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Capitulo 1. Introduccion

1. CONTAMINACION DEL AGUA

El agua es el compuesto quimico mas abundante de la biosfera, ademas de ser una de las
sustancias mas importante del medio natural, es imprescindible para el sustento de vida
en nuestro planeta. Existen unos reservorios de agua entre los que circula dicho recurso,
estimdndose que la cantidad total de agua en nuestro planeta es de unos 1190 mil
billones de m’. A pesar de este enorme volumen, apenas el 3% se encuentra como agua
dulce y, de esta ultima cantidad, la mayor parte estd almacenada en forma de hielo en
los cascos polares y glaciares, mientras que el resto se encuentra como agua subterranea

.1l
o superficial .

El agua es primordial para la salud y la supervivencia de los seres vivos. Un aumento
del nivel de vida entrafia un mayor consumo de agua; de hecho, la relativa abundancia y
seguridad del suministro hidrico en los paises industrializados es, en gran medida, el
factor que ha facilitado el desarrollo econdmico. Sin embargo, incluso en estos paises,
hoy en dia el agua no es un recurso abundante y disponible en cantidad y calidad

suficiente para sus diversos usos’.

En la naturaleza el agua, generalmente, no se encuentra pura, sino que suele estar
acompanada de otras sustancias. El agua transporta desde enormes piedras hasta
compuestos quimicos disueltos, desde materia inorgénica hasta microorganismos. Su rol
unico, en términos de transporte, se debe a sus especiales caracteristicas que le dan unas
propiedades adecuadas para poder disolver determinadas sustancias quimicas,
especialmente aquellas que puedan mantener una fuerte interaccion con sus moléculas

polares.

Un contaminante se define como “una sustancia que aparece en el ambiente, al menos

en parte, como resultado de las actividades humanas, y que tiene un efecto nocivo sobre

27



Capitulo 1. Introduccion

el entorno™. El término contaminante es muy amplio y se refiere a una gama de
compuestos que incluyen desde nutrientes, que dan lugar a un enriquecimiento del
ecosistema, a compuestos toxicos que pueden ser carcindgenos (causantes de cancer),
mutagenos (causan dafio a los genes) o teratogénicos (causan anormalidades a
embriones en desarrollo). Una de las clasificaciones de contaminantes mas utiles los
divide en dos grandes grupos, aquellos que afectan al medio fisico y los que son
directamente toxicos a los organismos’. La contaminacion ambiental del sistema
terrestre por contaminantes es un fenomeno comuinmente extendido, puesto que se
utiliza un elevado nimero de compuestos organicos € inorganicos para una gran
diversidad de aplicaciones. A ellos hay que anadir todos aquellos productos vertidos
como subproductos no deseados generados en diversos procesos tecnoldgicos. A toda
alteracion de las condiciones fisico-quimicas del entorno acuético se le denomina como
“contaminacion acudtica”. Los desechos que son vertidos a las aguas se pueden
clasificar en tres tipos: domésticos, industriales y agricolas’. Otros aspectos no menos
importantes relacionados con la contaminacion de las aguas son los problemas de olor y
sabor que, si bien no suelen representar un problema grave para la salud, pueden hacer

que el agua no sea adecuada para su uso habitual.

1.1. Desechos domésticos

El interés por la contaminaciéon del agua comenzd con el descubrimiento de
enfermedades causadas, en su mayor, parte por bacterias patogenas. Actualmente, se
sabe que los efectos bioldgicos provocados por el vertido de desechos domésticos son el
resultado de la descarga de grandes cantidades de nutrientes en un volumen de agua
limitado. Hace algunas décadas, estos vertidos se diluian rdpidamente, con lo que los
nutrientes eran beneficiosos para el entorno acuatico; sin embargo, el incremento
demografico y la masificacion de los nucleos urbanos han provocado la incapacidad de

los emisarios para diluir los enormes volumenes de vertidos, parcialmente tratados, que
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reciben. En su composicion, las aguas residuales domésticas no son tan complejas como
las de tipo industrial; los materiales organicos de esta agua residuales son el grueso de
sus constituyentes, en su mayor parte grasas, proteinas e hidratos de carbono®. Con el
adecuado tratamiento de los residuos urbanos, un largo porcentaje de nutrientes, la
mayoria compuestos hidrocarbonados, puede ser eliminado. Sin embargo, en muchos
casos, el efluente de los sistemas de tratamiento sigue siendo rico en nutrientes (nitratos
y fosfatos), lo que puede favorecer la eutrofizacion, que consiste en un crecimiento

. 4
excesivo de algas en las aguas™.

1.2. Desechos industriales

No es posible enumerar los residuos derivados de la actividad industrial debido a la gran
variedad y especificidad de cada tipo de industria, sin embargo algunos autores han
tratado de clasificar los distintos componentes que las constituyen’. Desde el punto de
vista de la contaminacién, los vertidos derivados de la actividad industrial se
caracterizan por alguna de las siguientes propiedades:

a) Desechos con una alta DBO (demanda bioldgica de oxigeno); por ejemplo, los
procedentes de refinerias de azucar o de plantas de conservas de fruta y verduras.
Debido al vertido de carbohidratos, una planta media puede producir los desechos
equivalentes a una ciudad de varios millones de habitantes. La actividad metabodlica
de bacterias y hongos necesaria para consumir estos efluentes agota el oxigeno
disuelto disponible en el medio, por lo que el entorno se vuelve, rapidamente,
anaerdbico. Cualquier organismo, incluidos los peces, que necesite el oxigeno
disuelto estara en peligro.

b) Desechos con una alta DBO y toxicidad apreciable, como los correspondientes a las
refinerias de petrdleo. Los residuos de algunas industrias pueden contener, ademas
de una alta DBO, compuestos orgéanicos o inorganicos, ademas de tener valores de

pH extremos. Los alcalis presentes en la industria papelera pueden incrementar el
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pH a niveles demasiado altos como para permitir que los peces sobrevivan. Ademas,
las poblaciones de peces pueden sobrevivir, pero probablemente no proliferar, en
entornos con alta DBO o con compuestos toxicos presentes, pero éstos mueren si
ambos factores estan presentes. Una alta DBO hace que se reduzca el nivel de
oxigeno disuelto; en este entorno los peces tienen que incrementar su ritmo
respiratorio para compensar la deficiencia de oxigeno y, si el agua estd contaminada
con sustancias toxicas, se expondran mas a ellas.

c) Desechos con baja DBO y alta toxicidad, como son los efluentes de las minas y la
industria quimica o metalurgica. La actividad de estas industrias genera substancias
cuyo contacto directo puede resultar letal para los organismos acuaticos. La
asimilacion de metales pesados, por ejemplo, puede atacar al aparato respiratorio de
los peces por diferentes vias. El problema es incluso mayor en las situaciones en las
que la mezcla de estos compuestos, ya de por si toxicos, puede presentar un efecto
sinérgico.

d) Desechos termales, generalmente, procedentes de plantas eléctricas o nucleares. La
necesidad de grandes volumenes de agua para la refrigeracion en estas industrias
provoca una descarga de grandes cantidades de agua caliente, afectando seriamente
los procesos fisioldgicos de los animales y las plantas que habitan en el medio

acuatico.

1.3. Desechos agricolas

Muchos cientificos e investigadores consideran que los residuos derivados de la
agricultura suponen una mayor amenaza para el medioambiente que los derivados de la
actividad industrial o doméstica, pues es la que ha podido tratarse con menos €xito. La
actividad agricola tiene lugar en grandes extensiones de tierra donde los fendémenos

meteorologicos pueden desplazar los excesos de materia organica, nutrientes o
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pesticidas del suelo hasta las corrientes de agua subterranea; esto es lo que se conoce

como una fuente de contaminaciéon no puntual.

Los dos nutrientes mas importantes de las plantas son el nitrégeno y el fosforo, y, por lo
tanto, tienen el mayor potencial para causar la contaminacion del agua. Aquella fraccion
de ambos que no sea absorbida por las plantas podrd desplazarse hacia aguas
superficiales o subterraneas, o bien quedar inmovilizada en el propio suelo. Elevados
niveles de estos nutrientes pueden afectar, significativamente, sus ciclos en la naturaleza

y producir, entre otros, problemas de eutrofizacion®.

Los productos quimicos utilizados para mejorar la produccion de los cultivos (pesticidas
o herbicidas) son una parte integral y determinante de la actual agricultura intensiva®.
Por la labor que desempefian, la mayoria de estos productos organicos sintéticos son
toxicos y pueden influir en las propiedades del suelo y del ambiente. La persistencia de
estos contaminantes y su acumulacion en los organismos pueden representar un grave

problema para el medioambiente y la salud publica’.

2. SURFACTANTES

Entre los residuos mdas comunes, derivados del uso doméstico y la industria, se
encuentran los detergentes. Segin la Norma Internacional ISO 862-1984, “Un
detergente es un producto especialmente formulado para la limpieza mediante un
proceso que desarrolle fendmenos de detergencia.”, entendiendo por detergencia al
proceso por el cual las suciedades son separadas del sustrato en que estaban retenidas y
puestas en estado de disolucion o dispersion. Un detergente estd formado por uno o
varios tensioactivos o surfactantes, que constituyen la materia activa, y por un conjunto
de componentes complementarios (coadyuvantes, aditivos y auxiliares de

presentacion)'’. La palabra surfactante deriva del término inglés “surface-active agent”,
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debido a su capacidad para concentrarse en las regiones de interfase, como por ejemplo:

aire-agua, aceite-agua y solido-liquido'".

2.1. Caracteristicas quimicas

La actividad que presentan los surfactantes en las interfases proviene de su estructura
anfifilica, lo que hace que sus moléculas presenten una parte soluble y otra insoluble.

Asi, en sistemas acuosos, un surfactante tiene una parte polar o ionica, hidrofilica, y

una no polar, hidrofobica (Figura 1.1).

CH2 CH2 CH2 CH2 CH2 CH2 CH2 C=0

Na"
CH; CH, CH, CH, CH, CH, CH, CH, O
~ ~— —
Apolar Polar

Figura 1.1. Estructura quimica del jabon.

No todos los compuestos anfifilicos pueden considerarse agentes tensioactivos, pues,
para ello, ademas de las caracteristicas expuestas, deben de ser capaces de formar
agregados micelares. Al poner una pequena cantidad de tensioactivo en contacto con
agua aparecen dos tendencias opuestas: 1) su grupo hidréfilo tiende a situarse en el
interior del medio acuoso, y 2) las moléculas de agua tienden a expulsar del medio
acuoso las cadenas hidrofobas de las moléculas. Gracias a este fenomeno existe la
posibilidad, si la concentraciéon es lo suficientemente elevada, de producirse la
asociacion de moléculas anfifilicas (Figura 1.2) para formar agregados moleculares
denominados micelas. La concentracion de surfactante necesaria para que se dé este

fendmeno se conoce como concentracion micelar critica.
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Monocapa Bicapa Micela
Figura 1.2. Estructura y forma de algunos agregados moleculares.

Por lo tanto, para que un compuesto anfifilico pueda ser considerado un tensioactivo
¢éste debe tener:
1. Una longitud de cadena hidr6foba de ocho o mas atomos de carbono, es decir,
poseer una hidrofobicidad minima.
2. Una polaridad minima, la cual depende de las caracteristicas del grupo o grupos
polares.

3. Laposibilidad de formar agregados micelares.

Existen cuatro grandes grupos de agentes tensioactivos:

e Tensioactivo anidnico. Compuesto que posee uno o varios grupos funcionales que se
ionizan en disolucion acuosa originando iones organicos con carga negativa.

e Tensioactivo cationico. Compuesto que posee uno o varios grupos funcionales que se
ionizan en disolucidn acuosa originando iones organicos cargados positivamente.

e Tensioactivo no idnico. Compuesto que en disolucion acuosa no origina iones. Su
solubilidad en agua se debe a la presencia en su molécula de grupos funcionales con
una elevada afinidad para el agua.

e Tensioactivo anfotérico. Posee en su estructura molecular uno o mas grupos
funcionales que pueden ionizarse en disolucion acuosa, confiriendo al compuesto el

caracter de tensioactivo aniodnico o cationico, segiin las condiciones del medio.
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Dentro de estos cuatro grandes grupos, los tensioactivos anidnicos son los mas
utilizados para fabricar detergentes, en polvo o liquido, destinados al lavado de ropa y
vajillas. Algunas de las familias mas representativas de tensioactivos anioénicos son: los
jabones (sales sddicas o potasicas de acidos grasos lineales), los alquilbecensulfonatos
lineales (LAS), los parafin sulfonatos, los oc-olefin sulfonatos, los dialquil
sulfosuccinatos, los alquil sulfatos, los alquil poliéter sulfatos y los alquilfosfatos
(Figura 1.3). De todos ellos, el alquilbenceno sulfonato es el tensioactivo mas
ampliamente utilizado en el mundo, ello es debido a su facil preparacion y conocidas
caracteristicas detersivas, siendo el dodecilbencensulfonato sodico (SDBS) uno de los

mas usados, encontrandose en la mayoria de las formulaciones de detergentes'>"”.

JABONES PARAFIN
ALQUILSULFATOS R-CH,-COO" SULFONATOS
R-CH,-0-S03 R-CH,-CH,-SO5"
A-OLEFIN ALQUILBENCEN
SULFONATOS SULFONATOS
R‘ClH'CH3 TENSIOACTIVOS R@SO3-
SO, ANIONICOS
ALQUILFOSFATOS DIALQUIL
: ALQUIL POLIETER SULFOSUCCINATOS
R-CH,-O-P-O" SULFATOS R-OOC-(le-SO3'
I} - -0)- - - - .
o R-CH,-O-(CH,-CH,-0),-SO3 R’-00C-CH,

Figura 1.3. Principales familias de tensioactivos anidnicos.
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2.2. Propiedades

Debido a su peculiar estructura, los surfactantes presentan una serie de propiedades
fisico-quimicas cuando se encuentran en disolucion:
e Disminucion de la tension superficial (trabajo necesario para aumentar la
superficie de un liquido).
e Aumento de la humectabilidad (capacidad de mojado) de un liquido sobre un
solido.
e Formacion de espumas. La inclusion de burbujas de aire forma una capa

monomolecular de tensioactivo en la disolucion.

Tabla 1.1. Sistemas dispersos bifasicos.

Fase Dispersa Fase Continua Denominacion
Liquido Gas Niebla
Soélido Gas Suspensioén en polvo
Gas Liquido Espuma
Liquido Liquido Emulsion
Soélido Liquido Suspension
Gas Sélido Espuma so6lida
Liquido Solido Emulsion sélida
Sélido Sélido Suspension solida

Los sistemas dispersos gas/gas no tienen lugar debido a la miscibilidad
intrinseca de los gases.

Sin embargo, otros de los fenomenos donde participan los surfactantes estan

relacionados con sus asociaciones moleculares, como son:

35



Capitulo 1. Introduccion

e Formacion de micelas. Si la concentracion de tensioactivo sigue aumentando
hasta alcanzar un valor (concentracion micelar critica) en el que se satura la
interfase con el aire, tiene lugar un proceso escalonado de formacion de
agregados moleculares denominados micelas.

e Solubilizacion. Puede lograrse disolver compuestos insolubles en el medio
acuoso mediante su entrada al interior de las micelas.

e Formacion de sistemas dispersos. Un sistema disperso estd compuesto por una o
varias fases finamente divididas en particulas discretas que se encuentran en el
interior de una fase continua. En la Tabla 1.1 se exponen las caracteristicas de

los sistemas dispersos bifasicos.

2.3. Aplicaciones e impacto ambiental

Los surfactantes o tensioactivos, por sus particulares propiedades, son unas de las
moléculas mas versatiles de la industria quimica y, en la actualidad, la variedad de
tensioactivos comerciales es enorme'®. Asi, estos compuestos encuentran aplicaciones
en procesos tan distintos como son: estabilizacion de coloides, tratamiento de metales,
flotacion de minerales, adsorcion o solubilizacion de contaminantes organicos e
inorganicos, bactericidas, ablandadores de agua para el lavado, produccion de aceites,

15-21
etc.

. De entre todas las aplicaciones de los surfactantes, una de las mas conocidas es
su uso en la fabricacion de jabones y detergentes de uso doméstico. El aumento en el
consumo de detergentes en los afos 50 provoco la aparicion de grandes cantidades de
espumas en lo rios; los investigadores descubrieron que el principal responsable de este
hecho era el tensioactivo tetrapropilenbenceno sulfonato sédico; el cual, debido a su
estructura molecular muy ramificada, no era descompuesto con facilidad por los
microorganismos. Tras una importante inversion de tiempo y recursos para el desarrollo

de tensioactivos mas biodegradables, en los afios 60 se introdujeron los LAS como parte

de la formulacion de los detergentes (Figura 1.4). A pesar de ser compuestos mas
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toxicos que los alquilbencensulfonatos ramificados (ABS)*., su  mayor

biodegradabilidad redujo el impacto en el medio acuatico™.

0

11
/\/\/\/\/\/\@_ S -0 Na*

11

(0]

LAS ABS

Figura 1.4. Alquilbencensulfonatos: lineal (LAS) y ramificado (ABS).

De entre el elevado niumero de surfactantes existentes, para llevar a cabo esta tesis se ha
elegido un surfactante anidnico, el dodecilbencensulfonato soédico (SDBS), un
compuesto perteneciente a la familia de los alquilbencensulfonatos lineales (LAS),
ampliamente utilizado en todo el mundo por su facil sintesis y buenas propiedades

detersivas™**>. Algunas de las propiedades del SDBS se recogen en la Tabla 1.2 '*2°.

Tabla 1.2. Algunas propiedades fisico-quimicas y toxicoldgicas de
interés del dodecilbencensulfonato sodico (SDBS).

