion de ACT para una
mayor relacion molar de Co?*/PMS (> 1:200), también se reflejo en el valor k’, que se
encontr6 que era 0.0003 y 0.0002 L2 mol 2 min™! para 15 mM (Co?*/PMS = 1:300) y 10 mM
(Co?*/PMS=1:200) de PMS, respectivamente.

Cuando se us6 la concentracion inicial de PMS mas baja (5 mM, Figura 9c), se observo un
efecto significativo en la concentracion inicial de Co?*, porque la concentracion 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
Co?*, respectivamente. Este aumento gradual en la degradacion de ACT se puede ver en la
Tabla 7, que muestra k’= 0.0015 L2 mol~2 min~! para 0.05 mM de Co?* aument6 1.3 veces
(0.002 L2 mol2 min™t) cuando se utilizd 0.10 mM de Co?* y aproximadamente, 2.5 veces
(0.005 L2 mol2 min™t) cuando se utilizd la concentracion mas grande de Co?* (es decir, 0.20
mM).
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Figura 8. Degradacion de ACT normalizada ([JACT]o= 0.66 mM) utilizando el sistema
Co?*/PMS con PMS (a) 15, (b) 10 y (c) 5 mM. [C0o?*]o: (m) 0.0, (A) 0.050, (¢) 0.10 y (e)
0.20 mM. Temperatura 25.0 ° C

Al comparar las Figuras 9c y 5c, es notable que se logré una descomposicion de PMS del
60% al 70% para todos los experimentos. Estos resultados sugieren que las bajas

33



concentraciones iniciales de PMS produjeron una reaccién secundaria que interfirié con la
generacion de radicales libres, dando como resultado diferentes valores de degradacion de
ACT, a pesar de que se logré casi la misma descomposicion de PMS para todos los
experimentos. Li et al. [178], propusieron que el paso limitante en el proceso de activacion
de PMS es la produccion de un complejo Co/PMS (Ecuacién 43). Una vez formado, el
complejo Co/PMS se puede describir, como se muestra en el lado izquierdo de la ecuacion
44, o descomposicion en iones radicales de sulfato, como se muestra en el lado derecho de la
ecuacion 44.

Co?* 4+ HSO; © CoSOs + H* (43)
CoSOs — CoO™* + SO~ (44)

La Figura 9 sugiere que se requiere una relacion molar minima de Co?*/PMS (es decir, 1:50)
para desencadenar una degradacion eficaz de ACT y si no se alcanza dicha relacion molar,
una produccion defectuosa de SO;~ también sera lograda. Segun lo informado por Aurioles-
Lopez et al. [172], el aumento de la concentracion de reactivo también afectd la eficiencia
del proceso porque tanto PMS como Co?* 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., Br7) con capacidades de eliminacion de radicales libres en el medio también
podria afectar gravemente la eficiencia del proceso.

7.15.3.  Efecto de la temperatura.

La Figura 10, muestra el efecto de la temperatura en el proceso de Co?*/PMS con las mejores
condiciones experimentales (10 y 0.10 mM de PMS y Co?", respectivamente). Se puede ver
que solo se logré una degradacion de ACT del 20% a 15.0 ° C, que es similar a la eliminacién
lograda por PMS sin un catalizador a 25,0 ° C (Figura 8). En contraste, la degradacion de
ACT aumento6 significativamente con el aumento de la temperatura, alcanzando 81, 98 y
100% a 20.0, 25.0y 30.0 ° C, respectivamente. Esta tendencia se ajusté utilizando la ecuacion
de Arrhenius, y la energia de activacion estimada (Ea) del proceso fue de 29.9 kJ mol™.
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Figura 9. Efecto de la temperatura sobre la descomposicion de ACT normalizada ([ACT]o=
0.660 mM) usando [PMS]o= 10 mM y [Co?*]o= 0.10 mM. Temperatura (e) 15.0, (m) 20.0,
(#)25.0y (A) 30.0°C.

Es interesante comparar la energia de activacion obtenida con resultados anteriormente
reportados. Por ejemplo, se inform6 que la Ea para la degradacion de ACT mediante la
activacion de persulfato con hierro con valencia cero fue de 36.1 kJ mol™ [179], que esta
dentro del mismo orden de magnitud que el valor encontrado para este estudio. Para la
degradacidn fotoelectroquimica de ACT utilizando TiO2 nanoporoso, se informé un valor de
Ea de 9,6 kJ mol™? [180], que es mas de tres veces menor, lo que sugiere que la temperatura
tuvo una mayor influencia en el proceso de Co?*/PMS. Por el contrario, el valor Ea, para
ACT fue tan alto como 89.7 kJ mol™ en estudios de cinética térmica [181], que es casi tres
veces el valor calculado para el sistema Co?*/PMS, destacando la reduccion significativa en
la barrera energética cuando los PAOs se utilizan para descomponer este tipo de estructura
quimica.

7.1.5.4.  Analisis de metodologia de superficie de respuesta (MSR).

Para confirmar los hallazgos en los datos experimentales y el modelo cinético, los resultados
obtenidos para la degradacion de ACT (0.66 mM) utilizando el proceso Co?*/PMS después
de 30 minutos de reaccion a 25.0° C, se procesaron a través de un disefio experimental
factorial multinivel, como se describe en la Tabla 8. Se obtuvo una determinacion lineal
bastante buena entre el modelo cinético y los datos de degradacion experimental (R?= 0.98).
El modelo explico el 84% de la variabilidad en la degradacion de ACT vy, por lo tanto, los
datos verificaron una distribucion normal. La Tabla 9 enumera los resultados de ANOVA del
modelo ajustado usando la ecuacion 45 a 25,0 ° C.

Tabla 8. Disefio experimental para pruebas quimicas.

Factor Nivel Concentracion (mM)

Co?* -1 0.05
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Tabla 9. Analisis de varianza (ANOVA).

Fuente Suma de cuadrados Df Cuadrado medio F Valor de P

A:Co? 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 anélisis de varianza (Tabla 9) y efectos de los valores (Figura 11), se determind que
ambos factores (PMS y Co?"), se encontraron significativos debido a que tuvieron un
comportamiento similar. Por medio del analisis de factores de efecto (Figura 11), observa
que la degradacion ACT alcanzada aumenté cuando el PMS y la concentracion de Co?*
aumentaron y una vez alcanzado el valor maximo, estos disminuyeron. Estos resultados
concuerdan con otros informes del pasado, donde el metal de transicion y el agente oxidante
muestran un aumento en la velocidad de reaccion a medida que la concentracion de los
reactivos aumenta, pero una vez que se alcanza un valor maximo, la velocidad de reaccion
tiende a disminuir debido al efecto de eliminacion por el exceso de metal de transicion y/o
oxidante[172].
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Figura 10. Efecto de los principales factores para la degradacién de acetaminofén.

De la ecuacidn 45, se desarroll6 la Figura 12 para resaltar que la degradacion de ACT
aument0 a medida que aumentaron las concentraciones de ambos reactivos, pero no se
observo degradacién de ACT adicional cuando se usaron concentraciones superiores a 10
mM de PMS y 0.10 mM de Co?". Las condiciones de reaccion optimizadas también se
evaluaron usando la Ecuacion 45y, segun el modelo, la mejor degradacion de ACT se puede
lograr utilizando 12.8 y 0.17 mM de PMS y Co?*, respectivamente. Estos hallazgos
concuerdan con los reportados previamente por Aurioles-Lopez et al. [172], quienes
encontraron que el exceso de oxidantes o metales de transicion tenian un efecto de barrido
una vez que se alcanzaba la tasa maxima.

%ACT = 5.34705 + 674.889[ACT], + 7.17295[PMS] — 2288.67[Co?*]?

(45)
+ 6.40461[Co?*][PMS] — 0.324781[PMS]?
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Figura 11. Gréafico de superficie de respuesta para degradacion de ACT frente a
concentraciones de PMS y Co?* a 25.0° C.

7.1.5.5.  Seguimiento de la reduccién de la demanda quimica de oxigeno.

Como se describié anteriormente, la degradacion de ACT mostré la misma tendencia y
degradacion (aproximadamente 97%) usando concentraciones iniciales de PMS y Co?* en el
rango de 15-10 mM y 0.20-0.10 mM, respectivamente. Para determinar si esto también
oxidaria la materia en solucion (ACT y subproductos), se monitored el contenido de la
demanda quimica de oxigeno (DQO) durante todo el proceso de degradacion. Las Figuras 13
y 14 se muestran la reduccion de ACT y DQO en la mezcla de reaccion usando las
concentraciones de reactivo mas altas y bajas ([PMS] = 15 mM; [Co?*] = 0.20 mM y [PMS]=
10 mM; [Co%*] = 0.10 mM, respectivamente).
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Figura 12. Degradacion de ACT por proceso de Co?*/PMS a () 15 mM PMS y 0.20 mM
Co*'y ()10 mM PMS y 0.10 mM Co?* a 25.0 ° C.

Aunque en la Figura 13 la degradacion de ACT fue la misma para ambas condiciones
experimentales (> 97%), en el caso de la descomposicion de DQO (Figura 14) alcanz6 casi
el 40% después de 30 minutos usando las condiciones experimentales mas altas ([PMS] = 15
mM; [Co?] = 0.20 mM). Sin embargo, cuando las condiciones bajas fueron utilizadas
([PMS]= 10 mM; [Co?'] = 0.10 mM), apenas se alcanzo el 20% de reduccion de DQO.
Ademas, comparando la descomposicion de PMS (Figura 5) con la reduccion de DQO
(Figura 14), se revel6 que el uso de 10 y 0.1 mM de PMS y Co?*, respectivamente,
descompuso 6 mM de PMS y degradé el 40% de DQO. Mientras que cuando se usaron las
concentraciones de reactivo mas altas (15 y 0.2 mM de PMS y Co?*, respectivamente), se
descompuso 10.5 mM de PMS y se alcanzd un 60% de reduccién de DQO. A partir de ello
se determina que a pesar de que diversas concentraciones de PMS y Co?* degraden mas del
90% del ACT, los radicales obtenidos a partir de la descomposicion del PMS de una baja
concentracion del oxidante (e.g., 10 mM), no seran suficientes para reducir de manera
considerable el DQO. Comparando estos resultados con trabajos previos de nuestro grupo de
investigacion [25], se observa que comportamiento similar se lograra para la degradacion de
diclofenaco, donde ha pesar de que él 99% del diclofenaco fue degradado, solo logré un 77%
de reduccion de DQO utilizando las concentraciones mas altas de Co?* y PMS ([PMS]o= 15
mM y [Co?*]o= 0.2 mM).
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Figura 13. Reduccion de DQO para ACT por proceso de Co?*/PMS a (m) 15 mM PMS y
0.20 mM Co?"y (e) 10 mM PMS y 0.10 mM Co?*.

7.1.5.6. Identificacién de subproductos de degradacion.

Varios autores han identificado los subproductos de oxidacion de ACT utilizando PAOs que
incorporan la accién oxidativa de *OH [177,182] (Dalmazio et al. 2008; Zhang et al. 2017).
Por ejemplo, se inform6 que al usar fotocatalisis por UV/didxido de titanio (TiO) para la
degradacion de ACT, la hidroquinona, el acetaminofén monohidroxilado y el acetaminofén
dihidroxidico son algunos de los subproductos iniciales debido a la sustitucion del *OH en el
anillo aromatico [182]. Ademas, se ha sugerido que la oxidacidn posterior a través de la
division del anillo aromatico genera acidos carboxilicos como acidos fumarico y malico,
como estructura finales antes de la mineralizacion a COx.

Para verificar los subproductos finales generados durante la oxidacion por el SO;~ en el
sistema Co?*/PMS, las soluciones tratadas se analizaron por HPLC de exclusion ionica. La
Figura 15 muestra la evolucién de los acidos malico y succinico, que se identificaron y
cuantificaron como subproductos de la degradacion de ACT, utilizando las mejores
condiciones experimentales ([PMS]=15 mM y [C0?']=0.20 mM). Se pueden observar
concentraciones muy bajas de ambos acidos acumulados, donde para el &cido malico un
méaximo de 0.020-0.025 mM de acido malico después de 10-20 min de tratamiento fue
producido, mientras que para el &cido succinico una concentracion de 0.025 mM después de
25 min de reaccion fue generado. Aunque el acido malico se acumuld durante casi 20 minutos
de una forma casi constante, después de 20 minutos de reaccion, este se degrado
drasticamente. Estos hallazgos mostraron que SO;~ produce la escision de los productos
aromaticos del ACT para generar los &cidos carboxilicos finales antes de la mineralizacion,
como se sugiere en el caso de "OH.
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Figura 14. Evolucién de los acidos carboxilicos generados durante los ensayos de
degradacion de ACT por el proceso de Co?*/PMS a [PMS]=15 mM y [C0%**]=0.20 mM:
acidos (o) malico y (m) succinico.

7.1.6. Degradacion de diclofenaco.

Dado que el diclofenaco (DCF) solo es soluble a pH 7, para los experimentos de degradacion
se utilizé un tampdn fosfato para no tener una variacion de pH que diera falsos positivos de
degradacion [183]. La Figura 16 representa la disminucion de la concentracion del DCF a
través del tiempo, usando una concentracion inicial de 0.314 mM de DCF, usando diferentes
concentraciones de PMS a una concentracion de 0.2 mM de Co?*. Primeramente, se realizo
un experimento control donde se agregd una concentracion de 15 mM de PMS a la solucién
de DCF, pero sin agregar el catalizador (es decir, Co?"), dicho experimento muestra una
disminucion del 25% de DCF después de 30 minutos de proceso. Esta eliminacién lenta se
relaciona con la oxidacion esperada del grupo amino de DCF por el PMS (Webb y
Seneviratne®; [184]).

Para los experimentos en los que se adiciond una concentracion de 0.2 m M de Co?*(Figura
16), se destaca una eliminacion muy rapida del farmaco en presencia del catalizador al utilizar
una concentracion de 10 mM de PMS, esto debido a que se logra el 99% de degradacion a
los 30 minutos. En la Figura 16 se puede observar como hay un aumento en la velocidad de
degradacion cuando pasa de 5 a 10 mM de PMS, pero cuando este aumenta de 10 a 15 mM
una disminucion en la velocidad de reaccion es observada, lo que indica que un exceso de
PMS caus6 una inhibicion del proceso. Este comportamiento concuerda con los resultados
informados para el tratamiento de atrazina con Co?*/PMS [105], quien concluyd que el alto
contenido de PMS actuaba como eliminador de radicales libres.
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Figura 15. Degradacién de diclofenaco (DCF) ([DCF]Jo= 0.314 mM) por el sistema
Co?*/PMS con una concentracion de Co?* de 0.2 mM vy diferentes concentraciones de PMS:
(A) 0.0, (¢) 5.0mM, (m) 20 MMy () 15 mM.