Peso logP c.m.c. LDs (ratén
Molecular & K o )

(g/mol) (octanol/agua) (mg/L) P (g/Kg oral)

348.5 1.96 1100 3.08 1.33

Los LAS se obtienen industrialmente a partir de alquilbencenos lineales (LAB); como
en el proceso de sintesis de los LAB se presentan diversas proporciones de isomeros

segin la posicion del fenilo en la cadena, las mezclas comerciales de

37



Capitulo 1. Introduccion

alquilbencensulfonatos lineales resultan constituidas por una mezcla de homologos en
los que la longitud de la cadena alquilica varia entre Cyo y Ci4. La fabricacion, venta y
empleo de productos tensioactivos a escala mundial supone la generacion de un
volumen considerable de residuos que es vertido al entorno acuatico®’, convirtiéndose
en un peligro potencial de la calidad de nuestras aguas. Actualmente, en todo el mundo
hay una gran preocupacion por este asunto y se atiende, preferentemente, a los aspectos
de seguridad y toxicidad de los productos que con el transcurso del tiempo formaran
parte del medio ambiente, por lo que el destino y el efecto de LAS en los ecosistemas
acuaticos han sido estudiados extensivamente por un gran numero de investigadores en

s , 28-32
las ultimas décadas

. Asi, se ha analizado y detectado la presencia de estos
compuestos en todo tipo de aguas, sedimentos y suelos susceptibles de contaminacion,
detectandose concentraciones de hasta 0.5mg/L en muestras de agua de mar de las

costas espafiolas™.

Las grandes cantidades de estos contaminantes que llegan a las plantas de tratamiento
de aguas residuales son, casi en su totalidad, retiradas de la fase 1iquida34; sin embargo,
a pesar de que el SDBS es altamente biodegradable en condiciones aerébicas®, si la
degradacion no es lo suficientemente rapida tiene lugar una concentracion en los

36,37

lodos que, por el volumen generado, siguen siendo un problema ambiental en

3839 Kunht ha realizado una extensa revisién sobre el destino de los

potencia
surfactantes en los suelos y el efecto en el medioambiente que producen™. Aunque los
surfactantes utilizados en los detergentes domésticos son rapidamente degradados, la
vida media de los LAS en un suelo tras la aplicacion de lodos estd comprendida entre 7
y 22 dias*'. Cuando se aplican los lodos, los niveles de LAS encontrados en este tipo de
suelos pueden alcanzar los 40mg/Kg; aunque estos valores se reducen
considerablemente con el paso del tiempo, estos suelos presentan serios problemas

medioambientales, pues algunos autores han observado que, al emplear concentraciones
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elevadas de tensioactivo (50mg/L) *%, no se produce una disminucién de la toxicidad

durante los primeros 10 dias del ensayo.

3. SISTEMAS DE TRATAMIENTO DE LAS AGUAS

El crecimiento demografico y el aumento de la actividad industrial han sido los
principales responsables de la gran demanda de agua destinada a usos domésticos,
publicos o industriales y, una vez utilizada, del enorme volumen de efluentes vertidos al
medio acuatico. Aunque el agua es un recurso renovable muy abundante, las cantidades
de agua dulce son finitas. La presion negativa causada sobre el ecosistema es
especialmente alta en lo paises tecnologicamente avanzados; por ello, en las ultimas
décadas, ha habido una gran sensibilizacidon, por parte de organismos publicos y
privados, acerca de la importancia de la calidad de los recursos hidricos en dichos
paises. En la actualidad, las tecnologias de tratamiento de aguas tienen dos objetivos
fundamentales: 1°) adecuar el abastecimiento para que su consumo no provoque dafio
alguno al organismo humano, y 2°) disminuir el impacto ambiental de las descargas de
residuos liquidos provenientes de la agricultura, la industria y la poblacion, y generar
residuos finales que cumplan con los flujos y concentraciones de contaminantes

estipulados en la legislacion vigente.

Las aguas que llegan a los sistemas de abastecimiento pueden tener distintos origenes
(superficiales, subterraneas o marinas), pero, en general, estas aguas no suelen ser
adecuadas para el consumo humano o su empleo en la industria, sino que es necesario
un tratamiento de las mismas para que sean aceptables para su finalidad. El agua para el
consumo humano puede ser destinada a uso doméstico (bioldgico o higiene), publico
(limpieza y riegos) o industrial, pero, siempre que el suministro sea conjunto, la calidad

exigida al agua quedara determinada por el uso biologico (apenas el 1-2% del total).
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Asi, el agua de la red de suministro tiene que cumplir los requisitos minimos exigidos

para un agua potable.

La directiva 91/271/CEE establece distintos tipos de tratamientos de depuracion a los
que deberan de someterse las aguas residuales urbanas antes de su vertido a las aguas
continentales o maritimas, exigiendo la aplicacién de tratamientos mas rigurosos en
aquellos vertidos que se lleven a cabo en zonas sensibles. Un agua residual urbana se
define como un agua residual doméstica o una combinacion de agua residual doméstica
e industrial, con o sin escorrentias de lluvia. Normalmente las aguas residuales urbanas
tienen unos altos valores de demanda biologica de oxigeno a los cinco dias (DBO:s),
alrededor de 150-400mg/L. Para proteger la calidad de las aguas donde se verteran
estos efluentes, el objetivo de las plantas depuradoras sera reducir: la DBOs, la cantidad
de solidos totales disueltos (STS), los microorganismos patdégenos y el contenido en N
y P. En la Tabla 1.3 se recogen los valores limite requeridos por la UE para estos

parametros.

Tabla 1.3. Requisitos de la UE para las aguas residuales urbanas **.

Parametro Concentracion Reduccion Comentarios
(mg/L) minima (%)
DBOs (a 207 C sin 25 70-90 Todas las plantas
nitrificacion)
DQO 125 75
STS 35 (p.e.>10.000)" 90
60 (p.€.<10.000) 70
P (fosforo total) 2 (p.e. 10.000-100.000) 80 S6lo areas
1 (p.e.>100.000) sensibles’
10 (p.e.>100.000)

*Aguas sensibles ecolégicamente

**p.e. = equivalente de poblacion, definido como la contribucion de 0.06Kg DBOs por persona y dia.
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A continuacion, se revisan, de forma general, los principales procesos de tratamiento de
las aguas residuales urbanas. Todos los métodos descritos, salvo el tratamiento
secundario, son empleados, de igual forma, para potabilizar las aguas destinadas al

consumo humano.

3.1. Métodos fisico-quimicos y bioldgicos

Aunque existe una amplisima gama de tecnologias para la remocion, destruccion,

44,45 .
™2, en la actualidad, en la

transformacion o utilizacion de los residuos liquidos
depuracion de aguas residuales urbanas, el uso de lodos activados ocupa un lugar
predominante. En la Figura 1.5 se presenta, esquematicamente, la secuencia de

tratamientos de un sistema convencional de depuracion de residuos liquidos.

Medicidn
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Figura 1.5. Esquema de los procesos de una planta de tratamiento de aguas residuales.

3.1.1. Sistemas de tratamiento primario

La materia que se encuentra en suspension en las aguas residuales puede ser desde

particulas densas de varios centimetros hasta suspensiones coloidales muy estables. Las
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operaciones destinadas a eliminar las diferentes fracciones de esta materia deben ser las
primeras en efectuarse; estas operaciones son:

e Desbaste. Consiste en la eliminacion de solidos y material no disuelto de forma
mecanica.

e Sedimentacion o decantacion. Esta operacion se basa en la distinta densidad de
las particulas. Existen sedimentadores de tipo rectangular, circular o lamelar.
Las particulas del fondo, denominadas fangos, son arrastradas para una posterior
reduccion de su volumen.

e Filtracion. Es la operacion mediante la cual se hace pasar el agua a través de un
medio poroso, tradicionalmente un lecho de arena.

e Flotacion. Esta se lleva a cabo mediante burbujas de aire que se asocian a las
particulas disueltas.

e (Coagulacion-floculacion. Consiste en la adicion de ciertos reactivos quimicos
(polielectrolitos, sales de hierro o aluminio) con objeto de lograr la
desestabilizacion de la suspension coloidal y facilitar su sedimentacion.

e [Estabilizacion térmica. Este tratamiento primario se realiza con el fin de

aumentar la efectividad de los tratamientos posteriores.

3.1.2. Sistemas de tratamiento secundario

En la segunda etapa, conocida como tratamiento secundario, es donde realmente tiene
lugar la depuracion del efluente para que cumpla con las normativas vigentes en lo
referente a flujos y concentraciones de contaminantes, evitando la aplicacion de
sistemas de tratamiento posteriores. Hoy en dia, los tratamientos secundarios estan
basados, principalmente, en el uso de microorganismos. Estos organismos usan como
fuente de carbono el material organico soluble o en estado coloidal presente en el
efluente transforméndolo en subproductos volatiles o en biomasa bacteriana,

provocando, de este modo, la depuracion del efluente. Los sistemas de tratamiento
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secundario se clasifican en funcion del tipo de organismos utilizados en la depuracion
del efluente. Asi, los sistemas de tratamiento aerdbicos utilizan organismos que
requieren oxigeno para llevar a cabo sus reacciones metabodlicas y los sistemas de

tratamiento anaerdbicos utilizan organismos que crecen en su ausencia.

Los procesos aerobicos estan disefiados para acelerar los procesos de aireacion natural y
bioxidacion del material organico. Entre estos sistemas se encuentran las lagunas de
aireacion, los lodos activados y los filtros biologicos. En ellos se genera dioxido de

carbono como subproducto de la degradacion de la materia organica.

Aun cuando los procesos aerdbicos han monopolizado el tratamiento secundario de las
descargas industriales, en la actualidad, existe un enorme impulso para aprovechar los
avances experimentados en el procesamiento anaerébico. La gran ventaja del uso del
tratamiento anaerobico, con respecto al tratamiento aerdbico, es la generacion de
metano como subproducto de la degradacion de la materia orgdnica; este es un gas que

puede ser aprovechado para la produccion de energia.

3.1.3. Sistemas de tratamiento terciario

Los sistemas de tratamiento convencionales resultan inadecuados para eliminar por
completo una gran cantidad de contaminantes organicos e inorganicos presentes en las
aguas, ya que, en su mayoria, no son compuestos metabolizables por los
microorganismos como fuente de carbono, pudiendo incluso inhibir la actividad de
éstos o producir su bioacumulacion en la cadena tréfica. Por lo tanto, actualmente, son
requeridos tratamientos mas efectivos para reducir el impacto ambiental potencial de los
efluentes y cumplir con legislaciones cada vez mas estrictas. Por esta razon, para llevar
a cabo una depuracion eficaz del agua es necesario someterla a tratamientos terciarios,

entre los que cabe mencionar:
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Sistemas biologicos para la eliminacion de nitrogeno: El amonio puede ser
transformado en nitrato utilizando bacterias nitrificantes en medio aerdbico; el
nitrato puede ser eliminado en una etapa posterior, bajo condiciones anaerdbicas,
donde bacterias desnitrificantes lo transforman en nitrégeno molecular.
Oxidacion  avanzada para eliminar compuestos organicos toxicos,
fundamentalmente, aquellos que son biorefractarios. Se basa en el uso de
agentes altamente oxidantes, como ozono o peroxido de hidrogeno. En Ia
actualidad se ha observado un aumento en la efectividad al utilizar estos agentes
oxidantes en presencia de radiacion UV. Este proceso se desarrollard
extensamente en el apartado 3.4.

Intercambio ionico para la eliminacion de iones. Es muy efectivo para eliminar
los cationes o aniones presentes en la fase acuosa, pero traslada el problema a la
fase solida, al concentrar el contaminante en el medio adsorbente.

Adsorcion sobre carbon activado para la eliminacion tanto de contaminantes
organicos como inorganicos. Presenta el mismo inconveniente que los sistemas
basados en intercambio i6nico. En el apartado 3.2 se expondran los aspectos mas
interesantes de este proceso.

Precipitacion quimica para eliminacion de fosforo: Se utilizan diferentes
agentes quimicos como Aly(SO4)s, Fea(SO4)3 o FeClj para precipitar el fosforo.
Destilacion para la eliminacion de compuestos organicos voldtiles. Su uso,
solamente, tiene sentido en aquellos casos donde el contaminante se encuentra
en alta concentracion y su recuperacion tiene interés economico.

Extraccion liquido-liquido. Cabe la misma consideracion que en el caso anterior.
Se basa en la distinta solubilidad del contaminante en diferentes disolventes. Al
igual que en el caso anterior, esta operacion se lleva a cabo cuando se desea

recuperar el contaminante.
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Muchos de estos sistemas estan, aun, en fase de estudio y no han sido aplicados en el
ambito industrial debido al desconocimiento de: mecanismo implicado, influencia de las
variables operacionales en su rendimiento, cinética de reaccion y problemas con el

diseno del reactor.

3.2. Adsorcion sobre carbon activado

Se entiende por adsorcion el proceso por cual una especie quimica (adsorbato), presente
en una fase fluida en contacto con otra de igual o superior grado de condensacion
(adsorbente), se concentra en una interfase situada en las proximidades de la fase mas
condensada. En tratamientos de aguas, el proceso de adsorcion consiste en la captacion
de sustancias soluble en la superficie de un solido; se considera un tratamiento terciario,
y, por ello, se aplica al final de los tratamientos mas usuales. Dado que el compuesto
soluble a eliminar se ha de concentrar en la superficie del so6lido, un parametro
determinante del proceso sera el area superficial del sélido. Sin embargo existen otros
factores que, segln el sistema, también pueden afectar a la adsorcion, éstos son:

e Solubilidad

e Hidrofobicidad

e Estructura molecular

e Peso molecular

e Problemas de difusion

e Polaridad

e (Grado de saturacion

e Naturaleza quimica del adsorbente

e Quimica de la disolucion (pH, presencia de electrolitos u otras especies)

Las aplicaciones de la adsorcion son muchas, desde la eliminacion de un amplio abanico de

sustancias organicas (colorantes, fenoles, mercaptanos, etc) hasta sustancias inorganicas
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como especies metalicas. En la actualidad, el sélido universalmente utilizado como
adsorbente en el tratamiento de aguas es el carbon activo, aunque recientemente se estan
desarrollando diversos materiales solidos que actuan como adsorbentes especificos en

determinados procesos.

3.2.1. Carbon activado

Uno de los primeros adsorbentes utilizados por el hombre fue el carbon vegetal, este
material fue utilizado por los fenicios como filtros para la purificacion de aguas
destinadas a consumo humano. El uso del carbon vegetal y los carbones activados para
tratamientos de aguas es probablemente una de las tecnologias quimicas mas antiguas, y
con el tiempo, se ha acumulado una gran cantidad de literatura sobre esta materia*®>". El
uso del carbon activado, como agente depurador, comenzo en 1883 con el uso de filtros
de carbon activado en plantas a escala piloto, en Estados Unidos, para eliminar el olor y

sabor del agua destinada a consumo humano.

Actualmente, la adsorcion sobre carbon activado ha sido reconocida por la U.S.
Environmental Protection Agency (EPA) como una de las mejores tecnologias
disponibles para la eliminacion de compuestos organicos e inorganicos de las aguas’'.
La razon de las grandes posibilidades que presenta el carbon activado esta en su elevada
area superficial, debido a que se genera un complicado entramado de poros de muy
distintos tamafos interconectados entre si, asi como en la posibilidad de modificar sus
caracteristicas quimicas de forma que resulten apropiadas para aplicaciones de diversa
naturaleza. Este hecho hace que los carbones activados sean materiales inmejorables
para su utilizacion, no s6lo como descontaminantes (elevada capacidad de adsorcion),

sino también como catalizadores y soporte de catalizadores (elevada superficie expuesta

y naturaleza quimica adecuada).
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3.2.2. Estructura porosa de los carbones activados

Los carbones activados son materiales que suelen ser microporosos y, como
consecuencia, presentan altos valores de superficie, la cual suele estar comprendida
entre 500 y 1500 m?/g>*. La estructura porosa del carbon activado se debe a la presencia
de pequenas laminas grafiticas con numerosos defectos estructurales, apiladas de forma
muy desordenada. Los huecos que quedan entre el entrecruzamiento de dichas laminas
constituyen la porosidad del carbon®. La porosidad de un sélido se clasifica, en funcion
del diametro de sus poros, en tres grupos:

e Microporos. Poros de diametro inferior a 2 nm.

e Mesoporos. Poros con un diametro comprendido entre 2-50 nm.

e Macroporos. Poros con un didmetro superior a los 50 nm.

Figura 1.6. Adsorbato penetrando en los poros de distinto tamafio de un carbdn

activado.

Los microporos son los responsables de los valores elevados de area superficial que

presentan los carbones activados y de su elevada capacidad de adsorcion para moléculas
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de pequenas dimensiones, especialmente gases. Los mesoporos son importantes en la
adsorcion de moléculas de gran tamafio y, junto con los macroporos, son poros de

transporte hacia los microporos54 (Figura 1.6).

3.2.3. Quimica superficial de los carbones activados

La naturaleza quimica superficial del carbon activado suele ser un aspecto descuidado
en la mayoria de los trabajos sobre sus aplicaciones, sin embargo, con frecuencia, las
propiedades de estos materiales, y en consecuencia su comportamiento como
adsorbente, no sélo estan determinadas por su textura porosa, sino que también juegan

3336 Ppor ello, el estudio

un papel fundamental las caracteristicas quimico-superficiales
de la quimica superficial es un factor importante que ayuda a comprender el papel que
desempetia el carbon activado como adsorbente, catalizador o soporte de catalizadores.
La composicion elemental media de un carbon activado es aproximadamente de un 90%
C, 0.5% H, 6% O, 0.5% S y el resto de cenizas. Por este motivo, estos s6lidos contienen
una cantidad apreciable de heterodtomos que pueden provenir tanto del material de
partida como del proceso de activacion, tratamientos posteriores o incluso de su

s ey - 57-60
€Xposicion al aire

. Es importante destacar que, cuando se encuentran en disolucion,
los carbones activados presentan un comportamiento anfoétero, actuando como bases o

como acidos en funcién del pH al que sean sometidos (Figura 1.7).