Para observar si esta tendencia se repetia cuando diferentes concentraciones de PMS son
utilizadas, experimentos adicionales utilizando diferentes concentraciones iniciales de Co?*
y PMS fueron realizados (Figura 17). La Figura 17 muestra la eliminacién de DCF utilizando
diferentes concentraciones de PMS (10 y 15 mM) y Co?* (0.1 0 0.2 mM). Como puede
observarse, las altas concentraciones de Co?* (es decir, 0.2 mM) fueron las que mayor
descomposicion del farmaco alcanzaron, resaltando que las mejores condiciones
experimentales se obtuvieron a una concentracion de 10 y 0.2 mM de PMS y Co?,
respectivamente.

HSO: + S0;~ — SO~ + 503~ + H* (46)
Co?** +50;” - Co3* + S0%~ (47)
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Figura 16. Degradacion de DCF ([DCF]o=0.314 mM) usando el sistema Co2+/PMS bajo las
siguientes condiciones: (e) [PMS]=15 mM y [C0%**]=0.2 mM, (m) [PMS]=15 mM y [Co?*]=
0.1 mM, (o) [PMS]=10 mM, [C0%"]=0.2 mM, (o) [PMS]=10 mM, [C0?*']=0.1 mM y (A)
[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 degradacién de DCF (Tabla
10). La Tabla 10 resume los valores de k y k™ para la relacion de concentracion de Co?*/PMS
y su capacidad para degradar DCF, junto con su correspondiente R?, determinado para todos
los experimentos realizados. Se puede ver que una alta variabilidad de los valores de R? (0.95-
0.99) fueron obtenidos para k', tal como se observé 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
descripcion de los resultados cinéticos. Sin embargo, una discusion comparativa de los
valores de k” puede ser una buena aproximacion cuando no se tiene los valores de
descomposicion del PMS.

En la Tabla 10 se muestra que a una concentracion de 0.2 mM de Co?*, el exceso de PMS (es
decir, 15 mM) generara un disminucion de un orden de magnitud del valor de k™", en
comparacion con los experimentos a 10 mM (0.00049 y 0.0131 L2 mol? min?,
respectivamente), mostrando que el exceso de PMS generard una reaccion, en la cual el
radical SO;~ reaccionaran con el PMS para formar el radical SO:~, el cual al poseer un menor
potencial de oxidacion generara una menor degradacién de DCF (Ecuacion 46) [185]. Sin
embargo, cuando la concentracion de Co?* 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 reaccion parasitas de la interaccion del
Co?* con el SO;~, ya que, el Co?" atrapara el radical SO;~ para convertirlo en un ion sulfato
(Ecuacion 47) [119,186].
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Tabla 10. Constantes de velocidad y su correspondiente coeficiente de determinacion, para
la degradacion de DCF por el sistema Co?*/PMS a diferentes condiciones experimentales.

[Co**] [PMS] Relacion molar k ) k™ R?

(mM) (mM)  Co®/PMS (min?) (L2 mol? min')
0.2 15 1:75 0.113 0.956 4.90x10 0.982
0.1 15 1:150 0.138 0.969 3.91x10° 0.978
0.05 15 1:300 0.078 0.957 2.88x107° 0.975
0.2 10 1:50 0.168 0.949 1.31x107? 0.998
0.1 10 1:100 0.136 0.990 8.47x107 0.998
0.05 10 1:200 0.079 0.963 5.21x10° 0.997

Los resultados antes mencionados concuerdan con los reportados por otros autores que
mencionaron la importancia de la concentracion de Co?* en el sistema Co?*/PMS
[105,108,116], pero no estan de acuerdo con la suposicion de otros autores que presuponian
que a una alta concentracion de oxidante, la mayor concentracion de Co?* generara el mayor
porcentaje de degradacién de contaminantes organicos. Ademas, el modelo cinético de Chen
et al. [186], muestra que se debe controlar la concentracion de Co?*, 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 relacion Co**/PMS present6 un fenémeno
de inhibicion durante el proceso de oxidacion de DCF, si la relacion (Co?*/PMS) es mayor
que 1:200; pero para valores entre 1:50 y 1:150, no hay una diferencia significativa en la
eliminacién de DCF (p = 0.0001). Esto esta de acuerdo con el trabajo de Ji et al. [105], donde
los autores no observaron cambios importantes en la degradacién de tetrabromobisfenol A
para las relaciones molares entre 1:120 y 1:160 de Co?*/PMS.

7.1.6.1.  Seguimiento de la reduccion de la demanda quimica de oxigeno.

La Figura 18 muestra la disminucion de la DQO después de 30 minutos de reaccion a las
mejores condiciones experimentales obtenidas (10 y 0.2 mM de PMS y Co?,
respectivamente) y a las condiciones experimentales mas altas (15y 0.2 mM de PMS y Co?*,
respectivamente). Se encontré que, a las mejores condiciones experimentales, 77% de
eliminacién de DQO fue logrado, mientras que, a las mas 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 degradacion del DCF.
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Figura 17. Desintegracion de DQO utilizando el sistema Co?*/PMS a las siguientes
condiciones: (e) [PMS]=15 mM, [C0%"]=0.2 mM y (m) [PMS]=10 mM, [C0?*]=0.2 mM.

Los porcentajes de descomposicion de DQO obtenidos para la solucion de DCF por el
sistema Co?*/PMS son consistentes con los obtenidos por Pérez-Estrada et al. [144], quienes
informaron una reduccién de DQO del 40.4% después de 30 minutos de tratamiento con foto-
Fenton de una solucién de droga similar. Teniendo en cuenta que el proceso foto-Fenton
implica la generacion de altas concentraciones de ‘OH, esto sugiere que en el sistema
Co?/PMS, el radical SO;~ juega un papel importante en la eliminacion de DCF,
independiente de la oxidacion llevada a cabo por el radical "OH.

7.1.6.2. ldentificacion de subproductos de degradacion.

Como se muestra en la Figura 19a, el cromatograma de HPLC de DCF 0.314 mM mostré un
pico bien definido en el tiempo de retencion de 11.4 min. La Figura 19b evidencia que
después de 30 minutos de reaccion con 10 y 0.2 mM de PMS y Co?, respectivamente. El
pico de DCF se redujo significativamente (> 98%); de acuerdo con los datos de la Figura 16.
Ademas, se pueden observar otros picos en un tiempo mas corto, que pueden estar
relacionados con productos aromaticos formados a partir del proceso de oxidacion de DCF,
asi como con &cidos carboxilicos finales [144,187,188].
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Figura 18. Cromatograma de HPLC de fase inversa para (a) DCF 0.314 mM vy (b) después

de 30 minutos de reaccion de DCF 0.314 mM con 10 y 0.2 mM de PMS y Co?,
respectivamente.

Para la identificacion de la formacion de &cidos carboxilicos alifaticos lineales cortos se
utilizé HPLC de exclusidn ionica, y las mejores condiciones experimentales (0.314, 10y 0.2
mM de DCF, PMS y Co?*, respectivamente). A partir de esta técnica, solo se detect6 un pico
de adsorcion fuerte a los 6.9 minutos, que se identifico como acido oxalico. Estos resultados
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proponen que otros subproductos que son mas recalcitrantes que los acidos carboxilicos
persisten en la solucion hasta el final de la catélisis [189].
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Figura 19. Produccion y degradacion de acido oxalico detectado durante la degradacién de
0.314 mM DCEF por el sistema Co?*/PMS con [PMS]=10 mM y [C0?*]=0.2 mM.

La Figura 20 destaca una generacion rapida de acido oxalico durante los primeros 5 minutos
de tratamiento, luego alcanza una concentracion casi constante cerca de 12 mg L™ durante
los siguientes 20 minutos de reaccion. Esto sugiere que después de una rapida destruccién
inicial del farmaco, este produce una alta concentracion de &cido oxalico (18 mg L), este
subproducto final se genera y destruye practicamente a la misma velocidad durante hasta 30
minutos de tratamiento, lo que muestra una casi constante concentracion. Estos hallazgos
evidencian la formacion de subproductos altamente persistentes al ataque de los radicales
libres (SO;~ y "OH), aun mas recalcitrantes que el &cido oxalico, lo que evita la
mineralizacion total de DCF. Un balance de masa del acido oxalico final acumulado a los 30
min (10 mg L) indica que solo contribuye 6.22% a la solucién final de DQO de 85.63 mg
L (Figura 18); por lo tanto, el resto de la DQO, como ya se mencion6 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, descomposicion de PMS, concentracion producida de persulfato y radical “OH) y como
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es que estos factores afectan la degradacion de acetaminofén y diclofenaco, se procedié a
usar el sistema Co/PMS es fase heterogénea.

Para los experimentos en fase heterogénea, se utiliz6 como fuente de cobalto el 6xido Co3Osa,
con él cual se determind descomposicion de PMS, concentracion producida de persulfato y
radical ‘OH y degradacion de acetaminofén. Todo ello, para identificar las principales
reacciones en la fase heterogénea y realizar asi, una comparacion sistematica de como el
cambio de fase afecta al sistema Co/PMS.

7.2.1. Caracterizacion del oxido de cobalto C03Oa.

La Figura 21 muestra el analisis de difraccién de potencia de rayos X (DRX) del 6xido de
cobalto generado. La fase cristalina del Co3Og4 sintetizado se determind usando patrones DRX
de angulo amplio. Se pueden observar ocho picos de difraccion en 20 = 18.96, 31.27, 36.85,
38.59, 44.83, 55.69, 59.38 y 65.26° indexados como (111),(220),(311),(222),(422),
(511)y (4 00), dichos angulos se relacionan con la difraccién caracteristica de espinela
cUbica centrada en la cara para CozOa (grupo espacial Fd3m) [190]. No se encontraron rastros
de otras fases o impurezas en el patrén DRX. El tamafio aparente del cristal se estimé en 12
nm a partir de las sefiales DRX, utilizando la ecuacion de Debye-Scherrer modificada [191].
El tamafio aparente cristalino se encontrd ser del mismo orden de magnitud previamente
reportado para materiales de Co3O4 mesoporosos ordenados [192,193].
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Figura 20. Anélisis DRX de CoO y C030sa.

Las Figuras 22a y 22b muestran las imagenes SEM de la morfologia de Co3z04 donde se
muestra una estructura porosa con tamarios de poro en el rango de 0.17-0.43 um (Figura 22c).
El analisis de espectroscopia de rayos X con dispersion de energia (Figura 22d) muestra
claramente que el material poroso de Co30;4 sintetizado esta compuesto de Co y O y esta 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 solucién de carbonato de sodio utilizada en
las primeras etapas de la sintesis.

La porosidad en la morfologia del material podria estar relacionada con la liberacién de iones
de carbonato en medios alcalinos que inician la precipitacion de Co?*, como lo sugieren Liu
et al. [193]. Estos autores también propusieron que este proceso de precipitacion homogéneo
y controlable era capaz de generar el lento crecimiento de cristales del material y las hojas
de Co030s observadas despues del tratamiento térmico, que se atribuyen a la liberacién
sucesiva de H.O y CO2 del precursor de cobalto durante el proceso de descomposicion
térmico.

Figura 21. Imagen de microscopio electrénico de barrido de Co30s a diferentes
magnificaciones (a) 10 um, (b) 2 um y (c) 1 pm, (d) composicion elemental utilizando
espectroscopia de rayos X de dispersion de energia.

7.2.2. Sequimiento de la descomposicién de PMS.
La Figura 23 muestra el efecto de la carga de Coz04 Yy la concentracion inicial de PMS sobre
la descomposicion de PMS. Las curvas de descomposicion a una alta concentracion inicial
de PMS (5 mM) combinada con 0.1 y 0.2 g L™ de CoszO4 (Figura 23a) no mostraron

49



diferencias significativas y lograron la misma descomposicion de PMS (70%). Cuando se
usaron 0.05 g L de CosO4 (Figura 23a), la descomposicion de PMS disminuy615%. Esto
muestra que a una concentracion inicial de PMS de 5 mM, las cargas de CosO4 mayores a
0.1 g L! no generan ninguna mejora en la descomposicion del PMS. Sin embargo, si se
agregan 0.05 g L o menos de CosOas, se produce una reduccion significativa en la
descomposicion de PMS.

La reduccion de la concentracion inicial de PMS a 3 mM (Figura 23b) logré una
descomposicion de PMS del 80% utilizando una alta carga de CosO4 (0.2 g L™1). Sin embargo,
el uso de cargas de CozO4 de 0.1y 0.05 g L™ disminuy6 la descomposicion del PMS en un
10% en ambos casos. Estos resultados sugieren que para 3 mM de PMS, la carga minima de
Co304 requerida es 0.1 g L™ para lograr una descomposicion de PMS del 70% o maés.

Las Figuras 23a y 23b muestran que, la concentracion inicial de PMS tuvo un efecto
significativo sobre la velocidad de descomposicion. Cuando se usé la carga mas alta de Co304
([Co304] = 0.2 g L), los experimentos usando una concentracion inicial de PMS de 5 mM
lograron un 10% menos de descomposicion de PMS que usando una concentracion inicial de
PMS de 3 mM. Ademas, se logré una descomposicion de PMS del 70% o maés usando altas
concentraciones de PMS (5 mM) combinadas con 0.1 g L™ de Co304. Cuando se us6 una
concentracion inicial de PMS de 3 mM, se requirieron al menos 0.2 g L™ de Cosz04 para
lograr la misma descomposicién de PMS. El uso de la concentracion de PMS inicial mas baja
(1 mM, Figura 23c) logr6 el mismo porcentaje de PMS que el uso de una concentracion de
PMS inicial de 3 mM (Figura 23b). Estos resultados sugieren que una concentracion inicial
de PMS menor o igual a 3 mM genera una reduccién significativa en la descomposicion del
PMS para cargas de CoszO4 por debajo de 0.2 g L™, pero no hay una diferencia significativa
usando 0.1 0 0.05 g L de Co3Oa.
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7.2.3. Modelo cinético de la descomposicion del PMS.

Aunque la descomposicién de PMS se ha utilizado para la degradacion de contaminantes
organicos [28], hay muy pocos informes disponibles sobre la cinética de descomposicion de
PMS [25,192,194]. A partir de estos informes, la mayoria de los autores ajustaron la
descomposicion de PMS utilizando una cinética de pseudo primer orden. Se ha sugerido que
la descomposicion de PMS con cobalto disuelto (Co?*) se produce en dos reacciones
principales (Ecuaciones 27 y 28) [28]. Cuando esta dos se combinan, se puede obtener una
reaccion global que muestra la descomposicion de PMS y la generacion de radicales libres a
base de azufre en fase heterogénea (Ecuacion 48).