Al realizar medidas de movilidad electroforética del carbon activado en funcion del pH,
se ha observado el desarrollo de carga superficial en el mismo. El signo de esta carga
superficial depende del pH del medio. Al pH al cual la carga del carbon es nula, se le ha
denominado pH del punto cero de carga (pHpzc). Asi, para valores de pH superiores al
pHpzc, el carbon presenta carga negativa superficial, mientras que para valores de pH
inferiores al pHpzc, el carbon presenta carga superficial positiva. Los carbones activados

han sido clasificados, dependiendo del valor del pHpzc, en carbones basicos, también
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denominados H (pHpzc > 7) o carbones acidos, denominados L (pHpzc < 7). En general,
los carbones acidos se caracterizan por presentar elevadas concentraciones de grupos
oxigenados superficiales; un esquema de estos grupos y una posible disposicion en la
estructura carbonosa se recoge en la Figura 1.8. De entre ellos, los grupos responsables,
principalmente, del cardcter acido del carbon activado y, debido a su ionizacidon en
disolucion, de la presencia de carga negativa superficial, son los grupos carboxilicos

(pKa = 3-6), lactonas (pKa = 7-9) y fenoles (pKa ~ 8-1 ).

Superficie
del carbén

Ar > Ar

T T
I

ArO » ArO

ArNH,

A/:rOH
\_-7

COOH

Figura 1.7. Variacion de la quimica superficial del carbon activado en funcion

del pH *'.

Al contrario que el cardcter acido del carbon activado, las causas de la basicidad del
mismo, aun en la actualidad, no estan definitivamente aclaradas. Algunos autores han
propuesto estructuras tipo cromeno® o y-pirona® como las responsables de la basicidad
del carbon; mas recientemente otros investigadores han justificado las propiedades
basicas del carbon activado debido a la presencia de electrones m deslocalizados en su

superficie®'. Estos electrones podrian actuar como base de Lewis en disolucién acuosa
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formando complejos donador-aceptor con las moléculas de agua, justificindose asi la

basicidad y la presencia de carga positiva superficial®*®

. Por lo tanto, las causas
principales de la disminucion del caracter basico del carbon activado son: 1) un aumento
de grupos funcionales oxigenados superficiales, debido a que, por sus propiedades
desactivantes, retiran densidad electronica del plano basal del carbon activado; ii)
localizacion de los electrones m en los limites de las capas grafiticas, formando pares

sigma con los electrones sigma desapareados.

Figura 1.8. Representacion de algunos de los grupos quimicos superficiales presentes

en un carbon activado. @) electron sigma desapareado, *) electron m localizado®'
3.2.4. El carbén activado como adsorbente en fase acuosa
Como se ha comentado anteriormente, el carbon activado es un adsorbente universal

que presenta una gran capacidad en adsorcion tanto en fase acuosa como liquida. En

fase acuosa el carbon no es un adsorbente selectivo, adsorbiendo, en mayor o menor
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extension, tanto las especies inorganicas como organicas presentes en el medio. En los
dos apartados siguientes se expondrdn algunos aspectos de los procesos de adsorcion
sobre carbon activado de compuestos orgdnicos, en general, y de los
alquilbencensulfonatos lineales (LAS), en particular; se han seleccionado estos
adsorbatos por estar estrechamente relacionados con el dodecilbencensulfonato sodico,

compuesto objeto de estudio en esta tesis.

3.2.4.1. Adsorcion de compuestos aromdticos

La mayoria de los compuestos aromadticos presentan propiedades nocivas para la salud
humana, por lo que el uso del carbén activado, por sus buenas propiedades como
adsorbente, se presenta como una alternativa muy interesante cuando los sistemas de
tratamiento convencionales no son capaces de reducir las concentraciones de estos

compuestos en las aguas a los niveles exigidos por las legislaciones vigentes.

La adsorcion de compuestos aromaticos en disolucion acuosa por carbones activados ha
sido ampliamente estudiada. La mayoria de los estudios realizados estan orientados,
esencialmente, al estudio de la influencia de la porosidad de los carbones activados y la
naturaleza de sus complejos superficiales de oxigeno sobre el proceso de adsorcion.
Para poder optimizar el uso del carbén activado como agente depurador de compuestos
aromaticos, es necesario conocer el mecanismo que gobierna los correspondientes

procesos de adsorcion.

Couglhlin y col.?” indicaron que la interaccién entre los compuestos aroméaticos y la
superficie del carbon involucra fuerzas dispersivas entre los electrones m del anillo
aromatico del adsorbato y los electrones © de los planos grafénicos de la superficie del
carbon activado. Asi, los grupos funcionales, tanto del adsorbato como del carbon

activado, que sean activantes (donadores de electrones) potenciaran el proceso de
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adsorcion; por el contrario, los grupos desactivantes (aceptores de electrones)
disminuiran la adsorcion. Por lo tanto, debido a que, en general, los grupos funcionales
de oxigeno del carboén presentan propiedades desactivantes, retiran electrones de la
banda m de la superficie del carbon activado; por lo tanto, un incremento en la
concentracion de los mismos provocard una disminucion en la capacidad de adsorcion
del carbon activado. El mecanismo propuesto por Coughlin y col.®” fue demostrada
experimentalmente por Mahajan y col.®® a partir de los valores de la capacidad de
adsorcion de grafitos dopados y sin dopar sustitucionalmente con boro; encontrandose
que aquellos dopados con boro presentan una menor capacidad para adsorber fenol, ya

que el boro disminuye la densidad de electrones nt del grafito.

En 1997, Radovic y col.”’ aplicaron el modelo propuesto por Muller y col.”’ a la
adsorcion de anilina y nitrobenceno sobre varios carbones activados. Estos
investigadores observaron que la mayor adsorcion de estos compuestos se producia a
valores de pH proximos al pHpzc del carbon activado, indicando que las interacciones
dispersivas son las principales responsables del proceso de adsorcion sobre el carbon
activado. Estos resultados estarian de acuerdo con el mecanismo propuesto por

Couglhin y col.%”.

Por otra parte, Mattson y col.”' sugirieron que la adsorcion de los compuestos
aromaticos sobre carbones activados se produce mediante un mecanismo que implica la
formacion de un complejo donador-aceptor que involucra a los complejos superficiales
tipo carbonilo, los cuales actian como donantes y el anillo aromatico del compuesto
organico que actia como aceptor, sugiriendo que la oxidacion del carbon, al aumentar la
cantidad de complejos de oxigeno de naturaleza 4cida, hace disminuir la capacidad de
adsorcién de los compuestos aromaticos. Haderlein y col.”” estudiaron la adsorcion de
nitroderivados del fenol sobre carbdn activado y justificaron sus resultados mediante el

mecanismo donador-aceptor propuesto por Mattson’'. Moreno Castilla y col.”, al
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analizar la adsorcion sobre carbon activado de compuestos fendlicos con diferentes
grupos funcionales en su anillo aromatico, observaron que la afinidad del compuesto
aromatico por el carbon activado aumenta al disminuir la densidad electronica en el
anillo aromatico. Estos resultados parecen indicar que el proceso de adsorcion de
compuestos aromaticos transcurre mediante el mecanismo propuesto por Mattson’.
Unos pocos afios después, Franz y col.”* concluyeron indicando que en la adsorcion de
agua, el establecimiento de interacciones electrostaticas/dispersivas y la formacion de
enlaces por puente de hidrogeno son los principales mecanismos por los cuales los
grupos funcionales oxigenados influyen en la capacidad de adsorcion del fenol sobre el

carbon activado.

A pesar de la amplia bibliografia existente al respecto, recogida, en parte, por Radovic y
col.’!, se observa que, aun en la actualidad, existe una gran controversia en cuanto al
mecanismo por el cual transcurre el proceso de adsorcion de los compuestos aromaticos
sobre el carbon activado. Al existir tanta incertidumbre acerca de la contribucion de las
diferentes interacciones implicadas en dicho proceso de adsorcion, no es posible
establecer un mecanismo general, siendo necesario un estudio exhaustivo, para cada

sistema.

3.2.4.2. Adsorcion de alquilbencensulfonatos lineales

Existe una bibliografia muy extensa sobre los procesos de adsorcion de surfactantes en

75-79

carbones activados'™ ", y, por su alta demanda, los alquilbencensulfonatos (LAS) son, a

80,81 .
%, Debido a su estructura

menudo, objeto de la atenciéon de muchos investigadores
quimica, en la que se puede distinguir un anillo bencénico, una cadena lineal hidréfoba
y un grupo polar, la justificaciéon de un posible mecanismo de adsorcion de estos
compuestos en materiales de carbon es una labor especialmente compleja. Sin embargo,

se puede observar que su comportamiento estd muy influenciado por la naturaleza del
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adsorbente, ya que para un mismo compuesto, como es el dodecilbencensulfonato
sodico (SDBS), las interacciones parecen ser de una naturaleza diferente dependiendo
del adsorbente. Asi, Mishra y col.** observaron que durante la adsorcion de SDBS sobre
carbon se obtuvieron bajos calores de adsorcion, lo que sugiere el establecimiento de
débiles interacciones de caracter no polar. Por el contrario, el uso de adsorbentes polares
como los hidréxidos de doble capa (LDHs)* muestra una gran dependencia de la
adsorcion del surfactante de factores como el pH o la fuerza idnica de la disolucion, lo
que demuestra un fuerte caracter polar en las interacciones adsorbato-adsorbente. Ante
los comportamientos tan distintos que presenta el SDBS segtin el adsorbente utilizado, y
debido a la gran variedad quimica y textural que ofrecen los carbones activados, es
completamente necesario llevar a cabo un estudio especifico sobre la adsorcion del

SDBS para cada sistema utilizado.

En la Tabla 1.4 se recoge la informacion mas destacada de las publicaciones mas
recientes acerca de los procesos de adsorcion de surfactantes sobre carbon activado y

otros adsorbentes.

Tabla 1.4. Informacién relacionada con diversas publicaciones de interés sobre la
adsorcion de surfactantes en carbones activados (CA) y otros adsorbentes.

Condiciones
Adsorbato Adsorbente Observaciones Ref.
experimentales
CA, polimeros, Capitulo general sobre la adsorcion 75
Surfactantes iénicos oxidos, arcillas y * de  surfactantes i6nicos con
silicatos discusion para varios adsorbentes
Alta eficiencia del CA para la 76
Nonilfenoles etoxilados CAy arcilla 0.05-1g/L, discontinuo eliminacion de surfactantes no
i6nicos
Nonilfenoles etoxilados, alquil . . Seleccién de C.A. y ensayos en 77
CA comercial continuo columna para eliminar NIS, ABS y
bencensulfonatos . .- .
materia organica disuelta
4CA Se proponen interacciones adto- 73

Triton-X . 1g/L CA, discontinuo adte y adto-adto como responsables
comerciales . o
del mecanismo de adsorcion
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CA tratado con

Estudio sobre el efecto de mezclas

OTEAB, SDBS, DPC, SOS acido acetico y 0.8g/L CA, discontinuo de  surfactantes de  distinta 9
fluorhidrico naturaleza en su adsorcion
Heptagx1etllen dodecﬂetef, ) CA comercial 150mg/L CA, continuo Ehr_mnacmn del .9,04 de SD?S tras 80
dodecilbencensulfonato sédico aplicar coagulacion y adsorcion
Dodecilbencensulfonato  sodico, CA comercial 0.2-1g/L PAC,pH 2-11, Uso combinado de adsorcion y 81
fenol en polvo dindmico microfiltracion
) . CA comercial ) ) Establece que los valores de AH,qs 80
Dodecilbencensulfonato sodico en polvo 0.5g/L CA, discontinuo bajos sugieren interacciones
débiles; proceso endotérmico
Hidrotalcita, s Estudio del efecto de temperatura,
Dodecilbencensulfonato sddico (hidroxido de 4g/L hlfh‘OdeO, pH y fuerza idnica en la eficiencia 83
discontinuo L
Mgy Al) de la adsorcion
Dodecilsulfato sodico, bromuro Catlon_e§ inorgénicos potencian la 84
N . . adsorcion de surfactantes; las
de hexadeciltrimetil amonio, CA comercial . . . . . .y .
e . discontinuo interacciones hidrofobicas tienen
bromuro de bencildimetildodecil en polvo .
- mayor peso en el mecanismo de
amonio .
adsorcion
TX-114, TX-100, TX-165, TX- Cuarzo. caolin Calcula el porcentaje de ocupacion 35
300, NP1P4E, NP4P1E, NP4S, dolomiéa Y discontinuo y relaciona la capacidad adsorbida
NP10S, NP25S con las propiedades
Cuarzo. caolin Incremento de la adsorcion de los 36
TX-100, NP4S, NP10S, NP25S dolomiga Y discontinuo anionicos al aumentar la fuerza
ionica
Se presentan buenos resultados
Octil y dodecilsulfato, octil y  Hidroxido de 4¢g/L hidroxido, como adsorbente; se discute el 19
docecilbencensulfonato Mgy Al discontinuo mecanismo de adsorcion  de
distintos surfactantes anionicos
) CA. 1 comercial Importancia de la  quimica
Acido dodecanoico, acido ? . 14-40mg/L CA, superficial y las propiedades de la 87
. y 2 a partir de . . . -,
octanoico discontinuo disolucion en el proceso de
coco y madera .
adsorcion
Se estudian diversos factores de las
Dodecilsulfato sodico Caucho IQg/L gaucho, 1sotermas de‘ adsorC} on ¥ 'cr)btlene 88
discontinuo alto porcentaje de eliminacion (70-
90%)
Alquil bencensulfonato lineal, . lg/L CA en continuo, Temperatura y fuerza iénica no 39
S . PAC comercial discontinuo con afectan en gran medida la
Bromuro de cetil-trimetil amonio . - R
microfiltracion eliminacion de LAS
Revision de estudios de adsorcion
de surfactantes en fase acuosa; un 90
Varios Varios * aumento de temperatura disminuye
la cantidad adsorbida en
determinados adsorbentes
) ) Se  propone  mecanismo  de
Dodecilsulfato sodico, Sepiolita Discontinuo adsorcion; los bajos valores de 91

dodecilbencen sulfonato sodico

AH,4; obtenidos indican fuerzas de
interaccion fisica; gran influencia
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de la entropia en el proceso

Muestran la influencia de la

TX-100, dodecilsulfato sodico, Relacion .
RN . . ., estructura  del mineral y la 92
bromuro de octadeciltrimetil Arcillas adsorbente/disolucion
. . naturaleza del surfactante en el
amonio 1:200, continuo

proceso de adsorcion

*Publicaciones generales o revisiones sobre la adsorcion de surfactantes

3.3. Procesos de oxidacion tradicionales

Tabla 1.5. Potenciales de reduccion de distintos oxidantes utilizados en los tratamientos
de aguas.

Oxidante Semireaccion de reduccion Eored V)
Cloro Cl, +2¢ = 2CI 1.36
Dioxido de cloro ClO, + e = ClIOy 0.95
Permanganato MnOy + 4H" + 3¢” > MnOs (s) + 2H,0 1.68
Ozono 03(aq) +2H" + 2¢" > 0, (aq) + H,0 2.08
Acido hipocloroso HOCI1+H" +2¢ = CI' + H,0 1.48
I6n hipoclorito OCI'+2H" +2¢ = CI'+ H,0 1.64
Dicloramina NHCI, + 3 H" + 4e” = 2CI'+ NH," 1.34
Oxigeno 0,(aq) + 4H" + 4¢ > 2H,0 1.23
Radical hidroxilo HO +H +¢ 2 H,0 2.85
Peréxido de hidrégeno H,0, +2H" + 2¢” = 2H,0 1.78

Los procesos de oxidacion quimica juegan un papel muy importante en los tratamientos
de aguas. Los oxidantes quimicos mas comunes utilizados en los tratamientos de aguas,
conocidos como oxidantes tradicionales, son: cloro, dioxido de cloro, permanganato y

ozono’>. Estos oxidantes pueden ser utilizados para llevar a cabo la eliminacion, tanto
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de contaminantes inorganicos, como de compuestos organicos toxicos (pesticidas,
hidrocarburos, toxinas, etc.)94’95. Ademas, algunos oxidantes estdn siendo ampliamente
utilizados para llevar a cabo la degradacion de compuestos responsables del olor, color
o sabor ***®, En la Tabla 1.5 se exponen los potenciales de reduccién de los oxidantes

tradicionales y de otros oxidantes utilizados en los tratamientos de aguas.
3.3.1. Cloro

El cloro y el hipoclorito son los oxidantes mas ampliamente utilizados, en la practica, en
tratamientos de aguas. Esto se debe a que la cloracion de aguas se considera, en la
actualidad, como el método mas efectivo y econdmicamente factible para la
desinfeccion de aguas. El cloro esta disponible como gas (Cl,), como disolucion acuosa
concentrada en forma de hipoclorito sodico (NaOCI), o bien so6lido como hipoclorito
calcico, Ca(OCl),. La aplicaciéon de uno u otro al agua produce acido hipocloroso
(pKa=7.5 a 25°C), parcialmente disociado a i6n hipoclorito (OCI’). Las cantidades

relativas de las diferentes especies oxidadas son funcion del pH (Ecuacion I):

([HOCZ]
ogl —— —
[OCI™]

j =75-pH (I

La deficiencia de electrones del cloro en ambas formas (dcido hipocloroso e i6n
hipoclorito) los hace agentes muy activos y, por lo tanto, buenos oxidantes. El mayor
inconveniente que presenta el uso de cloro es la formaciéon de determinados
subproductos de reaccion con la materia orgénica. Desde el descubrimiento de Rook, en
1974, de la presencia de trihalometanos en las aguas destinadas a consumo humano””,
este fendmeno ha sido investigado exhaustivamente hasta nuestros dias'*'*. Algunos

de estos compuestos son cancerigenos, o pueden producir efectos perjudiciales en el
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desarrollo o la capacidad reproductora en animales, otros, en cambio, son toxicos o

s 104
mutagenicos .