Co + 2HSO; — Co + SO;™ + SOy™ + H* + “OH (48)

El conjunto de datos experimental obtenido para la descomposicién de PMS con C0304 se
utilizé para ajustar una cinética de pseudo primer orden para comparar con informes
anteriores [25,194]. En la mayoria de los casos, se logré un coeficiente de determinacion
superior a 0.95 cuando se utilizé el modelo cinético de pseudo-primer orden, lo que confirma
que la descomposicion del PMS con Co304 puede ajustarse bastante utilizando este modelo
cinético. Sin embargo, encontramos un mejor ajuste (R?> 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 produccién insignificante del radical hidroxilo cuando se
probo el proceso Coz04/PMS (es decir, 0.5 mM). Debido a que la produccién de "OH no se
incluye en el modelo cinético, la descomposicion de PMS se puede usar como una forma
indirecta de medir los radicales basados en azufre (SO;~ y SO:™). Se agregaron coeficientes
molares para los radicales libres a base de azufre (SO;~ y SO:<™) al modelo (Ecuacion 49) y
el balance de masa para cada especie de radicales libres a base de azufre se incluy6 utilizando
Ecuaciones 50 y 51.

Co+ 2HSO: - Co + aS0;~ + bSOz~ + H" + "OH (49)
[S0:7] = [HSO5]o — a[HSO5] (50)
[SO5™] = [HSO5]o — b[HSO5] (51)

Basado en la Ecuacion 49, la descomposicion de PMS puede describirse como una cinética
de segundo orden (Ecuacién 52) y la Ecuacion 53 fue producida combinando las Ecuaciones
50-52. Entonces, la Ecuacién 53 se resolvid para generar un modelo cinético que era capaz
de determinar la relacion molar de los radicales libres basados en azufre generados (Ecuacién
54).

——d[H;tOS_] = k[S0;71[S057] (52)
——d[H;tOS_] = k([HSO3 ], — a[HSO5])([HSO5 ], — b[HSOZ)) (53)

1 (_ln ([Hso;]0 — a[HSOZ] ) i <[H505‘]0 — b[HSOZ] )) e (54)

[HSO5 ]o(a — b) [HSO05]o(1 —a) [HSO05]o(1 = b)
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El modelo cinético se probd ajustando los datos experimentales de descomposicion de PMS
usando la Ecuacion 54 a diferentes valores de relacion molar a/b para determinar el valor mas
alto del coeficiente de determinacion (R?). La Figura 24 muestra los valores de R? obtenidos
para la descomposicion de PMS de los ensayos experimentales usando las diferentes
condiciones de PMS/Co30. probadas y los valores propuestos de la relacion molar a/b. Como
se muestra en la Figura 24 los valores de R? fueron los mas altos a medida que la relacion a/b
se acercé a 1:1 y disminuyeron para cualquier otro valor (R? <0.9), lo que sugiere que ambos
radicales libres se producen con una relacion de 1:1, como se muestra en la Ecuacion 48. El
modelo también sugiere que la descomposicion de PMS con Co304 sigue una cinética de
segundo orden, en la que ambos radicales libres basados en azufre se producen por igual
(Ecuacion 55).

d[HSO;
_d1HS05] ” s]_ yiusozye (55)

o
©
a1

Coeficiente de determinacion, R?
o
\‘
ol

Relacién molar a/b

Figura 23. Valores de coeficiente de determinacion obtenidos a diferentes valores de relacion
molar a/b, asi como concentraciones iniciales de PMS y cargas de Co304. pH = 6 y
temperatura=25°C.

Usando el modelo cinético de segundo orden, la constante cinética (k) para todas las
condiciones experimentales para el proceso Co304/PMS se estimaron y se muestran en la
Tabla 11. Como se muestra, para experimentos con 0.2 g L de Co3O4 en diferentes PMS
concentraciones iniciales (1, 3 y 5 mM), el valor de k aumentd al menos 3 veces cada vez
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que la concentracion inicial de PMS disminuyé de 5a3 a1 mM (0.017, 0.048 y 0.167 mM~
L min, respectivamente). Se observo la misma tendencia en el valor k para 0.1 g L™ C0304
a medida que disminuia la concentracion inicial de PMS. Sin embargo, en estas condiciones,
el valor de k aumentd 2.1 veces cada vez (0.013, 0.028 y 0.063 mM! min, respectivamente).
Ambos casos respaldan la sugerencia de que la descomposicion inicial del PMS afecta la
descomposicion del PMS. Se observé una tendencia completamente diferente para los
experimentos que utilizan 0.05 g L™ de CosOa: cuando la concentracion inicial de PMS
disminuy6 de 5 a 3 mM, el valor de k aumenté 1.5 veces (0.008 y 0.012 mM™ min?,
respectivamente), pero cuando la concentracion inicial de PMS fue de 1 mM, el valor de k
fue 4.2 veces mayor (0.053 mM* min™). Estos resultados sugieren que la reaccion cinética
esta altamente relacionada con el area de superficie total de CosO4 disponible en suspension,
pero se necesita mas investigacion para confirmar esta teoria.

Tabla 11. Valores de constantes de velocidad (cinética de segundo orden) para la
descomposicion de PMS con Co304 a diferentes concentraciones iniciales de PMS y cargas
de C030s..

[PMS]o, mM [C0304]0, g L k, nM* min R?
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. Degradacion de acetaminofén.

La Figura 25 muestra la degradacion de ACT a diferentes concentraciones de PMS y Co30..
Usando una concentracion inicial de PMS de 5 mM (Figura 25a), se logré una degradacion
de ACT del 99% usando 0.1y 0.2 g L™ de Co304. Cuando la carga de Co304 disminuyo a
0.05 g L, se logrd casi un 20% menos de degradacion de ACT (80%), lo que sugiere que la
degradacion de ACT no mejora para cargas de CosO4 superiores a 0.1 g L™ para altas
concentraciones iniciales de PMS (5 mM). Sin embargo, si la carga de Co304 caea0.05g L"
! laeficiencia de la reaccion disminuye significativamente. Estos resultados estan de acuerdo
con los reportados por Tan et al. [195], quienes encontraron que cuando se usa PMS como
oxidante, no se observd mejoria en la degradacion de ACT cuando las concentraciones de
oxido de metal (por ejemplo, MnFe,O4 y CoFe;0a) fueron superiores a 0.2 g L. Sugirieron
que un exceso en la concentracion de 6xido (> 0.2 g L) a una alta concentracion de PMS (5
mM) produjo una reaccion secundaria en la que el 6xido reaccion6 con los radicales libres y
disminuyé la degradacién de ACT.
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Figura 24. Degradacion ACT normalizada por el sistema Co304/PMS a diferentes
concentraciones de PMS de a) 5, b) 3y ¢) 1 mM y cargas de Co3O4 de (e) 0.05, (m) 0.1y (¢)
0.2g Lt [ACT]0=0.66 mM, pH = 6 y temperatura = 25°C.

También se utilizé un modelo cinético de segundo orden para la descomposicion de PMS y
la degradacion de ACT (Tabla 12). La Tabla 12 muestra que, en experimentos de
concentracion inicial de PMS 1 mM, se agregd una leyenda N/A (No ajustada), porque todos
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estos experimentos tienen valores de R? inferiores a 0.8. Ademas, muestra que los valores de
k obtenidos para cargas de CozOs de 0.1y 0.2 g Lt resultaron en una diferencia de menos
del 8% (0.0566 y 0.0668 mM™ min?, respectivamente), lo que no puede considerarse
significativo. Cuando se usaron 0.05 g L™ de Co3Osa, el valor kact disminuy6 en mas de la
mitad (0.0246 mM™ min?), confirmando que hay una reduccién significativa en el
rendimiento cuando se usan menos de 0.1 g L™ de C030s4.

Tabla 12. Cinética de segundo orden para la degradacién de ACT a diferentes
concentraciones iniciales de PMS y cargas de C030a.