3.3.2. Dioxido de cloro

El diéxido de cloro ClO; es un compuesto estable que presenta un numero impar de
electrones de valencia, por lo tanto, su molécula tiene un electron desapareado (ver
figura 1.9); su solubilidad en agua es superior a la del ozono. En Europa, este
compuesto es utilizado ampliamente para la desinfeccion de agua de calidad, como son
las subterraneas o superficiales, para su consumo. Como oxidante, tiene la capacidad
para oxidar a especies inorganicas como nitrito, sulfito, Fe*" y Mn*" '*; sin embargo,
como no oxida al cloruro o bromuro, se evita la formacién de los subproductos
halogenados tipicos de la aplicacion de hipoclorito. Con respecto a los compuestos
organicos, presenta una alta reactividad con iones fendxido, aminas terciarias y algunos
compuestos poliaromaticos'®'%. A pesar de sus ventajas, la aplicacion del ClO, esta
limitada por la formacién de clorito, que estd considerado como un veneno para la

sangre”.

Cl- Cl-
/' N\ —p //\\
.0 :0- .0:- -0-

Figura 1.9. Estructura de la molécula de di6xido de cloro.

La reactividad de los surfactantes con el dioxido de cloro, al contrario que otros
compuestos, parece haber sido poco estudiada. En la revision bibliografica llevada a
cabo apenas se han encontrado publicaciones especificas relacionadas con este tema;
cabe destacar los trabajos de Weinberg y col.'””'% que muestran cierta reactividad del

CIO; con surfactantes no idnicos, pero que éste permanece inerte frente a los anionicos.
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3.3.3. Permanganato

Desde hace décadas, el permanganato potasico (KMnO4) ha sido empleado como
oxidante en los tratamientos de aguas'®’; como se dispone comercialmente de su forma
cristalina, su dosificacion es muy coémoda, bien por aplicacion directa del solido o de
disoluciones concentradas. El permanganato contiene manganeso en estado de
oxidaciéon (+VII), por lo que, en la mayoria de los procesos, la reduccion del
permanganato supone una transferencia de tres electrones, formando el insoluble
dioxido de manganeso (Tabla 1.5). El dioxido de manganeso producido es un
precipitado negro que, si no se retira adecuadamente mediante una separacion solido-
liquido, puede formar depdsitos de particulas en los sistemas de distribucion. Sin
embargo, este compuesto puede ser beneficioso, ya que el MnO, (s) actia como
adsorbente de algunas especies cationicas inorganicas (Fe*", Mn®", Ra®", etc.) o de la
materia organica natural, con lo que minimiza la posible formacion de subproductos de
desinfeccion clorados''’. A pesar de que es un compuesto comun en este tipo de
tratamientos, la investigacion de su reactividad con los surfactantes no estd muy
extendida''""''?; de hecho, los trabajos de investigacion relacionados con este tema se
han centrado en la aplicacion de los surfactantes para facilitar la oxidacion de
determinados contaminantes'">. La reducida bibliografia acerca de esta materia justifica

dedicar un apartado de esta tesis a su estudio.

3.3.4. Ozono

El ozono, O3, descubierto por Schonbein en 1840“4, es una forma alotropica formada
por tres atomos de oxigeno; ademds de ser una especie diamagnética, el ozono a
temperatura ambiente, es un gas inestable con un caracteristico olor picante. Los
resultados experimentales muestran un angulo de enlace de 116.8 + 0.5° y una distancia

interatomica de 127.8 pm entre el oxigeno central y cada uno de los terminales'". En la
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Figura 1.10 se expone las dos formas resonantes de la molécula de ozono segun la teoria

de enlace de valencia.

Debido a su configuracion, el ozono es una especie fuertemente oxidante (E° = +2.08
V), y su tendencia natural es transferir un atomo de oxigeno y liberar O, (Tabla 1.5).
Las aplicaciones del ozono en los tratamientos de aguas se pueden agrupar en tres
categorias: i ) desinfectante o biocida, ii) oxidante para la eliminacién de contaminantes
organicos y iii) como pre- o postratamiento de otra operacion (coagulacion, floculacion,

sedimentacion, oxidacion biologica, adsorcion sobre carbon activado, etc.).

Figura 1.10. Estructura de la molécula del ozono.

El ozono comenzo a ser utilizado como agente bactericida, en la depuracion de aguas
destinadas a consumo humano, a principios del siglo XX en Niza (Francia). Hoy en dia,
debido a la gran cantidad de recursos invertidos en el estudio del ozono como agente
depurador, son ampliamente conocidas otras ventajas del uso del mismo en las plantas
de tratamiento''®, como son: i) la eliminacion de los compuestos que provocan la
presencia de olor, sabor y color en el agua, ii) la oxidacién de contaminantes
inorganicos, iii) la eliminacion de algas y otros microorganismos acudticos, iv) la
oxidacion de microcontaminantes organicos, v) su uso no incrementa la presencia de
compuestos organoclorados, como ocurre al usar el cloro como agente depurador y vi)
provoca un aumento del rendimiento de los procesos de adsorcion y coagulacion. Por el
contrario, su aplicacion a gran escala, en el tratamiento de residuos liquidos industriales,
no esta muy extendida debido al elevado coste economico y la complejidad quimica de

estos efluentes. Sin embargo, la baja eficiencia de los sistemas convencionales de
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tratamiento de efluentes industriales en la eliminacion de compuestos organicos toxicos,
a los niveles que la nueva legislacion ambiental exige, ha convertido el uso del ozono en

una alternativa atractiva para la depuracion de los mismos.

En las ultimas dos décadas, se ha producido un incremento notable en el nimero de
publicaciones relacionadas con el estudio de las reacciones entre el 0zono y numerosos
compuestos organicos e inorganicos, prestaindose especial atencion a la ozonizacion de

o’ 117-121
compuestos aromaticos''""?!,

Como es altamente reactivo, el ozono puede interaccionar con un gran nimero de
sustancias orgéanicas e inorganicas mediante reaccion directa de oxidacion/reduccion,

122-124 .y .
. La reaccion directa entre el ozono

cicloadicion, sustitucion o adicion nucleofilica
y un determinado compuesto no es la Gnica via por la cual el ozono puede actuar para
degradar contaminantes, sino que, como el ozono es muy inestable en disolucion
acuosa, se produce su descomposicion espontanea mediante un complejo mecanismo en
cadena (Figura 1.11) donde intervienen distintas especies radicalarias'®’. Los radicales
originados son de gran interés en los tratamientos de aguas, puesto que, algunos como el
radical hidroxilo HO', presentan una reactividad atin mayor que el ozono y ejercen, por
lo tanto, un papel fundamental en la eliminacion de contaminantes en disoluciéon'?.
Este punto se describird con mayor profundidad en el apartado 3.4., dedicado a los

procesos de oxidacion avanzada (POA).

A pesar de la gran eficiencia que puede presentar el ozono en determinados sistemas, es
necesario destacar la insuficiente capacidad del ozono para lograr la degradacion de

. ) . . 12
algunos contaminantes como los tensioactivos. Narkis y col.'”’

observaron que el
tratamiento con ozono era insuficiente para la eliminacion de surfactantes no idnicos, si
bien favorecia su biodegradacion; asimismo, otros autores han detectado la falta de

reactividad del ozono con los surfactantes catidnicos saturados'>®. En cuanto a los
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surfactantes anidnicos, aunque algunos investigadores consiguieron una alta
degradacion de los alquilbencensulfonatos mediante el uso de ozono'?’, posteriormente,
se determin6 que los valores de la constante de velocidad de la reaccion directa son
bajos'’, lo que indica que la degradacion se lleva a cabo, principalmente, gracias a los

radicales obtenidos por via indirecta.

{ 0; + OH ——» O, +HO; (1)
Inicio .
Oz + H,O —>» 2HO, (2)
( HO, — » H+ 0, 3)
02" + O3 —>» O+ 03_. (4)
Oy +H" —» HO +0, (5)
Propagacion < . -
05 — O07+0, (6)
HO' s O+H (7
\ HO + O3 —— HO, +0O, )
HO, + HO> — H,0,+ 0O, )
Terminacién < o4 0, —— HO, +0, (10)
\ 0;7+0, +H,0 ——» 2HO +20, (11)

Figura 1.11. Mecanismo de descomposicion del ozono en medio acuoso.

3.4. Procesos de oxidacion avanzada

Las aguas contaminadas, generalmente, pueden ser tratadas de forma eficaz mediante
plantas de tratamiento biologico, empleo de adsorbentes o tratamientos quimicos
convencionales (cloracioén, ozonizacidon u oxidacidon con permanganato); sin embargo,
en ocasiones, estos procedimientos no son capaces de degradar los contaminantes
presentes hasta los niveles requeridos por la ley o el posterior uso del efluente. En los
ultimos afos, se vienen estudiando nuevas tecnologias, conocidas como procesos de

oxidacion avanzada POA, que han demostrado ser muy eficientes en la oxidacion de un
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elevado nimero de compuestos organicos e inorgdnicos. La base de todos estos
procesos, como ya se ha comentado, es la generacion de radicales libres, siendo el
principal responsable el radical hidroxilo HO". Estos radicales libres son especies
altamente reactivas, capaces de atacar con ¢xito a la mayor parte de las moléculas
organicas e inorganicas, con constantes de velocidad de reaccion muy elevadas que
oscilan entre 10°-10° M's™. El elevado numero de sistemas que pueden generar estos
radicales (Tabla 1.6) hace que estos procesos de oxidacidon avanzada sean muy

versatiles.

Tabla 1.6. Tecnologias basadas en procesos de de oxidacion avanzada usadas para la
depuracion de aguas.

Procesos no fotoquimicos Procesos fotoquimicos
e  Oxidacion en agua sub/supercritica e Fotolisis del agua con UV de vacio (UVV)
e Reactivo Fenton (Fe’"/H,0,) e UV/peréxido de hidrogeno
e  Oxidacion electroquimica e Foto-Fenton
e Radiodlisis e UV/ozono
e Plasma no térmico e Fotocatalisis heterogénea

e  Ultrasonidos

e Ozonizacion en medio alcalino
(O5/0OH)

e Ozonizacion en presencia de peroxido
de hidrégeno (O3/H,0,)

e  (Ozonizacion catalitica

A continuacion, se describen, brevemente, los procesos de oxidacion avanzada
mostrados en la Tabla 1.6, haciendo especial hincapié en los procesos basados en el uso

de ozono.
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3.4.1. Oxidacion en agua sub/supercritica

Estas técnicas permiten la oxidacion de los contaminantes en una mezcla de agua con

, ) . 131,132
oxigeno o aire, a altas presiones y temperaturas'’""’

. El proceso que opera en
condiciones subcriticas se denomina, también, oxidacién en aire himedo (Wet air
oxidation WAOQ), y se trabaja a presiones comprendidas entre 10-200 bares y
temperaturas, entre 150-370°. Durante el proceso, se produce la carbonizaciéon primaria
de los compuestos organicos, y, a continuacion, reaccionan con los radicales hidroxilo
generados en la transformaciéon catalitica del O,. Aquellos sistemas que utilizan
catalizadores homogéneos o heterogéneos se denominan procesos de oxidacion en aire
himedo catalizada (CWAQO). Como catalizadores se han utilizado sales de Cu(Il),

133,134

carbon activado y 6xidos . El mayor inconveniente de esta variante es la retirada

del catalizador al finalizar el tratamiento.

La oxidacion supercritica 0 método OXAS'’ usa el agua en condiciones de presion y
temperatura superiores a las del punto critico, temperaturas comprendidas entre 450-
700° C y presiones de hasta 25MPa. En condiciones supercriticas, el agua se comporta
como un fluido de baja densidad y viscosidad, por lo que aumenta la solubilidad de
compuestos organicos y gases, de esta forma se evitan los procesos de transferencia de
masa. Un inconveniente de esta técnica es la necesidad de disponer de materiales y
equipos capaces de trabajar en estas condiciones experimentales tan extremas, lo que

incrementa su coste.
3.4.2. Reactivo Fenton
Este sistema fue descubierto en 1894 por H.J.H. Fenton'*®. Este investigador demostrd

que las disoluciones ferrosas con perdxido de hidrogeno eran capaces de oxidar

compuestos organicos. A pesar de ello, no fue hasta el afio 1934, cuando el mecanismo
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fue identificado por Haber y Weiss">’; este mecanismo implica la formacion de
radicales HO'. La base de este sistema consiste en la generacion de radicales hidroxilo
mediante la reaccion de H,O, con sales de Fe(Il) a pH proximo a 3, para evitar la
precipitacion del Fe(OH);. La base de este mecanismo se recoge en las reacciones 12-

14.
Fe’* + H,0, —— Fe*" + HO + HO' (12)
RH + HO + H,0 —— ROH + H;0" —— productos oxidados  (13)

HO +Fe®® ——» Fe'"+HO (14)

Ademas, a valores de pH menores de 3, la reaccion es autocatalitica, ya que el Fe(Ill)
descompone al H,0, en O, y H,0 a través de un mecanismo en cadena'*® (Reacciones

15-19).

Fe’" + H,0, —— Fe-OOH*" + H' (15)
Fe-OOH*® ——» HO, +Fe*" (16)
HO, + Fe* ——» Fe’" +HO, (17)
HO, + Fe* ——» Fe*'+0,+H" (18)
HO, + H,0, —— H,0+HO; (19)

Hoy en dia, este proceso se utiliza para tratar una gran variedad de desechos industriales
que contienen compuestos organicos toxicos (fenoles, formaldehido, pesticidas, etc.). El
estudio de las variables operacionales y el rendimiento de este proceso en la

degradacion de alquilbencensulfonatos fue llevado a cabo por Lin y col'™.
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3.4.3. Oxidacion electroquimica, radiolisis, plasma y ultrasonidos

En los sistemas de oxidacion electroquimica se trabaja aplicando una corriente eléctrica
(2-20A) entre dos electrodos adecuados'*’, generandose radicales HO  en el anodo

debido a la oxidacion del agua.

4nodo H,0 —»» HO+H +¢ (20)

catodo 0,+2H +2¢ — ” H,0, (1)

La eficiencia puede mejorarse agregando Fe(Il), con lo que se obtiene un proceso

electro-fenton'*!

. De esta forma, de acuerdo con la ecuacion (12), se puede producir una
. . . . . . . .y . 2+
cantidad adicional de radicales hidroxilo mediante la reaccion quimica entre el Fe*" y el

peroxido de hidrogeno.

La radiolisis utiliza electrones altamente reactivos, iones radicales u ondas
fe 7142

electromagnéticas de alta energia *~. Cuando el haz de electrones penetra en el agua, los

electrones pierden energia por las colisiones no elasticas con las moléculas de H,O,

generandose especies muy reactivas (Figura 1.12).

H+
H, T H>,0O,
~ el
H,O
' A
H ! HO'
€aq

Figura 1.12. Especies generadas en la radidlisis del agua.
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Las especies e,q, H y HO son los productos primarios de la radiolisis; los dos primeros

acttian como reductores fuertes y el radical hidroxilo como oxidante fuerte.

El plasma contiene un niimero significativo de particulas cargadas (iones) libres y cuya
dindmica presenta efectos colectivos dominados por las interacciones electromagnéticas
de largo alcance entre las mismas. Con frecuencia, se habla del plasma como un estado
de agregacion de la materia con caracteristicas propias, diferenciandolo, de este modo,
del estado gaseoso, en el que no existen efectos colectivos importantes. El plasma puede
generarse, en forma no térmica, por una descarga eléctrica o mediante bombardeo de un
gas con un haz de electrones de alta energia. Estos plasmas son buenas fuentes de
especies reactivas, altamente reductoras u oxidantes, lo que permite su empleo en la

degradacion de multiples especies quimicas.

Los ultrasonidos emplean el fenémeno conocido como cavitacion electrohidraulica, es
decir, el crecimiento y colapso ciclico de burbujas de gas. La degradacion de la materia
organica por sonolisis puede producirse mediante reacciones de agua supercritica, por
pirélisis directa, o por reacciéon con los radicales generados'*. A pesar de que la técnica
es, relativamente, simple, s6lo recientemente se ha demostrado su aplicaciéon como un
innovador tratamiento para la eliminacion de contaminantes. Existen diferentes estudios
que ponen de manifiesto la gran eficiencia de los ultrasonidos en la degradacion de un
elevado numero de compuestos como derivados fenolicos, pesticidas, hidrocarburos

. ” 144,145
poliaromaticos y surfactantes ™~ .

3.4.4. Ozonizacion en medio alcalino

En 1988, Aieta y col.'*® presentaron, basandose en los trabajos realizados por Hoigné y

col."° un esquema ilustrativo de la reactividad del ozono en disolucién acuosa. La
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Figura 1.13 resume las dos vias de reaccion del ozono: 1) mediante reaccion directa del
sustrato con el ozono molecular, la cual es selectiva pero lenta o nula con algunas
especies, y ii) mediante descomposicion y generacion de radicales hidroxilos HO', que

atacan al sustrato de forma rapida pero no selectiva.

Oxidacion directa del sustrato

0 Lenta / Selectiva > Productos

P i Oxidacién radicalaria T
' Formacién de radicales > HO Z_, Productos
Répido / No selectivo

Figura 1.13. Vias de reaccion del Ozono.