[PMS]o, mM [C0304]0, g L Kact, MM min R?
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=Ningun modelo cinético se ajusta a estas condiciones.

La Figura 25b muestra la degradacién de ACT cuando la concentracion inicial de PMS se
redujo a 3 mM. Como se muestra, se logré una degradacién de ACT superior al 99% después
de 10 minutos usando 0.2 g L de Co304. Sin embargo, cuando la carga de Co3O4 fue de 0.1
g L, se observé una disminucion significativa en la eficiencia de degradacion de ACT, lo
que demuestra que lograr 99% de degradacién de ACT tomé 30 minutos en lugar de 10
minutos en estas condiciones, como se muestra cuando 0.2 g L™ de Co304 fue utilizado. La
comparacion de las Figuras 25a y 25b muestra que se produjo una mayor degradacién de
ACT al disminuir la concentracion inicial de PMS, destacando el exceso de efecto eliminador
de PMS [26,28].

La Figura 25¢c muestra que a una concentracion inicial de PMS de 1 mM, la degradacion de
ACT maés alta del 60% se logré usando 0.1 0 0.2 g L de Co304. Estos resultados sugieren
que para lograr una degradacion de ACT del 99%, se debe utilizar una relacion molar
PMS/ACT de al menos 2:1 (Figura 25b).

7.2.5. ldentificacion de intermediarios.
La Figura 26 muestra la produccién y degradacion de algunos acidos carboxilicos (e.g.,
Acidos malico y succinico) durante la degradacion de ACT por el proceso Co304/PMS en las
mejores condiciones experimentales ([PMS]=3 mM y [Cos04] = 0.2 g L™Y). Se muestra que
se produjeron 0.025 mM de &cido malico durante los primeros 5 minutos de reaccién, y luego
se mantuvo una concentracion similar durante 20 minutos, para posteriormente degradarse
casi por completo en los ultimos cinco minutos del proceso. Ademas, se generaron 0.025 mM
de acido succinico después de 25 minutos de reaccion, que permanecieron hasta que se
detuvo el ensayo después de 30 minutos. Estos resultados sugieren que se generaron
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estructuras quimicas mas simples después de la degradacion de ACT que podrian ser
mineralizadas y facilmente 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 degradacion de ACT utilizando el proceso electro-Fenton. Descubrieron
que se producian varios acidos carboxilicos después de 60 minutos (por ejemplo, &cidos
maleico, oxalico y férmico), lo que sugiere que para el proceso electro-Fenton, la produccion
de &cidos carboxilicos después de la degradacion de ACT por radicales libres a base de
oxigeno (por ejemplo, ‘OH) los procesos requirieron 60 minutos de reaccion. Para el sistema
C0304/PMS, un proceso de radicales libres a base de azufre (es decir, SO;~ y SO:7), solo se
necesitaron 5 minutos de reaccion para producir acidos carboxilicos (es decir, acidos malico
y succinico), destacando el mayor poder de oxidacion de los radicales libres basados en
azufre en comparacion con los radicales libres basados en oxigeno.

0.030 -
=

E 0.025
8 0.020
30015
0.010

‘5 0.005
<

dos car

c

0.000 . . . .
0 5 10 15 20 25 30
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Figura 25. Evolucion del acido carboxilico a partir de la degradacion de ACT por el proceso
C0304/PMS: (e) acido malico y (m) é&cido succinico. [ACT]o=0.66 mM, pH = 6 vy
temperatura=25°C.

Los subproductos de reaccion identificados fueron: (1) N-(3,4-dihidroxilfenil) acetamida, (2)
4-aminofenol, (3) benceno-1,4-diol y (5) 3,4-dihiddroxibenceno- Acido 1-sulfénico. La
Figura 27 muestra una ruta de degradacion de ACT sugerida para el proceso Co304/PMS
basada en los subproductos de reaccion identificados. En la ruta propuesta en la Figura 27,
los subproductos generados por la insercion de sulfato se destacan porque muestra una ruta
de oxidacion ACT explicita y posible por radicales libres basados en azufre.

Para la oxidacion de ACT por radicales basados en oxigeno y azufre, la via 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 oxidara para producir
(1) o los radicales hidroxilos llevaran a cabo una reaccion de sustitucion en C-1 de la
liberacion del anillo de benceno el grupo férmico y amino para generar subproductos (3).
Hemos identificado ambos subproductos (por ejemplo, (1) y (3)) lo que sugiere que algunas
vias de degradacion pueden involucrar radicales hidroxilos. Cuando estdn involucrados
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radicales a base de azufre, Zhang et al. [177] propusieron que se liberara acido formico del
grupo amino seguido de una ruptura del anillo de benceno para generar acidos carboxilicos
y aminas. Sin embargo, en su estudio no identificaron subproductos con insercion de sulfato,
que pudimos identificar como se muestra en la Figura 27.

Para la oxidacion de ACT por radicales basados en azufre, la Figura 27 muestra que después
de la sustitucion en el grupo amida y la liberacion de derivados de &cido 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 oxidacion de (4) por los
radicales "OH para producir (5). No se identifico ninguna estructura organica lineal que
incluyera grupos sulfato unidos, pero se propone que (3) o (5) produciran acidos carboxilicos
(6) y (7) después de varios pasos de oxidacién, ya que ambos subproductos se cuantificaron
como se muestra en Figura 26, pero se requiere mas investigacion para probar esta teoria.
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7.3. Comparacion de fase homogénea y heterogénea.

7.3.1. Seguimiento de la descomposicion de PMS.

La Figura 28 muestra como se produce la descomposicion de PMS para el proceso Co/PMS
en las fases homogéneas y heterogéneas utilizando una concentracion inicial de PMS de 5
mM. Para la fase homogénea (Figura 28a), se logré una descomposicion lenta de PMS a la
concentracion de Co?* mas alta probada (0.2 mM) y se necesitd un tiempo de reaccion de 30
minutos para lograr >99% de descomposicion de PMS. Cuando se usaron concentraciones
iniciales de Co?* mas bajas (0.1 y 0.05 mM), se logré una descomposicion >99% de PMS
para ambas concentraciones de cobalto después de solo 20 minutos de tiempo de reaccion.

La disminucion en la tasa de descomposicion del PMS a una alta concentracion de cobalto
puede explicarse por la aparicion 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 Co?* (Ecuacion 47) y compiten con el PMS, porque los
iones Co®" generados son menos efectivos para la descomposicion del PMS que los iones
Co?* [28].

Nuestro grupo de investigacion informo de la produccion y descomposicion de persulfato a
bajo PMS y altas concentraciones de cobalto (es decir, 5y 0.2 mM, respectivamente) [25].
Cuando se forman radicales SO:~, su reaccion de terminacion produce una cantidad
significativa de persulfato (1.8 mM) [28], que reacciona con los iones Co?* para producir
radicales sulfato (Ecuacion 47). Sin embargo, el persulfato no reacciona con iones Co®*
[108,171,197] no produce reduccion de cobalto (es decir, Co®* a Co?"), lo que contribuye
significativamente a reducir la tasa de descomposicion del PMS.

Para la fase heterogénea, la Figura 28b muestra una disminucién significativa en la
descomposicion de PMS. En las mejores condiciones experimentales ([Co304] =0.2 g L),
solo se logré un 70% de descomposicion de PMS después de 30 minutos. La disminucion en
la descomposicion de PMS durante los procesos heterogéneos probablemente esta
relacionada con la reduccion de Co?* disponible en el sistema. Se ha informado que el Co304
posee una estructura normal de cristal de espinela basada en una estructura cubica mas
compacta de iones de 6xido, en la que los iones Co?* ocupan los sitios tetraédricos 8 A y los
iones Co® ocupan los sitios octaédricos 16-B [191]. Los dos iones diferentes en la estructura
cristalina reaccionan a velocidades diferentes durante la descomposicion del PMS, a
diferencia de la reaccion homogénea durante la cual todo el cobalto inicialmente en la mezcla
de reaccion es Co?* [28]. Para que se produzca la descomposicion del PMS, se necesita
hidrdlisis de iones Co?* para generar hidroxido de cobalto [28]. Para Co3Os, esto solo puede
ocurrir cuando el pH esta por debajo de su valor de punto isoeléctrico (es decir, <6.3), porque
el area de superficie interactGa con los protones (H*) en estas condiciones, lo que permite la
formacion de hidrdoxido de cobalto (Ecuacion 56) [198]. En nuestro trabajo, los experimentos
de descomposicion de PMS se realizaron a un pH de 6, permitiendo la formacion de hidroxilo
de cobalto en los sitios disponibles de =Co?" y promoviendo la descomposicion de PMS. Sin
embargo, debido a la cantidad restringida de sitios =Co?* en la estructura de Co3O4, una vez
que todos se oxidan a =Co°*, la tasa de descomposicion del PMS disminuye, lo que crea la
reduccion de PMS que se muestra en la Figura 28b.
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= Co0 + H* - CoOH* (56)
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Figura 27. Catalisis de PMS en a) fases homogéneas (abiertas) y b) heterogéneas (cerradas),
utilizando una concentracion de PMS de 5 mM vy diferentes cargas de C0zO4 de (¢) 0.05, (m)
0.1y (e) 0.2 g L't y concentraciones de Co?" de () 0.05, (1) 0.1 y (0) 0.2 mM. pH =6y
temperatura = 25°C.

7.3.2. Seguimiento de produccidn del radical hidroxilo.
La Figura 29a muestra que la produccion de "‘OH en la fase homogenea es mayor que la
concentracion inicial de PMS, probablemente debido a los diferentes valores
estequiométricos de la produccién de *OH descritos anteriormente. También observamos que
la generacién de *OH ocurre solo durante los primeros 15 minutos de reaccion para todas las
relaciones molares de Co?*/PMS analizadas. Estos resultados son comparables a los informes
anteriores de nuestro grupo de investigacién y otros autores, que observaron la produccion
rapida de *OH solo durante los primeros 15 minutos de reaccion [25,106]. Se encontrd que la
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concentracion inicial de PMS afectaba la generacién de *OH, porgue para una concentracion
inicial de PMS de >10 mM, la produccion de *OH no superd los 10 mM. Cuando se usé una
concentracion inicial de PMS inferior a 10 mM (es decir, 5 mM), la concentracion de ‘OH
fue del mismo orden de magnitud que el uso de una alta concentracion inicial de PMS (ver
Figura 29a). La tendencia se relaciond con las reacciones PMS con los subproductos de
reaccion (por ejemplo, radical sulfato) porque el exceso de PMS (es decir,> 10 mM) interfiere
con la produccién de radicales "OH o disminuye su tasa de generacién [28]. Se espera que la
reaccion de PMS con subproductos del proceso a bajas concentraciones iniciales de PMS sea
menos probable.

Cuando se us6 un 6xido de cobalto para la descomposicion del PMS (Figura 29b), hubo una
disminucion significativa en la producciéon de radicales ‘OH (méas de dos drdenes de
magnitud). Usando las cargas de CozO4 mas altas (0.1y 0.2 g L), solo se logrd la generacion
de *OH de 0.5 mM. Curiosamente, se encontrd que la produccion de radicales *OH se produjo
solo durante los primeros 15 minutos del proceso, independientemente de la fase, que esta de
acuerdo con otros trabajos [25,106]. La produccidén mas baja de *OH (es decir, 0.5 mM) puede
explicarse con el proceso de descomposicion de PMS. Cuando el PMS reacciona con la
superficie de 6xido de cobalto hidrolizado sugerida por la Ecuacién 48, la Unica reaccion
adecuada es la desprotonacion de hidroxido de cobalto [198]. Esto hace que la produccion de
*OH sea muy improbable debido a la falta de generacion de iones hidroxilo en solucion, que
es el paso inicial para la produccion de radicales hidroxilo [25,28,130]. Ademas, una vez que
se forma el radical sulfato en la superficie del Co304, es méas probable que participen en la
terminacion de la reaccidn y produzcan iones sulfato que reaccionen con el agua y generen
radicales "OH [177].
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Figura 28. Generacion de radicales hidroxilos por reaccion de Co/PMS en a) fases
homogéneas y b) heterogéneas a una concentracion de PMS de 5 mM vy diferentes cargas de
C0304 de (m) 0.1y (o) 0.2 g Ly concentraciones de Co?* de (o) 0.1 y () 0.2 mM. pH=6 y
temperatura =25° C.

7.3.3. Degradacion de acetaminofén.
Aungue una comparacion entre las reacciones de tipo Fenton en fases homogéneas y
heterogéneas no puede hacerse facilmente, la Figura 30 muestra la degradacion de ACT
utilizando los procesos Co?*/PMS (homogéneo) y CosOs / PMS (heterogéneo) para
concentraciones iniciales consistentes de PMS y ACT (5 y 0.66 mM, respectivamente) y
diferentes concentraciones de Co?* o cargas de Co3zOs ([C0?*]=0.05, 0.1 y 0.2 mM vy
[C0304]=0.05,0.1y 0.2 g L™).
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Figura 29. Degradacion de ACT por a) Co?*/PMS (homogéneo) y b) Coz0s / PMS
(heterogéneo) a una concentracion de PMS de 5 mM y diferentes concentraciones de Co?*
de (0) 0.05, (o) 0.1, y (0) 0.2 mM vy cargas de Co3O4 (e) 0.05, (m) 0.1, y (¢) 0.2 g L.
[ACT]0=0.66 mM, pH = 6 y temperatura = 25°C.

La Figura 30a muestra que se logré >99% de degradacion de ACT después de 30 minutos de
reaccion utilizando el proceso Co?*/PMS con Co?* 0.2 mM, pero para las mismas condiciones
de PMS y ACT, cuando las concentraciones de Co?* disminuyeron a 0.1 y 0.05 mM, 80 y
73% de degradacion de ACT se logrd, respectivamente.

Cuando se probd el proceso Co304/PMS (Figura 30b) utilizando concentraciones similares
de PMS y ACT que, para el proceso homogéneo, se logro una degradacion >99% de ACT
después de 30 minutos usando cargas de CozO4 de 0.1y 0.2 g L. Cuando la concentracion
de Co304 disminuy6 a 0.05 g L™ usando las mismas condiciones de PMS y ACT, se logré el
80% de degradacion de ACT durante el mismo periodo de tiempo. Estos resultados sugieren
que el proceso de Co304/PMS puede lograr la misma o mayor degradacion de ACT que
Co**/PMS, y que la degradacion final de ACT lograda depende en gran medida de la