Adicionalmente, los radicales hidroxilos reaccionan de forma répida con el ozono
molecular, contribuyendo a la descomposicion autocatalitica del ozono. El mecanismo y
las cinéticas de reaccion implicadas en la descomposicion del ozono en fase acuosa han
sido estudiados por diversos investigadores'*>'*’'>. La estabilidad del ozono depende,
en gran medida, de la matriz acuosa, especialmente del pH, del tipo de materia organica
natural (NOM) presente y de la alcalinidad'®. El pH del agua es especialmente

. . 1. . P 125
importante porque los iones hidréxido catalizan la descomposicion del ozono *.

O;+OH  ——» HO, +0, K=70 M's" (22)
0O;+HO;, —— HO+0,+0, K=28-10°M"'s" (23)

Asi, segin las ecuaciones 22 y 23, la descomposicion del ozono se acelera de forma

espontanea incrementando el pH de la disolucion, lo que conduce a un proceso de

oxidacién avanzada (POA). Las constantes de velocidad difieren mucho para ambos
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tipos de procesos, pero, en general, al ser la reactividad de los radicales HO™ bastante
superior, la ozonizacion es sensiblemente superior en medios alcalinos. Sin embargo,
debe considerarse que un incremento considerable del pH, dependiendo de la
composicion del agua, puede producir un efecto negativo debido a la accidon inhibidora

de atrapadores de radicales, como son los iones bicarbonato o carbonato'”’.

3.4.5. Ozonizacion en presencia de perdxido de hidrégeno

La adicién de perdxido de hidrogeno favorece la velocidad de ozonizacion de los
compuestos organicos del medio. La combinacion de ozono y peroxido de hidrogeno se
usa, esencialmente, en la oxidacién de aquellos contaminantes que conllevan un gran
consumo de ozono. El peroxido de hidréogeno es un acido débil (pKa = 11.6), un
poderoso oxidante (Tabla 1.5) y un compuesto inestable que dismuta con facilidad'"

(Reacciones 24, 25 y 26).

H,0, ——» HO, + H' (24)
H,0,+2¢ +2H° ——» 2H,0 (25)
H,O, + HOy" ——» H,O0 +0, + HO (26)

El mecanismo por el cual el H,O, favorece la generacion de radicales libres fue
determinado por Forni y col.'”’. Estos investigadores demostraron que la base
conjugada del perdxido de hidroégeno inicia el proceso de descomposicion del ozono en

fase acuosa mediante una reaccion de transferencia electronica.

Aprovechando la capacidad del H,O, para iniciar la descomposicion del ozono en fase
acuosa (Figura 1.14), numerosos investigadores han usado este proceso para llevar a
cabo una oxidacion mdas rdpida y efectiva de la materia organica presente en las

158-165
aguas :
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H,0, <—> HO, +H'

A
O, < 0O;
v
O, + Oz.-‘i‘ HO
3 0O;
O, v
0;+O0H —2+ Ho, 0,+05"
A 0
v
RY < HO;
0, <—
| v
RHO, < | HO <
HRH

(materia organica)

Figura 1.14. Mecanismo de oxidacion de un compuesto organico

(HRH) mediante 03/H,0..

La presencia de H,O; en el sistema favorece el proceso de oxidacion, aunque, debido a
la posibilidad de que el H,O, adicionado sea consumido en reacciones con otros
contaminantes, ha impedido que este método sea aplicado en la depuracion de efluentes

166
1.

industriales. Fernandez y co compararon la eficiencia del sistema O3/H,O, frente a

la fotolisis en la eliminacion de alquilbencensulfonatos lineales (LAS), observando la

completa degradacion de la mezcla de surfactantes a los 20 minutos de ozonizacion.

3.4.6. Ozonizacion catalitica

La investigaciéon sobre nuevas alternativas a los procesos de oxidacion avanzada

tradicionales se ha incrementado, significativamente, en las ultimas décadas. Estos
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nuevos tratamientos se basan en la adicion de determinados reactivos al sistema,
generalmente, metales pesados, que aumenten la efectividad del ozono como agente
oxidante. Estas sustancias, denominadas catalizadores, participan en el mecanismo de
reaccion pero no son consumidas en el proceso. Segun el estado fisico en el que se
encuentre la especie que actiia como catalizador, se pueden distinguir dos tipos: catalisis
homogénea (catalizador disuelto en fase acuosa) y catdlisis heterogénea (catalizador

solido o soportado). A continuacion se describen cada uno de estos procesos cataliticos.

3.4.6.1. Ozonizacion catalitica homogénea

Una de las primeras investigaciones en este campo fue realizada por Hewes y
Davison'”’, quienes observaron que la adicion de determinadas sales al proceso de
ozonizacion de compuestos fendlicos aumentaba la mineralizacion de la materia
organica. Posteriormente, otros investigadores'®'®’ detectaron que, gracias a estos
catalizadores, podia aumentarse la efectividad en la decoloraciéon de efluentes
procedentes de industrias textiles o acelerar la oxidacion de compuestos disueltos en

medios acidos.

A diferencia de lo que sucede con otros procesos de oxidacion avanzada, no se puede
plantear un mecanismo de reaccidon general para la ozonizacion catalitica homogénea,
puesto que, segun los compuestos que intervengan, el sistema puede comportarse de
forma muy diferente. Mientras que algunos investigadores han indicado que la presencia
de iones de metales de transicion no promueve la generacion de radicales libres'”,
explicando que la mayor oxidacion del sustrato se produce gracias a la formacion de un

169

complejo altamente reactivo frente al ozono ° , otros estudios han justificado la

potenciacion de la degradacion del sustrato mediante la generacion de radicales

171

hidroxilo La bibliografia revisada muestra que aquellas especies metélicas,

independientemente de si se encuentran en forma de cationes o aniones, que pueden ser
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susceptibles de ser oxidadas en el proceso de ozonizacion tendrian la capacidad para
actuar como agentes iniciadores/promotores del proceso de transformacion del ozono en
radicales HO". A pesar de la mejora del rendimiento del proceso, la necesidad de anadir
las especies metalicas al sistema aumenta las dificultades para la aplicacion de la
ozonizacion catalitica homogénea en la depuracion de residuos liquidos, puesto que se
introducen especies altamente contaminantes al sistema. En la tabla 1.7 se expone cierta
informacion acerca de las principales publicaciones relacionadas con el uso de la
ozonizacion catalitica homogénea en la eliminacion de microcontaminantes organicos de las

aguas.

Tabla 1.7. Detalles mas relevante de las publicaciones relacionadas con la ozonizacion
catalizada homogénea.

Condiciones
Sistema Catalizador Contaminantes Observaciones Ref.
experimentales

Sulf de Fe** Estudio del efecto catalitico de
ulfatos de Fe™",
Ozono/H,0, Co™ NP Cul* * Discontinuo; pH acido  varios cationes; se propone 172
o”",Ni", Cu . .,
mecanismo de reaccion

) Discontinuo; pH Estudio de mecanismo y cinética;
Ozono Co * . o 173
acido; 0°C pH acido inhibe el proceso

o . . Discontinuo; pH ) ) o
Ozono Co Acido acético . Estudio de mecanismo y cinética 174
acido; 0°C

Discontinuo y ) o
e re s . . . Mejora en la eliminacion de la
Ozono Co”", Ti”", Mn Efluente secundario recirculacion; pH 5- 167

DQO
10, 30-60°C Q

Determinacion de la
. Discontinuo; pH estequiometria de reaccion;
Ozono Fe * . . . 175
acido; 3-10°M O; propuesta de mecanismo;

influencia de varios radicales

Cu*, Zn*, ) Semicontinuo; flujo Mejora la velocidad de

Ozono Colorantes azoicos . 168
Cr,0; 100 L/h decoloracion

Ozono Fe*, Mn** * Determinacion de la 176

Discontinuo, pH 5-8, ) )
estequiometria de reaccion y
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25°C, 1mg/L Os constante de velocidad
Discontinuo, 0.5-2 Eliminacion significativa de

Ozono NOM Mn** ) ) ) 177
mg/L Mn”"; influencia de la dosis de O;

Estudio cinético y determinacion
Discontinuo y )
a . ) ) 4 de la constante de velocidad;
Ozono Mn Acido Oxalico Semicontinuo(flujo 36 ) 169
propuesta de mecanismo de
L/h); pH écido; 20°C

reaccion

Estudio cinético y determinacion
Reactor con parada de )
de la constante de velocidad al
Ozono Fe* * flujo; pH 0-2; 25°C; 178
. s inicio del proceso; se propone
1-107-6-10" M O;

mecanismo
5 Continuo; placa Se estudia la eficiencia del
Ozono NOM Mn’’, DQO ) o 179
difusora proceso en distintas aguas
, Discontinuo; pH 2-8; Se propone mecanismo de
Ozono Mn * s ) 180
4-5-10° M O3 reaccion
, Pirazina, acido Semicontinuo; pH 4; Complejo oxalico-Mn como
Ozono Mn ) ) ) 181
oxalico flujo 36 L/h catalizador
Ag', Fe*', Fe*', Discontinuo; pH 7; Se identifican intermedios;
Ozono Co*, Cu”, COT flujo 1.5g Os/h mejora la reduccion del COT con 182
Mn*, Zn*, Cd** catalizador
) Semicontinua y Incrementa considerablemente la
Ozono Mn** Atrazina 183

reciculacion; pH; 20°C  eliminacion de atrazina con Mn?**

Con catalizador incrementa
Semicontinuo; pH 8§;
Ozono Mn** COT ) sensiblemente la eliminacion de 184
flujo 1.6g/ Os/h
COT,; se identifican intermedios

, o Semicontinuo; pH 2- Solo elimina acido piravico si se
Ozono Mn Acido piravico ) ) ) 185
4; 25°C; flujo 36 L/h cataliza; efecto negativo del pH

Semicontinuo y Acidos hiimicos mejoran la
Ozono Mn** Atrazina, DQO recirculacion; pH 7; eliminacion de atrazina; se 186
20°C; 1 mg/L Mn** propone mecanismo de reaccion

be 3 - ) ; Presencia de catalizador mejora
Ozono Fe™', Fe', Mn Clorobencenos Semicontinuo; pH 7 o ) 187
la eliminacion del contaminante
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a . o Semicontinuo; pH 2- Se identifican intermedios de
Ozono Mn Acido glioxilico ) ) ) 188
5.4; flujo 36 L/h reaccidn; se propone mecanismo
a o Semicontinuo; pH 1- Estudio cinético; similar
Ozono Mn Acido piravico ) . o " 189
3; flujo 36 L/h comportamiento de Mn~ y Mn
a p-Nitrotolueno en Semicontinuo; pH Determinacion de la constante
Ozono Mn . . . . 5 o . . . 190
anhidrido acético acido; flujo 10~ L/s cinética e intermedios de reaccion

o . Semicontinua; 4-10.5; o
0Ozono/H,0, Fe Acidos y colorantes Estudio cinético 191
flujo 29mg Os/min

. . Se propone mecanismo; se
Nitratos de Pb",

[ Semicontinuo; pH 3; establece orden de actividad
Ozono Cu™, Zn"", Fe',  Orto-clorofenol ) ) ) 192
flujo mg Os/min catalitica de los metales
Mn2+
utilizados

Semicontinuo; pH o o
5 . Estudio cinético y determinacion
Ozono Co™' Acido oxalico acido; 20°C; flujo 24 ) ) ) 193
Uh estequiométrica de reaccion

) Influencia del pH y dosis de Os y
. Discontinuo; pH 1.6- )
Ozono Co * catalizador; se propone 194
8.4;10°-2:10* M
mecanismo

Se relaciona el potencial de

Ni*, Fe*', Mn™, Discontinuo; pH 2, 7; ;
s aar e Acido 1,3,6 reduccion de los metales con su
Ozono Zn*, 8%, Cr', ) ) 25°C; 1 meq/L o ] 195
) - ) trinaftalensulfénico actividad como catalizador;
Cd*, Hg™', Cu™ catalizador

mecanismo via radicalaria

Mejora sensiblemente la
. . ) Semicontinuo; pH 2.5; L ) )
Ozono Fe Acido oxalico eliminacion de acido oxalico; se 196
20°C, flujo 24 L/h
propone mecanismo de reaccion

e ot Semicontinuo; pH 3y  Mejora la eliminacion de fenol y
Ozono Mn~", Cu Fenol 197
10 COT con catalizador

*Publicaciones sobre la descomposicion del ozono en ausencia de contaminantes

Con el fin de solucionar los inconvenientes derivados del uso de catalizadores disueltos
en el agua a tratar, se ha propuesto la utilizacion de catalizadores solidos, de forma que

sea mas sencilla su retirada del efluente.
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3.4.6.2. Ozonizacion catalitica heterogénea

La catalisis heterogénea es la que tiene lugar en sistemas con dos o mas fases, siendo la
mas frecuente el empleo del catalizador en fase sélida y los reactivos en fase gaseosa o
liquida. La mayoria de las publicaciones de este campo se han centrado en el estudio de
reacciones en fase gaseosa, aunque en los Gltimos afios se ha incrementado el numero de
investigadores que han dedicado su atencion a las reacciones en fase liquida. Desde que

Chen y col.'®

publicaron resultados sobre la ozonizacidon catalitica heterogénea de
algunos compuestos empleando Fe;Os; como catalizador, se han estudiado un gran
numero de catalizadores, entre ellos: oOxidos metalicos'”’ , Oxidos metalicos

200,201 202 . 203
7, metales soportados™°, materiales mesoporosos o carbones

soportados
activados®™. En general, la actividad catalitica de estos catalizadores se basa,
principalmente, en la generacion de especies radicalarias como el radical hidroxilo; por
ello, la eficiencia de la catalisis heterogénea en la descomposicion del ozono vendra
influenciada, en gran medida, tanto por las caracteristicas de la disolucion (pH,
temperatura, fuerza idnica, etc.) como por las propiedades quimicas y texturales del
catalizador. De entre la gran cantidad de materiales que se han empleado como
catalizadores heterogéneos, se pueden destacar cuatro grandes tipos:

1) Metales soportados.

2) Oxidos metalicos.

3) Oxidos metalicos soportados.

4) Carbones activados.
3.4.6.2.1. Metales soportados
Tras los primeros resultados publicados por Heinig y col.>”, el uso de catalizadores

basados en metales depositados sobre distintos soportes comenzo6 a ser objeto de estudio

a finales de los anos 90, existiendo, en la actualidad, mucha incertidumbre acerca del
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mecanismo involucrado y de la influencia de las diferentes variables operacionales en
este proceso. Los resultados obtenidos por Karpel Vel Leitner y col.**® indicaron que la
adsorcion de la materia hiimica disuelta sobre la superficie del catalizador reduce la
actividad catalitica de los catalizadores metalicos soportados sobre alimina, mientras
que los catalizadores soportados sobre TiO,, donde apenas se produce adsorcion de la
misma, mostraron mejores rendimientos. El valor del pH de la disolucién y el proceso
de adsorcion, aunque son importantes, no siempre son determinantes en la actividad del
catalizador en el proceso de ozonizacién de contaminantes organicos; asi, puede ocurrir
que sea el método de sintesis del catalizador, y, en consecuencia, la estructura quimica
del mismo, lo que controle la descomposiciéon del ozono en radicales hidroxilo?”*%.
Lin y col. > han estudiado la actividad catalitica de mas de 20 catalizadores (alimina,
silice, carbones activados impregnados con metales, etc.) en la ozonizacién de acido
formico, llegando a la conclusion de que el proceso de transformacion del ozono en
radicales HO' esta, principalmente, controlado por la velocidad de difusion del mismo
en la superficie del catalizador. En la tabla 1.8 se exponen los catalizadores estudiados
en los trabajos de investigacion mas representativos de esta area; en ella se recoge,
también, otros aspectos de estas publicaciones como son: contaminantes estudiados,

condiciones experimentales y algunas observaciones.

Tabla 1.8. Trabajos de investigacion sobre ozonizacidon catalizada con metales
soportados.

. Condiciones
Sistema Catalizador Contaminantes Observaciones Ref.
experimentales

Eliminacion de bacterias y virus;

0;, 0, Ag/ALOs Microorganismos Lechf) fijo; 500 g de fuerte interaccion catalitica con el 205
caralizador .
O, disuleto
Cu soportado en Discontinuo; y Demuestra la actividad catalitica
. Compuestos R . .

alimina, anatasa - semicontinuo (flujo de metales soportados; propone 210
O3 . organicos (COT), ) . L

y atapulgita, dcido succinico 1.25 g Os/h); 0.2-1.2 mecanismo por adsorcion y/o

Ru/CeO, g/L catalizador ataque de radicales hidroxilo

Metales Acid.o salicilico,. Continuo (6'_5 mg Incrementa la eliminacion de 206
05 soportados en peptido, sustancias Os/L) y semicontinu0;  cOT con determinados

ALO;, TiO, y hiimicas pH dcido contaminantes; baja adsorcion en
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arcilla la superficie del catalizador

Semicontinuo; pH 3.4;
flujo 2.75-10-4 mol
Os/h; 0.8 g/L de
catalizador

Alta mineralizacion de COT en
catalizadores preparados por
impregnacion y reduccion

0, Ru/Ce0O, Acido succinico 207

Efecto de la estructura del

catalizador con su eficiencia; 208
moléculas organicas producen la
sinterizacion del metal

) Semicontinuo; pH 3.4,
0, Ru/CeO, Acido succinico flujo 1.25 g Os/h; 0.8-
3.2 g/L de catalizador

Semicontinuo; pH 2.6-

Acido cloroacético, Elevados porcentajes de 211

0, Ru/Ce0,-TiO acido cl L 3.6; flujo 15.6 L/h; 0.8 liminacion d .
o clorosuccinico oL de catalizador eliminacion de contaminantes
Semicontinuo; flujo El uso de catalizador incrementa 212
0, Cu/AlLO3 Alacloro 0.5mg O /mir,l la mineralizacién de COT, la
’ 3 formacién de cloruros y nitratos
Mg y Al sobre Selnincoptinuo; pH2; Identifica al 4cido o.xéligo como
sxidos de Fe Fenol. 4cido ox4lico 20°C; flujo 200 producto de la ozonizacion del 213
0; OCXI NivC ’ ’ mL/min; 1 g/L de fenol; el acido oxalico parece
0, Ny Lu catalizador provocar pérdidas de Cu y Ni

3.4.6.2.2. Oxidos metdlicos

Dejando a un lado la estabilidad quimica, el parametro mas importante que determina la
posibilidad de utilizar un 6xido metalico como catalizador de la descomposicioén del
ozono es su acidez o basicidad. Asi, los centros activos de la superficie de un
catalizador se localizan en aquellos grupos que actian como acidos de Bronsted o de
Lewis, lo que estard condicionado, en gran medida, por el pH del medio. Los procesos
de adsorcién de los contaminantes organicos sobre la superficie del catalizador
desempefian un papel fundamental en la actividad catalitica del 6xido, ya que: 1) es el
primer paso que tiene lugar en el mecanismo catalitico de descomposicion del ozono, y
i1) la afinidad del 6xido metalico por determinadas especies inorganicas presentes en la
disolucion (carbonatos, fosfatos, etc.) puede bloquear los sitios activos y reducir la

eficiencia del catalizador.