64



concentracion de Co?* o la carga de Co3Oa. Estos resultados son comparables a los reportados
por Chen et al. [199] para la degradacion del naranja acido 7 utilizando los procesos
C0304/PMS y Co?*/PMS. Confirmaron que el CosO4 posee una eficiencia igual a la del Co?*
para la descomposicion del PMS y degradacion del contaminante organico 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 oxidacién del contaminante objetivo [28]. Para la fase heterogénea,
se logro una alta degradacion de ACT (<99%) incluso con bajas cargas de 6xido de cobalto
(por ejemplo, 0.1 g L), a pesar de una descomposicion de PMS mas baja y una generacion
de "OH insignificante en comparacion con la fase homogénea. En este caso, la degradacion
de ACT ocurre en o cerca de la superficie del 6xido de cobalto. Como se mencion6
anteriormente, todos los experimentos heterogéneos se realizaron a un pH de 6. En estas
condiciones, se espera que la carga superficial de 6xido de cobalto sea positiva y atraiga
moléculas de PMS cargadas negativamente que crean una capa alrededor de la superficie del
oxido en la que los radicales libres basados en azufre son mas propensos a formarse. La
estructura quimica de ACT es altamente electronegativa y podria ser atraida 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 hidrégeno protonara el hidréxido del
ACT y/o grupos amida para generar una molécula cargada positivamente que es atraida por
la carga negativa del complejo de 6xido de cobalto-PMS que hay en solucion. Una vez que
el PMS reacciona con el 6xido de cobalto en el area superficial, los radicales libres a base de
azufre reaccionan con relativa facilidad con las moléculas de ACT cercanas, ya que la
segunda capa iénica evita parte de la reaccion secundaria (por ejemplo, generacién de "OH)
y aumenta la degradacion de ACT. Esta teoria esta respaldada por trabajos previos en los que
los autores agregaron atrapadores de radicales “OH (es decir, alcohol ter-butilico) a la
descomposicion del PMS utilizando 6xidos de cobalto [106,131,201]. Descubrieron que,
aungue se informa que los radicales "OH son un oxidante significativo para contaminantes
organicos [2,28,202], su generacion no produce sinergia ni mejora la descomposicion del
contaminante objetivo.

A partir de ello, se determina que la fase en la que el cobalto este en la solucidn, sera la que
proponga que sistema de reacciones se llevaran a cabo durante la descomposicion de PMS.
Resaltando que en la fase heterogenea a pesar de no producirse toda la descomposicion del
PMS, esta podra generar una degradacion de contaminantes organicos mas eficiente, debido
a que varias de las reacciones secundarias que se producen en la fase homogénea no seran
generadas.

8. Conclusiones.

A partir de los resultados experimentales obtenidos, se llega a las siguientes conclusiones:

La metodologia propuesta mostrd que la descomposicion de PMS se puede determinar y
proporciona una mejor idea del mecanismo de reaccion de Co%/ PMS. Una vez que se
determiné la descomposicion del PMS, se validé un modelo cinético adecuado, que mostrd
un alto coeficiente de determinacion (>0.97) utilizando ACT como contaminante objetivo.

65



Ademas, se observo que el exceso de PMS causa un efecto de atrapamiento de radicales libres
formados y que la proporcion de los radicales SO;~ y "OH, dependia de las concentraciones
de Co?" y PMS. El ion persulfato, generado a partir de la oxidacion del PMS, no se acumuld
en el medio de reaccion, porque se transformd rapidamente en los radicales libres (S0;~ y
‘OH).

El uso de un modelo estadistico (MSR) para confirmar el modelo cinético, mostré buenos
valores de coeficiente de determinacion (>0.98). Una vez que el modelo cinético fue
validado, los experimentos de degradacion 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 degradacion de ACT de mas
del 97%, la reduccién de DQO se encontrd en valores significativos (40% de reduccion de
DQO) solo cuando se usaron las condiciones experimentales mas altas ([PMS]=15 mM y
[C0%*]=0.20 mM). Utilizando estas mejores condiciones de reaccion para la reduccion de
DQO, se determind la evolucidn de los acidos carboxilicos, lo que mostr6é que se producian
acidos malico y succinico relacionados con la mineralizacion.

Para la degradacion de DCF con el sistema Co?*/PMS se logré una eficiencia de degradacion
>95% en un lapso de 30 min, con 77% de eliminacion de DQO. Comparando los resultados
obtenidos acerca de la descomposicion del PMS, se determind que la reduccion de DCF
obedecio a la cinética de segundo orden para las concentraciones de PMS de 10 mM, pero la
constante de velocidad aparente vario con la cantidad de Co?* utilizada, debido a la diferente
proporcién relativa de ambos radicales libres formados bajo cada condicion experimental. El
acido oxalico, que se origina a partir de la escisién del resto benceno de intermedios
aromaticos.

La comparacion entre los procesos homogéneos y heterogéneos de Co/PMS se realiz6
mediante la evaluacion de la descomposicion del PMS vy las velocidades de reaccién de
degradacion del acetaminofeno utilizando diferentes condiciones de reaccion, de los cuales
se pueden resaltar los hallazgos. Usando el Co?*/PMS en la fase homogénea, se logré una
descomposicion del 99% de PMS y una produccion de radicales hidroxilo 10 mM en todas
las condiciones de concentracion de cobalto probadas ([C0%*]=0.05, 0.1 y 0.2 mM). Para la
degradacion de ACT, se deben usar altas concentraciones iniciales de cobalto y PMS (por
ejemplo, 5y 0.2 mM, respectivamente) para lograr una degradacion del 99%.

Cuando se us6 Co304 (Co/PMS en fase heterogénea) como catalizador, se logré un maximo
de 60% de descomposicion de PMS y generacion de radicales hidroxilos de 0.5 mM para
todas las cargas de 6xido de cobalto ([C0304]=0.05, 0.1y 0.2 g L) probado. En este caso,
se logro al menos un 80% de degradacion de ACT para todas las condiciones experimentales
probadas.

Co/PMS en la fase homogenea resultd ser altamente eficiente para la descomposicion de
PMS y la produccion de radicales hidroxilos. Sin embargo, identificamos varias reacciones
secundarias (es decir, generacion de "OH, produccion y descomposicion de persulfato) que
impiden que el proceso alcance su maximo potencial y requieren el uso de mayores
concentraciones de PMS y cobalto. Sin embargo, se encontré que la fase heterogénea
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Co/PMS tenia significativamente menos reacciones secundarias en el proceso de
descomposicion de PMS, lo que permite que se usen cantidades de reactivo mas bajas para
lograr resultados similares a los de la fase homogénea Co/PMS.

Como se determiné una produccién de radicales *OH despreciable para la fase heterogénea,
se desarrolld6 un modelo cinético de PMS, en el que se determind una relacion molar 1:1
S0;7150:". Ademas, se propuso una via de reaccion de doble capa, en la que se explica
como, en fase heterogénea después de que el PMS se descompuso en el area de la superficie
en radicales libres basados en azufre, ACT estara en una segunda capa con Coz0a y asi, los
radicales libres reaccionardn inmediatamente con el contaminante objetivo. Mientras que
cuando esta en fase homogénea, como todos los reactivos estardn en el disolvente, los
radicales a base de azufre produciran varias reacciones, ademas de la oxidacion del ACT.

Las mejores condiciones experimentales para el proceso Co/PMS de fase heterogénea se
identificaron como 3 mM y 0.2 g L™ de PMS y Co30s, respectivamente. La formacion de
subproductos se identificd utilizando estas condiciones, lo que proporciona una via de
degradacion ACT mas explicita para el proceso Coz04/PMS en el que se identificaron
algunos subproductos ACT de oxidacion de radicales libres a base de azufre. Hasta donde
sabemos, aunque la descomposicion de PMS en el proceso de fase heterogénea se informé
anteriormente como altamente eficiente para la degradacion de contaminantes organicos, este
es el primer trabajo con una descripcion sistematica de las diferencias entre los procesos de
fase homogénea y heterogénea para la degradacion de contaminantes [26,28,199].
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