Los investigadores de estos procesos han empleado un gran nimero de éxidos metalicos

para estudiar la descomposiciéon del ozono y/o la ozonizacion de contaminantes
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organicos en disolucion. De esta forma, a modo de ejemplo, el acido oxalico fue
degradado con éxito, mediante el uso de catalizadores como TiO,, MnO, y Al,Os, por

199,214,215

distintos investigadores . La optimizacion de las condiciones experimentales y

los mecanismos de reaccion han sido estudiadas por diversos autores (Tabla 1.9),
llegando a proponer catalizadores de diversa naturaleza para lograr, o mejorar, la
degradacion de contaminantes organicos y alcanzar la mineralizacién de la materia
organica disuelta presente en el agua tratada. En la Tabla 1.9 se discuten los trabajos de

investigacion mas recientes relacionados con el uso simultineo de ozono y oOxidos

metélicos en la eliminacion de diferentes contaminantes de las aguas, asi como las

principales conclusiones derivadas de cada uno de ellos.

Tabla 1.9. Bibliografia mas reciente sobre ozonizacion catalizada con 6xidos metalicos.

Condiciones
Sistema Catalizador Contaminantes Observaciones Ref.
experimentales
Alta eficiencia al eliminar fenol y
Ozono Fe,04 Fenol, DQO, COT Continuo; pH 4.3-6.3 198
DQO; se propone mecanismo
CuO, Fe,0;, Semicontinuo; flujo
Buena actividad catalitica;
Ozono NiO, Cr,0s, Anilina, DQO 12 L/h; 55 g/L de 216
) lixiviacion de catalizadores
C0,05 catalizador
Oxidos de Mo, ) o ) )
) Continuo; 25°C; flujo Desactivacion de ciertos 6xidos
Zn, Sn, V, Ni,
Ozono * 0.15 L/min; 0.5 g de debido a la posible adsorcion de 217
Co, Cu, Pb, Mn,
) catalizador H,O en los sitios activos
Fe, Ce, Agy Bi
Semicontinuo; flujo Incrementa sensiblemente la
Clorobenceno, ) o
Ozono o-FeOOH ) 0.2 L/min; 0.05-0.2 eliminacién de clorobenceno en 218
bicarbonatos
¢/L de catalizador presencia de catalizador
Semicontinuo; pH 3-7,
. Mejores rendimientos al bajar el
Ozono MnO, Acido oxalico flujo 36 L/h; 0.25 g/L ) ) 199
) pH; reaccion en la superficie
de catalizador
; fo Estudio cinético; evolucion de la
Ozono v-ALO; 2-clorofenol Semicontinuo; pH 3 219

9; flujo 18 mg Os/h; 2

toxicidad y COT
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g/L de catalizador

Semicontinuo; pH 2.5,

Eliminacion total de COT; se

Ozono TiO, Acido oxalico 5;30°C; 5 g/L propone mecanismo de reaccion 214
catalizador orden cero
) Estudio de las variables
Tierra, Fe(O), a- Continuo; 5-50 g/L ) )
Ozono * operacionales; efecto de oxidos 220
FeOOH catalizador )
metalicos y NOM en el proceso
Semicontinuo, pH 7, Se propone mecanismo
Ozono FeOOH NOM (COT) flujo 0.5 L/min; 10 radicalario; mejora eliminacion 221
¢/L catalizador de COT
o Mn*', B-MnO,, Acido sulfosalicilico ~ Semicontinuo, pH 1- Estudio del efecto de pH y estado .
Z0Nno
a-MnO,, MnSO, y propidnico 8.5 del Mn en la actividad catalitica
Discontinuo (pH 7 y
oxidos metalicos agua desionizada); No hay catalisis en agua
) ) Acido p- ) o )
Ozono mixtos, oxidos . semicontinuo (agua desionizada; 6xidos de Co y Cu- 223
clorobenzoico
metalicos natural); 43 mg/L de Zn-Al catalizan en agua natural
catalizador
Reactor tubular; pH 3-  Se identifican intermedios; el
Fenol, clorofenol, ) ) o
Ozono CuO-AlL,04 ) 11; 21°C; flujo 20 L/h;  catalizador disminuye el consumo 224
nitrofenol
0.25-2 g/L catalizador ~ de ozono y aumenta la velocidad
Metil tert-butil éter, Semicontinuo con y La alimina no cataliza; se
Alumina isopropil éter, etil sin recirculacion; pH determina la constante cinética y
Ozono 225
perfluorada tert-butil éter, tert- 5; 10-60 g/L de se identifican los subproductos de
amil metil éter catalizador reaccion
. Discontinuo y
Acidos oxalico, . ) ) L
) o semicontinuo (flujo El incremento de la eliminacion
Ozono ALO; acético, salicilico y . . 215
100 L/h); pH 5.5; 20- depende del tipo de contaminante
sucinico )
50 g/L de catalizador
Semicontinuo; pH 7- Incrementa la eliminacion de
Ozono ALO; NOM (DQO) 8; flujo 0.4 mg Os/L; NOM y disminuye la formacion 226
75 g/L de catalizador de subproductos de reaccion
) ) Sensible mejora de la eliminacion
Aguas residuales Semicontinuo; pH 7- o
Ozono TOCCATA® de DQO por oxidacion y 227
(DQO) 8; flujo 40 mg Os/L L
precipitacion
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Lodo con ) Se estudia la viabilidad del uso
) Semicontuno; pH 3; )
Ozono metales y oxidos * 5s0c del lodo como catalizador de la 228
metalicos descomposicion del ozono

*Publicaciones sobre la descomposicion del ozono en ausencia de contaminantes
3.4.6.2.3. Oxidos metdlicos soportados

Con el fin de potenciar la actividad catalitica de los 6xidos metalicos en el proceso de
transformacion del ozono en radicales HO', se estudio la posibilidad de aumentar el area
superficial de los mismos soportandolos sobre alimina, arcillas, silice o zeolitas; sin
embargo, debido al proceso de lixiviacion de los mismos, los resultados obtenidos no
fueron del todo satisfactorios. Segun Copper y col.”?, la presencia de una superficie
heterogénea facilita la transferencia de ozono a la disoluciéon y ayuda a su
descomposicion para generar especies radicalarias; gracias a ello, una gran niamero de
compuestos organicos fueron degradados con mayor éxito cuando la ozonizacion se
llevdo a cabo en presencia de estos catalizadores soportados. Las principales
conclusiones obtenidas, asi como las condiciones experimentales en las que el proceso
basado en el uso simultdneo de ozono y 6xidos metélicos soportados ha sido aplicado en
la eliminacion de contaminantes organicos de las aguas por diferentes grupos de

investigacion, se han recogido en la Tabla 1.10.

Tabla 1.10. Eliminacién de contaminantes orgdnicos mediante el sistema basado en el
uso simultdneo de ozono y 6xidos metalicos soportados.

Condiciones
Sistema Catalizador Contaminantes Observaciones Ref.
experimentales
CuO, MnO,, Pd, Semicontinuo; pH 6-
Ozono soportado sobre Fenol 9;20°C; flujo 1,43 Sin actividad catalitica 230
A1203 L/min
: . Semicontinuo; pH - f . . 231,
Ozono Fe,05/ALO; Fenol, hidroquinona, - Actividad catalitica elimina mas T
acido

acidos carboxilicos, COT; no logra oxidar
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aldehidos hidroquinona y fenol
AgyNi Continuo; 25°C; flujo Gran eficiencia de Ag para
Ozono soportado sobre * 0.15 L/min; 0.5 g de descomponer el Os, no parece 217
zeolita catalizador afectar el H,O adsorbida
TiO,, Acido falvico, ) Alta eliminacion de COT y
} Semicontinuo; pH 8; ) .
Ozono TiO,/Al 05, proteinas, contaminantes en presencia de 233
) ) ) ) 30 g de catalizador )
TiO,/arcilla disacaridos catalizador
La descomposicion de Os, en
presencia de catalizador, es de
Ozono MnO,/ALLOs * Semicontinuo orden 0 respecto al agua; propone 234
mecanismo con intemedios
superoxido y peroxido
Discontinuo; pH 7.5; )
. El uso de catalizador aumenta la
Ozono TiO,/Al,04 Acido fulvico 20°C; 10 g/L de . o 235
) mineralizacion
catalizador
ALO El uso de catalizador aumenta la
e Clorofenol, acido Semicontinuo; flujo solubilidad y descomposicion de
Ozono Fe,05/AL,0;, 229
) oxalico, cloroetanol 24 mg O5/(L-h) 03, mejorando la eliminacion de
TlOz/Ale3 .
contaminantes
) Se identifican subproductos;
o ) Semicontinuo; pH 7.2; o
Acido humico, agua incrementa la eliminacion de 201,
Ozono TiO,/Al,O5 flujo 0.4 g Os/h; 2.5-
natural de rio (COT) ) COT a baja concentracion de 236
10 g/L catalizador ) )
acido himico
Formacion de acido oxalico;
V-0/Si0,, V- . Semicontinuo, pH 3, mejora en la eliminacion de COT
Ozono ) Acido sulfosalicilico ) ) ) ) 237
O/Ti0,, MnO, flujo 0.67 L/min y velocidad de reaccion con
catalizadores; MnO, no cataliza
Oxidos ) ) )
) Lecho fijo; flujo 0.175  Propone mecanismo de
metalicos sobre
) L/min de disolucién descomposicion de ozono;
Ozono Al O3, SiO,, * ) ) 238
0 acuosacon O;; 1.5 ¢ eficacia catalitica de metales
i
) Y de catalizador nobles; efecto del catalizador
SIOZ'A1203
MnO/ALO:s, Lecho fijo; flujo de Desactivacion del catalizador y
Ozono MnO/SiO,, Benceno gas de 0.25-1L/min; posterior regeneracion a alta 239
MnO,/TiO,, 20-75 mg/L de temperatura
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MnO,/ZrO catalizador

) El catalizador mejora
Semicontinuo; pH 2.5;

) . ) 10-40 °C; flujo 12-36 ) .
Ozono TiO,/Al,O5 Acido oxalico contaminante; mecanismo Eley- 240
L/h; 1.25-3.75 g/L

notablemente la eliminacion de

Rideal; orden de reaccion y

catalizador o
energia de activacion
) Mayor actividad catalitica a pH
Continuo (flujo 0.075 . o
MnO,/carbén acido; se detecta la oxidacion y
Ozono ) Nitrobenceno L/h) y semicontinuo; ) ) 241
activado adsorcion de contaminantes en la
pH 2-9 . )
superficie del catalizador
Semicontinuo; flujo Indica la formacion de
Ozono MnO,/Al,04 Ciclohexano 0.5 L/min; 0.1 g/L de compuestos intermedios en la 242
catalizador superficie del catalizador
Oxidos de Co ) Se estudian la lixiviacion,
Semicontinuo; 25 °C; ) )
soportados en dispersion del Co en los
Ozono Azul naftol negro 30 L/h; 0.3 g/L de 243
alimina e ) catalizadores y reutilizacion en 3
) ) catalizador )
hidrotalcita ciclos

*Publicaciones sobre la descomposicion del ozono en ausencia de contaminantes

3.4.6.2.4. Carbon activado

La textura porosa y la naturaleza quimica de los carbones activados los convierte en
unos materiales idoneos para ser usados como adsorbentes, pero, por los mismos
motivos, pueden actuar como catalizadores o como soportes de catalizadores®**. Aunque
el nimero de estudios enfocados al uso del carbon activado como catalizador, o como
soporte de catalizadores metalicos, para reacciones en disolucion acuosa es mucho
menor que los orientados a estudiar su papel como adsorbente, en los ultimos 10 afios
son muchos los investigadores que se estan interesando por el papel catalitico del

carbon.

El uso combinado de ozono y carbon activado, en un mismo proceso, se presentd como

una opcion atractiva para destruir compuestos orgdnicos toxicos. Hasta hace poco
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tiempo, se pensaba que la mayor ventaja de adicionar carbon activado al sistema se
debia a la alta capacidad de adsorcion del mism0245; sin embargo, estudios realizados,
. . 246 .
recientemente, por Jans y Hoigné™ han mostrado que tanto el negro de carbén como el
carbon activado catalizan la descomposicion del ozono en fase acuosa. Estos autores
han indicado que ambos tipos de carbdn inician la reaccién en cadena tipo radicalaria
del ozono, que contintia en la fase acuosa acelerando la transformacién del ozono en

radicales hidroxilo libres.

Los resultados presentados por Zaror y col.**’ ya mostraban que la estabilidad del ozono
en disolucidn acuosa se reduce, drasticamente, debido a la presencia de carbon activado,
sugiriendo que podia ser debido a una combinacion de la descomposicion catalizada por
la superficie y la participacion de los grupos superficiales del carbon activado. Asi, los
carbones activados con mayores caracteristicas basicas que cuentan con electrones m en
sus planos basales podran actuar como bases de Lewis, produciendo la generacion de
iones hidroxilo (Reaccion 27), especie que a su vez esta implicada en la descomposicion

del ozono (Reaccion 22).

-Cn+2H,0 ——» -Cn----H;0" + HO (27)

Posteriormente, Rivera-Utrilla y col. **"*

profundizaron en el estudio de los sistemas
ozono/carbon activado y demostraron que la quimica superficial del carbon activado,
junto con sus caracteristicas texturales, juega un papel muy importante en su
comportamiento como catalizador del proceso de descomposicion del ozono en
radicales hidroxilo; asi, estos autores comprobaron que son el sistema de electrones ©
deslocalizados presentes en los planos basales del carbon activado y los grupos basicos
. . . . 247
oxigenados (tipo pirona y cromeno) los responsables de este comportamiento

(Reacciones 28 y 29).
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05+ HyO + 2¢ 0, +2 HO (28)
H
|
O\C—R 0,/05 | O\C+—R
_ HCI/H,O _ +CI' + H>,O, (29)

En la tabla 1.11 se resumen los resultados de algunos de los trabajos mas importantes
relacionados con el uso simultaneo de ozono y carbon activado en los tratamientos de
aguas. Para conseguir la optimizacién e implementacion a gran escala de este sistema,
de forma econémica y eficiente, es necesario un estudio a nivel fundamental del
mecanismo que opera en este proceso catalitico. A pesar de los intentos de distintos
investigadores por dilucidar los posibles mecanismos que se llevan a cabo en la

o ” 1 210,251
ozonizacion catalitica heterogénea”™ ™

, aun hoy, este aspecto no esta del todo definido,
ello es debido a la complejidad que entrana la simultaneidad de los procesos de

oxidacién y adsorcion de los contaminantes y de los compuestos de degradacion.

Tabla 1.11. Publicaciones mas relevantes sobre ozonizacidén catalizada con carbones
activados.

Condiciones

Sistema Catalizador Contaminantes Observaciones Ref.
experimentales
) ) Menor consumo de O; con CA; el
Carbon activado Semicontinuo; pH 2; ) o
Ozono Fenoles CA mejora la selectividad, pero 245
granular 15-35°C )
no la constante de reaccion
Combina ozonizacion catalizada
) Hidrocarburos Lecho fijo con tratamiento bioldgico y nano
Ozono Carbon activado . o . 252
clorados, COD “ECCOCLEAR” filtracion; baja influencia de los
carbonatos como atrapadores
o s ; Aguas subterraneas, Lecho fijo Resultados de plantas s
Z0No arbon activado : : o lec el
aguas residuales “ECCOCLEAR” industriales; ozonizacion
domésticas e catalizada requiere menos 0zono
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industriales

y es efectivo en un gran rango de

pH

Carbon activado,

p-Cloroboenzoato,

Discontinuo; 20 mg/L

Proceso via radicalaria; Efecto de

Ozono inhibidores y promotores de la 246
negro de carbon acetato, metanol de catalizador o
descomposicion de ozono
Semicontinuo; flujo Estudio cinético y de la
) Agua residual de > .
Ozono Carbon activado " 60-360 L/h; columna estabilidad y actividad del 254
textiles
de 200 g de CA catalizador; elimina el color
) Lecho fijo; pH 2, 8; Reaccion catalitica solido-gas;
Carbon activado 1,2
Ozono . . 25 °C; flujo 5 L/min; 4 incrementa el % de grupos 255
granular dihidroxibenceno ) ) )
g/L de catalizador oxigenados tras ozonizar el CA
Propone mecanismo; procesos
Carboén activado Discontinuo; pH 2-9; heterogeneos y homogeneos
Ozono * 256
granular 5-30°C; 2 g/L de CA simultaneamente; Influencia de
variables y estudio cinético
) . Mayor actividad catalitica de CA
Carbon activado  Acido 1,3,6 ) )
Ozono ) ) Discontinuo; pH 2.3 basicos y/o con metales en su 247
granular naftalentrisulfonico
materia mineral
) . o Semicontinuo; pH 2-  Estudio de la capacidad de
Carbon activado  Acidos (mono,di,tri)
Ozono ) 12; flujo 76 mg O; adsorcion y modificacion quimica 248
granular naftalensulfonicos ) ) )
/min; 0.5-2 g/ de CA  superficial del CA ozonizado
) . o ) Reduce la genotoxicidad de los
Carbon activado  Acidos (mono,di,tri) ~ Semicontinuo; pH 2; o )
Ozono productos de ozonizacion si se 257
granular naftalensulfonicos flujo 76 mg Os/min )
cataliza con CA
. Identificacion de intermedios;
Carbon activado  Acido 1,3,6 Discontinuo; pH 2.3; ) =
Ozono ) ) ) reduccion de la actividad 258
granular naftalentrisulfonico 2 g/L de catalizador ) .
catalitica de CA al ozonizarse
Se determinan constantes de
velocidad de reaccion catalitica y
) . o Semicontinuo; pH 7.5; ) )
Ozono Carbon activado  Acido piravico no catalitica; la trasnferencia de 259
20°C;2.5¢g/LCA o
masa de Os es paso limitante a
altas dosis de CA
Carbon activado Discontinuo; 22 °C; 1 Mayor actividad catalitica de CA
Ozono * 249

granular

¢/L de catalizador

basicos y mayor area superficial;

mayor descoposicion del ozono al
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aumentar su concentracion

Carboén activado

Semicontinuo; pH 7,

Uso de CA permite casi la

completa mineralizacion;

Ozono Acido succinico 5, 15, 25°C; flujo 20- 260
granular, pellets reaccion en 2 vias: agua y
60 L/h; 10-20 g/L CA .
superficie del CA
La oxidacion del CA provoca que
) Semicontinuo; pH 3- la quimica superficial solo tenga
Carbon activado
Ozono * 9;25°C; 4-15 mg/L importancia en primeros ciclos, 261
(0.1-0.3 mm) )
05, 0.2 g/L CA después de ellos la quimica
textural es mas determinante
Optimizacion de la variables
Agua de lluvia Columnas en linea;
Ozono Carboén activado operacionales; Efecto sinérgico 262
(DQO) 100 g CA; 3 mg/L O; )
en el sistema O3/CA/CAB
) Efecto de variables operacionales
) ) Discontinuo; pH 7; ) )
Ozono, Carbon activado ~ Dodecilbencensulfo (tamafio y dosis de CA, dosis de
25°C; 2:10°M; 0.1 g/L 263
0zono/H,0, granular y polvo  nato sddico ) 03, etc.); CA reduce el efecto de
de carbon activado .
atrapadores de radicales
Compuestos ) Eliminacion de COT y
) ) Discontinuo; pH 7, 9; ) ) o
Ozono, Carbon activado  organicos e microcontaminantes; rendimiento
25°C;2:10°M 03; 0.5 264
ozono/H,0, granular inorganicos en agua LCA similar de O;/GAC y O3/H,0, en
g . . .
natural de lago la generacion de radicales HO
) Metales susceptibles de oxidarse
Acrogeles de . Discontinuo; pH 7; ) )
Acido con O; mejoran la generacion de
Ozono carbon con 25°C; 2:10°M Os; 265
e 9s ...  Daraclorobenzoico radicales HO'; muestras activadas
Mn*, Co*'y Ti 2.5-10 mg/L aerogel ) )
(mas basicas) son mas eficientes
) Propone mecanismo y determina
) Semicontinuo; pH 2,7, o
Carbon activado constantes cinéticas; elevada
Ozono Benzotiazol 11; 15°C; flujo 54 L/h; o ) . 266
granular contribucion radicalaria en la
1g/LCA
eliminacion del contaminante
Actividad catalitica notable en la
eliminacion de fenol;
) Semicontinuo; 25°C; o
Fibra de carbon ) ) regeneracion in-situ de ACF
Ozono Fenol flujo 1.5 L/min; 4 g/L 267

activado

FCA

durante la ozonizacién, aunque
modifica sus propiedades

quimicas y texturales
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) Semicontinuo;pH 2.5,  Identificacion de subproductos de
Carbon activado ) ) ) ) o
Ozono Polifenoles 5; 25°C; flujo 30 L/h; reaccion; mejora la eliminacion 268
granular )
10 g/L CA de COT; generacion de H,O,

se estudia el efecto del pH,
Carbon activado

. ) ) Semicontinuo; pH 3, presencia de atrapadores de
(0.1-0.3 mm), Acido oxalico, acido ) . ) .
Ozono 7;25°C; flujo 0.15 radicales y quimica superficial; 269
oxidado con oxamico ) . )
L/min; 0.5 g/L CA propone mecanismo; mejor
HNO;

resultado con CA basicos

*Publicaciones sobre la descomposicion del ozono en ausencia de contaminantes

3.4.7. Procesos fotoquimicos

En la naturaleza es comln encontrar compuestos que pueden descomponerse mediante
reacciones fotoquimicas por aplicacion de luz solar. Esta degradacion depende de la
longitud de onda de la radiacion (L), de la capacidad de absorcion molar del compuesto
(¢) y de su rendimiento cuantico (®) *”°. Estos parametros estan relacionados por la

siguiente ecuacion:

k, =2.303E,£,®, (n

k;: Constante cinética de degradacion a una determinada A (s™)

E;: Energia emitida por la fuente (Ein - m - s™")
€,: Coeficiente de absorcion del compuesto a la A considerada (m*- mol™)

®,: Rendimiento cuantico a la A considerada. (M - Ein™)

La radiacion mas utilizada para la fot6lisis es aquella con una A comprendida entre 200-
400nm; esta pertenece a la region del espectro ultravioleta. La estructura de la molécula
determinard si ésta es capaz de absorber un tipo de radiaciéon e incrementar su energia
de forma que alcance un estado excitado, pudiendo llegar a la ruptura de enlaces y, por

lo tanto, a su degradacion.
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En el caso de que los compuestos no lleguen a ser degradados por fotolisis directa, sigue
existiendo la posibilidad de lograrlo mediante via indirecta, por generacion de radicales.
El uso de estas tecnologias para un proceso de oxidaciéon avanzada, frente a las no
fotoquimicas, tiene multiples ventajas:

e En ocasiones, algunos de los contaminantes sufren fot6lisis directa.

e No es necesario afiadir reactivos quimicos.

e Reduce la cantidad requerida de ciertos oxidantes en sistemas combinados.

e Se ven afectados en menor medida por cambios drasticos de pH.
3.4.7.1. Fotdlisis del agua con UV de vacio (UVV)

Estos sistemas utilizan fuentes de irradiacion de longitudes de onda menores de 190 nm,
lo que provoca la ruptura homolitica de enlaces quimicos. A pesar de ello, su mayor
efecto es la fotolisis del agua; al igual que ocurriera en la radiolisis, se originan radicales
hidroxilo y 4atomos de hidrogeno que oxidan/reducen, simultineamente, a los
compuestos presentes. Estos procesos tienen una alta eficiencia por la intensidad de la
irradiacion y por el amplio rango de absorcion del agua a las longitudes de onda de
trabajo. Este sistema se ha aplicado para degradar pesticidas®”', compuestos clorados®’*

. . 2
y otros microcontaminantes” .

3.4.7.2. Sistema UV/H,0;

La ruptura de la molécula de HO, mediante el uso de fotones tiene un gran rendimiento
cuantico (®H0=0.98), por lo que produce, practicamente, dos radicales por cada
molécula de peroxido®’*. Un inconveniente a tener en cuenta es el bajo coeficiente de
absorcion molar del H,O,, lo que hace necesario establecer condiciones de flujo

turbulento para evitar que zonas de la disolucion queden sin tratar. El proceso
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fotoquimico es mas eficiente en medio alcalino, ya que la base conjugada del peroxido

(HOy) si presenta una absortividad mayor.

La baja seccion eficaz de absorcion del H,O, podria compensarse aumentando la
cantidad del reactivo, sin embargo; los radicales hidroxilo generados también pueden
reaccionar con el perdxido, sobre todo si éste se encuentra en gran concentracion. Por lo
tanto, un exceso de H,O, disminuye la eficiencia del proceso para la degradacion de

compuestos.

HO + H,0, —» HO, + H,0 (30)
HO, + H,0, —» HO +H,0 + O, (31)
2 HOy — H,0, + 0, )

HO, +HO —» H,O + O, (32)

Este método es uno de los POA’s mas antiguos, y ha sido utilizado con éxito para la
eliminacion de todo tipo de contaminantes presentes en aguas, entre ellos los

bencensulfonatos lineales’””.

3.4.7.3. Sistema Foto-Fenton

Una modificacion que presenta grandes posibilidades es la combinacion del reactivo

276,277 . .
“'". En este sistema, conocido como Foto Fenton, se

Fenton con radiacion UV
. . . ., 3+

potencia la eficacia del proceso debido a que se produce la reduccion del Fe™, generado

en el proceso de formacion del radical HO', pudiendo intervenir, nuevamente, en la

12" aplicaron este sistema para estudiar la

generacion del radical. Mailhot y co
degradacion del surfactante anidnico 4-dodecilbencensulfonato, y concluyeron
indicando que este método es una alternativa a tener en cuenta para los tratamientos de

aguas contaminadas con surfactantes.
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3.4.7.4. Sistema UV/ O;

Aunque ya se ha demostrado el gran potencial que tiene la radiacion ultravioleta para
lograr la degradacion de compuestos orgédnicos, su combinacion con el ozono es una
opcion muy atractiva con objeto de mejorar, ain mas, la eficacia depurativa del
tratamiento de las aguas. El proceso de ozonizacion acoplado con radiacion ultravioleta
es una de las técnicas de oxidacion quimica mas efectivas para el tratamiento de aguas
contaminadas, ya que es capaz de oxidar sustancias organicas a temperatura ambiente,
con la consiguiente generacion de productos inocuos para el ambiente. Al igual que el
sistema O3/H,0,, al someter el Os a radiacion UV se provoca la generacion de radicales

. . . ., 2 . . . . .
hidroxilo en disolucion®”. Las reacciones implicadas en este proceso son las siguientes
280,

O; + hv (A<310nm) — > Oy('2,)+O('D)  (33)(33)
o('D) + H,O —— 2HO (34)

281
1.

Prengle y co fueron los primeros investigadores en comprobar la aplicacion del

sistema basado en el uso de O3;/UV con fines depurativos. Posteriormente, Glaze y
col.™* analizaron la efectividad del sistema Os3/UV para la eliminacion de
microcontaminantes, realizando, también, estudios para determinar las reacciones que
P . 284 .
estan implicadas en el mecanismo por el que transcurre este proceso™ . Ademas,
comprobaron que, para aquellos compuestos en los que la absorcion de luz UV no

produce su degradacion, el comportamiento frente al proceso O3/UV es muy similar al

sistema O3/H,0, 2",

El sistema O3/UV ha sido aplicado, especialmente, en la oxidacion de derivados

285,286

aromaticos , pero, posteriormente, también ha sido estudiado para la eliminacion de
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287-289

surfactantes , pesticidas®™” y otros compuestos organicos®’', mostrando una gran

efectividad.

3.4.7.5. Fotocatdlisis heterogénea

Una alternativa para generar radicales libres es llevar a cabo la fotdlisis sobre la
superficie de un semiconductor; ésta es la base de la fotocatalisis heterogénea, que
consiste en la absorcion, directa o indirecta, de energia radiante, visible o ultravioleta,
por un so6lido que, en su forma excitada, actia como catalizador para producir

292 .
. Existen

reacciones de degradacion de los compuestos situados en la interfase
bastantes materiales semiconductores con las caracteristicas apropiadas para ser
empleados como fotocatalizadores; se eligen como tales a compuestos que, ademas de
ser estables y econdmicamente asequibles, suelan requerir una radiacién no demasiado
energética, interesando, especialmente, aquellos que son activos con el espectro del
visible. En bibliografia se pueden encontrar estudios de diferentes fotocatalizadores
como TiO,, ZnO, SnO,, 6xidos de Fe, WO3, ZrO,, CeO,, ZnS y CdS; con todos ellos se

han obtenido buenos resultados en la eliminacién de numerosos contaminantes> 2>,

La necesidad de retirar el Fe al final del proceso Fenton ha conducido a la fijacion del
mismo en una matriz sélida, lo que convierte a este proceso en un sistema heterogéneo.
Cuzzola y col.**® evaluaron el empleo de varios catalizadores de hierro para la oxidacion
de una mezcla comercial de LAS, proponiendo un catalizador de Fe(III) soportado sobre
silice como una alternativa interesante; con éste se lograron rendimientos aceptables de

mineralizacion, a la vez que permitia ser reciclado.
Una vez mads, la combinacion de estos sistemas cataliticos con el ozono surgié como

una alternativa para mejorar los tratamientos. De esta forma, a mediados de la década de

los 90, comenzaron a plantearse los primeros trabajos en este campo y, con el tiempo, el
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uso simultaneo de ozono y fotocatalisis fue objeto de estudio de numerosos
investigadores para establecer el mecanismo que rige las reacciones en este tipo de
procesos. En la tabla 1,12 se recoge informacion acerca del tipo de contaminante, las
condiciones experimentales y las principales conclusiones de las publicaciones mas
representativas relacionadas con la aplicacion de los sistemas UV, en presencia y
ausencia de ozono, reactivo fenton y/o catalizadores solidos en la eliminacion de
contaminantes orgéanicos de las aguas; en la mayoria de las publicaciones se ha usado

TiO, como catalizador soélido.

Tabla 1.12. Aplicacion de los sistemas basados en UV en presencia y ausencia de O3,
reactivo Fenton y catalizadores en la eliminacion de contaminantes de las aguas.

Condiciones
Sistema Catalizador Contaminantes Observaciones Ref.
experimentales
O3, Hy0,, .
Semicontinuo; pH 8;
UV, 0;/UV, Tratamientos sin 0zono son
Compuestos 17°C; flujo 1-1.5 ) 297
03/H,0,, ) ) menos eficientes en la
fenolicos L/min; Lampara de
UV/H,0,, eliminacion de los contaminantes
baja presion (254nm)
05/UV/H,0,
Semicontinuo; 25°C;
uv, ) ) ) Mejor rendimiento de las
) TiO, (Degussa Diferentes aguas Lampara Hg media o ) 208
UV/TiO,, ) ) experiencias catalizadas;. proceso
P25) residuales presion 400 W; 2 g/
UV/Fenton ) Fenton mas rentable que UV
de catalizador;
Semicontinuo; pH 3-
) Eliminacién total de la toxicidad
) 7; Lampara Hg media ) 299
0,/UV/cat Ag/ZnO Efluente textil . ) de ciertos efluentes, pero escasa
presion 125 W; flujo
reduccion del TOC
10 mL/min
Semicontinuo; pH 5;
) 20°C; Lampara Hg Alta mineralizacion; mejor
TiO, (Degussa S . _ 300
0,/UV/cat P25). 200 Colorantes media presion 125 W; actividad catalitica del ZnO;
, Znl
flujo gas 10 mL/min; efecto sinérgico entre TiO, y ZnO
0.8 g/L catalizador
UV/TIO, TiO, Acido formico Discontinuo con Mejor rendimiento en el uso 301

recirculacion; pH 3.8;

combinado; determinacion de
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20°C; Lampara 6W

constantes de reaccion

2-metil bezimidazol

Discontinuo; Lampara

Determinacion de constantes de

velocidad de reaccion
302

UV/H,0,, radiacalarias (hidroxilo y
cabamato Hg baja presion o )
carbonato);. identificacion de
productos de degradacion
Semicontinuo; pH 7; Propuesta de modelo cinético;
0,/UV Acido oxalico 1.5 L/min; Lamparas estudio del efecto de variables 303
UV 3-9:-10-6 E/L-s operacionales
Semicontinuo; flujo .
) ) No se observa degradacion en
) TiO, (Degussa o 0.2L/min; 3 Lamparas ) ) ) o 304
0,/UV/TiO, Tetraciclinas ausencia de TiO,; mineralizacion
P25) de diferente potencia; o ) )
) significativa tras usar catalizador
0.5-1 g/L catalizador
0;, H,0,, ) Estudio cinético y comparacion
Discontinuo; pH 2-9; ) S
UV, 05UV, o entre sistemas; determinacion de 305
Diazinon 20-40°C; Lampara Hg
03/H,0,, . ) rendimientos cuanticos y
baja presion 15W .
UV/H,0,, constantes de reaccion
Acido acético, dcido Proposicion del mecanismo de
UV, 0;/UV, monocloroacético, Semicontinuo; reaccion; deteccion de acidos
03/Ti0,, TiO, fenol, dimetil-2,2,2- Lampara de Hg baja  formico, acético, glicoxilico y 306
03/UV/TiO, tricloro-1- presion 6 W glicolico como intermedios de
hidroxietilfosfato reaccion
) Estudio de la cinética y variables
Semicontinuo; pH 3-
. . ) ) operacionales; Os/UV mejora
03, UV/TIO,, ) Acido 2,4-dicloro 11; 18-22°C; flujo 1- o .
. TiO, o eficiencia de tratamiento; 307
0,/UV/TiO, fenoxiacético 220 mg O4/L;
identificacion de intermedios de
lampara 20W )
reaccion
Semicontinuo; pH 3;
25°C; flujo 5-10.4 Proposicion de mecanismo de
) ) - mol Os/min; reaccion; el uso simultaneo de
03/UV/TiO, TiO, Anilina ) ) ) 308
Lampara Hg media 03/UV/TiO, es mas eficiente que
presion 125 W; 2 O3y UV/TIO, en paralelo
g/L de catalizador
05, 05UV, TiO, (Degussa Alquilaminas, Semicontinuo; pH Proposicion de mecanismo de
UV/TiO,, P25) alcanolaminas, 6.5; 20°C; flujo 35 reaccion; identificacion de 309
05/UV/TiO, compuestos L/h; Lampara Xe productos intermedios de
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nitrogenados
heterociclicos y

aromaticos

450 W; 0-3 g/l de

catalizador

reaccion; estudio del efecto de la
estructura y concentraciones en la

velocidad de reaccion

Semicontinuo; pH 3;

Proposicion de mecanismo de

UV/TiO,, ) o . ) ) o
TiO, Degussa Piridina; acido 20°C; flujo 20 L/h; reaccion; rendimiento muy
Os/UV, 310
P25 monocloroacético Lampara UV;0.5g/L  superior del sistema basado en
05/UV/TiO,
catalizador 03/UV/TiO,
Semicontinuo; pH
4 ) 11; flujo 6 L/h; Determinacion de la toxicidad y
03, UV/TIO,, TiO, Degussa )
Efluente textil Lémpara Hg alta COT y color del efluente en 311
05/UV/TiO, P25 . ) ) )
presion 125 W; 0.1 funcion del tiempo de tratamiento
¢/L catalizador
Semicontinuo; pH 6;
flujo 1 L/min; o )
) Mayor eficiencia del sistema
Lampara Hg baja
03/UV/TiO, TiO, 4-clorobenzaldehido combinado; deteccion de 312
presion 10 W; 1 )
subproductos de degradacion
mg/mL de
catalizador
) o ) Propuesta de disyuntiva en el
UV/TiO,, 2-dimetil-pirazina, Semicontinuo;
) TiO,(Degussa . mecanismo: UV promueve
0;/UV/TiO,, acido Lampara Hg alta . ) 313
P25) ) . electrones en TiO, o reaccion
UV/Fenton monocloroacético presion 125W
generacion de radicales
Semicontinuo; pH o )
Estudio cinético y mecanismo; se
) TiO, (Degussa ) 11.3; 20°C; Lampara . )
03/UV/TiO, Cianuros . ) forma carbonato,cianato y nitrato; 314
P25 y BDH) Hg media presion
fuerte interaccion O;/TiO,
400 W
0;, 03/H,0,, Semicontinuo; pH 03/H,0,/UV/TiO, es el Ginico
0,/H,0,/UV, 4.4; flujo 500 L/h; capaz de lograr una reduccion
03/UV/TiO,, TiO, Agua residual Lampara de Hg apreciable de COT; tras el 315
03/H,0,/UV/T (200-280 nm); 2 g/ tratamiento se mejora la digestion
i0, de catalizador anaerobia y la produccion de CH,
Semicontinuo; pH 2-
UV/TiO,, O3, , 12; 10-50°C; flujo Los efectos difusionales
) TiO, Acido formico s o 316
03/UV/TiO, gas 5-10” m”/min; empeoran el rendimiento
Lampara 6W
03/UV/TiO, TiO, Cianuros 317

Continuo; pH 10;

Se propone mecanismo e
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flujo gas 4 L/min; identifica productos; reutiliza el
Lampara de baja efluente para obtener agua
presion 40 W desionizada

Semicontinuo; 25°C;

) flujo 2.1 mg O4/L; Deteccion de intermedios; mejora
TiO, (Degussa
03/UV/TiO, P25 SG) Fenol Lampara de Hg de la mineralizacion con el uso 318
’ (220-380nm); 15 del sistema combinado
g/L de catalizador
0,, O, ) Determinacion de la constante de
Semicontinuo;
0;/UV, ) velocidad y orden de reaccion;
) Carbon-TiO, Catecol Lampara de baja ) ) 319
UV/TiO,, ) mayor eficacia del sistema
presion 15 W
05/UV/TiO, 03/UV/TiO; al eliminar COT
Semicontinuo; flujo Estudio cinético; UV suple la
) 4.8 mg O;/min; escasa capacidad del Os de 320,
) TiO, (Degussa o ) o ) )
03/UV/TiO, P25) Acido humico Lampara 125 W, eliminar materia organica; 321,
0.25-1 g/L de estudio de adsorcion del 322
catalizador contaminante sobre el catalizador
Semicontinuo; pH 2; o . .
03, O5/UV, . ) . ) Identifica intermedios; mejor
) ) Acido acético, acido 25°C; flujo 0.9 o
UV/TiO,, TiO, (Degussa rendimiento del proceso
) formico, acido L/min; Lampara de ) 323
0,/UV/TiO,, P25) o . ) combinado que 0zono o
) propionico Hg media presion 6 o
03/UV/TiO, fotocatalisis por separado
W; 1 g/L catalizador
Semicontinuo; pH 3,
O;/Foto ) Alacloro, atrazina, 7;25°C; flujo 1.6 g Sistema Fotofenton (orden 1)
TiO, (Degussa ) ) )
fenton, P25) diuron, isoproturon, Os/h; Lampara UVA  presenta mejores resultados que 324
05/UV/TiO, pentaclorofenol 6W; 0.25 g/L de 05/UV/TiO, (orden 0)
catalizador
OJUV Semicontinuo; pH 4,  Mayor eficiencia en eliminacion
’ ’ TiO,, V- . 7,9;20°C; Lampara  por el sistema O3/V-O/TiO,;
O3/TiO,, . Acido sulfosalicilico . o 325
) O/TiO, (254 nm) 14 W; 1.6 mantiene la actividad incluso en
05/V-0/TiO, ) )
g/L de catalizador presencia de carbonatos
) Semicontinuo; pH 5-
03, 03/Ti0,,
6; flujo 51 L/h; Estudio cinético e identificacion
O3/UV/TiO,, TiO,(Degussa  Fenol, p-clorofenol, p- ) ) o
) Lampara de Hg alta de intermedios; determinacion de 326
0Os/UV, UV, P25) nitrofenol ) .
presion 700 W; 1.5 constantes de reaccion
UV/TiO,

g/L catalizador
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O3, UV/TiO,,
03/UV/TiO,

TiO,

Agua con fungicida

Semicontinuo;

Lampara UV 6W

Efecto sinérgico; el sistema

05/UV/TiO, elimina compuestos -
7

organicos e inhibe la germinacion

de hongos
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4. OBJETIVOS DE LA TESIS

El trabajo de investigacion realizado en esta tesis tiene como fin profundizar en el
estudio de diferentes procesos de tratamientos de aguas como son: adsorcion sobre
carbones activados, degradacion mediante diferentes oxidantes, ozonizacion catalizada
con carbon activado y fotooxidacion. Esta tesis doctoral se enmarca dentro del proyecto
de investigacion “Eliminacion de surfactantes y compuestos aromaticos mediante el
uso de materiales carbonosos en los procesos de adsorcion, ozonizacion y
fotooxidacion” (CTQ2004-07783-C02-01), financiado por el Ministerio de Educacion y
Ciencia y los fondos FEDER, llevado a cabo en el Departamento de Quimica Inorganica

de la Facultad de Ciencias de la Universidad de Granada.

A lo largo del primer capitulo de la Tesis, se ha descrito la problematica que supone la
contaminacion del agua para el medioambiente y los seres vivos, indicando los
diferentes tipos de polucion que pueden producir los efluentes liquidos vertidos al
entorno acuatico. De entre todos los posibles contaminantes, para realizar esta Tesis
Doctoral, se ha prestado atencion a los surfactantes, un conjunto de compuestos
organicos artificiales, con propiedades tensioactivas, que son utilizados, en la
actualidad, de forma masiva. Esta investigaciéon se ha centrado en la familia de los
alquilbencensulfonatos, concretamente en el dodecilbencensulfonato sédico (SDBS),
seleccionado como contaminante modelo por su amplio rango de aplicacion en la

industria y en el uso doméstico.

De acuerdo con lo expuesto, el objetivo global que persigue esta Tesis es estudiar las
posibilidades que presentan los tratamientos de aguas mas significativos en la
eliminacion del SDBS. Entre los tratamientos estudiados destacan:

» Adsorcion sobre carbones activados
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>

>
>

Oxidacion mediante el uso de hipoclorito sédico, didxido de cloro,
r . . +

permanganato potasico y reactivo Fenton (Fe*'/H,0,)

Ozonizacion en presencia y ausencia de catalizadores

Fotooxidacion

Este objetivo global se ha conseguido abordando los siguientes objetivos especificos:
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Revision bibliografica acerca del papel del SDBS como contaminante de las
aguas y de los principales tratamientos de efluentes liquidos. Se ha hecho

especial hincapié€ en los tratamientos objeto de estudio de esta tesis.

Caracterizacion de los carbones activados. La determinacion de las
caracteristicas quimicas y texturales de los carbones activados es un factor
esencial para poder justificar su comportamiento como adsorbente en los
procesos de adsorcion del SDBS, o como catalizador en los procesos de

ozonizacion.

Estudio de los procesos de adsorcion del SDBS sobre carbones activados. En
primer lugar se determinaron las cinéticas y las isotermas del proceso de
adsorcion, evaluando la influencia de distintos parametros (pH de la disolucion,
presencia de electrolitos o microorganismos). Estos resultados son esenciales
para llevar a cabo la aplicacion directa del proceso de adsorcion en los sistemas
depurativos. Adicionalmente, estos resultados son necesarios para explicar y
cuantificar la contribucion de la adsorcion de SDBS en el sistema combinado
ozono/carbon activado. Un apartado muy importante dentro de este objetivo ha

sido el estudio de la bioadsorcion del SDBS.

Analisis comparativo de los sistemas de oxidacion tradicionales con los procesos
de oxidacion avanzada en la eliminacion del SDBS presente en las aguas. Este
estudio es importante puesto que va a permitir comparar la capacidad para

degradar al SDBS por parte de los sistemas mas comunes aplicados en el
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tratamiento de aguas (hipoclorito, dioxido de cloro, permanganato, ozono y
radiacion UV), con los que se encuentran en desarrollo (Os/catalizador y

reactivo Fenton).

» Evaluacion de la toxicidad del SDBS y de los productos de degradacion
generados en los diferentes tratamientos. Este parametro es de gran importancia
para evaluar la eficacia de los sistemas de tratamiento estudiados, ya que, en
ocasiones, los productos obtenidos pueden resultar mas perjudiciales que los

compuestos de partida.

» Ozonizacion del SDBS catalizada por carbon activado. Se ha llevado a cabo un
analisis exhaustivo de este sistema de tratamiento de aguas, estudiando, en
profundidad, la influencia de las variables operacionales (dosis de carbon
activado, tamafio de particula del carbon, dosis de ozono, presencia de especies
atrapadoras de radicales, pH del medio, caracteristicas quimicas y texturales del
carbon). Ademds, también se han estudiado las cinéticas de reaccion y se ha

hecho un seguimiento de la mineralizacion de la materia orgénica disuelta.

» Estudio de la influencia de la materia orgénica natural en los procesos de
ozonizacion del SDBS. La presencia de esta materia en el medio es un factor
decisivo en los procesos de oxidacion avanzada, ya que en el agua puede actuar
de forma beneficiosa o perjudicial segin su composicién. El objetivo que se
pretende conseguir en este apartado, es determinar el efecto que produce la
presencia de distintos acidos organicos (galico, tdnico y humico), especies
comunmente presentes como componentes de esta materia organica natural, en

los procesos de adsorcion y ozonizacion del SDBS.
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La exposicion y el desarrollo de estos objetivos especificos se ha realizado en los

siguientes capitulos:

» Introduccion: Contaminacion del agua. Surfactantes. Sistemas de tratamiento de

aguas.

Adsorcion de dodecilbencensulfonato sédico en carbones activados. Cinéticas de
adsorcion

Adsorcion/Bioadsorcion de docecilbencensulfonato sodico en carbones
activados. Isotermas de adsorcion

Eliminacion de dodecilbencensulfonato sodico mediante oxidantes tradicionales
y procesos de oxidacion avanzada

Ozonizacion del dodecilbencensulfonato sddico. Comparacion de los sistemas
03, 03/H,0, y O3/Carbon activado

Influencia de la materia humica presente en el medio en la ozonizacién del

dodecilbencensulfonato sodico

Parte de los resultados obtenidos en esta tesis han sido publicados en los siguientes

articulos cientificos:

100

Méndez-Diaz J., Sanchez-Polo M., Rivera-Utrilla J., Bautista-Toledo 1., Ferro-
Garcia M., Carbon, 43 (14), 3031-3034 (2005).

Rivera-Utrilla J.,Méndez-Diaz J., Sanchez-Polo M. Bautista-Toledo I.,Ferro-
Garcia M., Water Research , 40, 1717-1725, (2006).

Méndez-Diaz J., Sanchez-Polo M.’, Rivera-Utrilla J., Bautista-Toledo I., Ferro-
Garcia M., Poyatos-Garcia J.A., Tecnologia del Agua, 282, 74-7, (2007).
Bautista-Toledo M.I., Méndez-Diaz J.D., Sanchez-Polo M., Rivera-Utrilla J.,
Ferro-Garcia M.A., Journal of Colloid and Interface Science, 317,11-17, (2008).
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Los resultados mas destacados se han presentado, también, en las siguientes reuniones
cientificas:

o  XXVII Reunion Ibérica de Adsorcion, Oporto (Portugal), 2004.

e Carbon 2005, Gyeongju (Korea), 2005.

e [nternacional Ozone Association World Congreso, Estrasburgo (Francia) 2005.

e XXX Reunion Bienal de la RSEQ, Lugo (Esparnia), 2005.

e VIII Reunion del Grupo Espariol del Carbon, Baeza (Esparia), 2005.

o Jer Congreso Andaluz de Desarrollo Sostenible/V Congreso Andaluz de CCAA,

Granada (Espana), 2006.
e Carbon 2006, Aberdeen (Escocia) 2006.
e XII Reunion Plenaria de Quimica Inorganica, Barcelona (Esparia), 2006.

e [X Reunion del Grupo Espariol del Carbon, Teruel (Espaiia), 2007.
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1. INTRODUCCION

En las ultimas décadas, el uso indiscriminado de surfactantes, tanto por parte de la
industria quimica (papelera, textil), asi como en el consumo doméstico, ha provocado
que se hayan detectado estos compuestos en distintas fuentes de agua destinadas a
consumo humano' 2. Entre los surfactantes presentes en el medio ambiente se encuentra
el dodecilbencensulfonato de sodio (SDBS), uno de los surfactantes anidénicos mas
empleados en detergentes en la actualidad. Ademas, aunque los resultados obtenidos por
diversos autores han mostrado que el SDBS es biodegradable bajo la condiciones
operacionales empleadas en el tratamiento de aguas residuales® , las grandes
cantidades descargadas al medioambiente han provocado que no se lleve a cabo su
completa eliminacién y, como consecuencia, se produzca una acumulacion del mismo
en los lodos generados o en los sedimentos’. Asi, se han determinado concentraciones

de hasta 50 pg/gr en los sedimentos de algunas costas espafiolas®.

El uso de carbon activado es una de las tecnologias mas antiguas aplicadas en el
tratamiento de aguas destinadas a consumo humano’. Asi, la adsorcién sobre carbén
activado ha sido reconocida por la U.S. Environmental Protection Agency (EPA) como
una de las mejores tecnologias disponibles para la eliminacién de compuestos organicos
e inorganicos de las aguas destinadas a consumo humano. La razén de sus grandes
posibilidades hay que buscarla en las propiedades quimicas y texturales de la superficie
de este material'® ', Sin embargo, en lo referente al uso del carbon activado en el
proceso de eliminacion de surfactantes de la aguas, aun en la actualidad, existe
incertidumbre acerca de la cinética del proceso, del mecanismo y de la influencia de las
diferentes variables operacionales en la eficiencia del carbon activado en la eliminacion

de estos contaminantes de las aguas.
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El objetivo de este Capitulo es estudiar la cinética de adsorcion del surfactante anionico
dodecilbencensulfonato de sodio (SDBS) sobre carbones activados de diferente
naturaleza quimica y textural. Ademds, con objeto de establecer los criterios que
gobiernan la velocidad de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado y las
propiedades quimicas o texturales del carbon implicadas en el proceso de adsorcion, se
han aplicado y analizando distintos modelos cinéticos (primer orden, segundo orden,
modelos de difusion) a los resultados experimentales obtenidos. Estos resultados seran
de gran importancia con vista a la aplicabilidad de los carbones activados en los

procesos de tratamientos de aguas contaminadas con SDBS.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Carbones activados

2.1.1. Preparacion de los carbones activados

Para llevar a cabo el estudio de adsorcién del SDBS se han utilizado como adsorbentes
tres carbones activados comerciales procedentes de las casas: Sorbo Norit (muestra S),
Merck (muestra M) y Ceca AC40 (muestra C). Ademas, se utilizd un carbon activado
preparado en nuestro laboratorio a partir de céscara de almendra (muestra A). El tamafio

de particula empleado estuvo comprendido entre 0.5 y 0.8 mm.

La preparacion del carbon A se llevd a cabo usando cascara de almendra totalmente
limpia, que se consiguié lavandola con una disolucion diluida de acido sulfurico vy,
posteriormente, con agua destilada hasta total eliminacion de los sulfatos. Previo a la
activacion del material de partida se carbonizé a 1173 K, en una corriente de N,, durante
1 h. El proceso de carbonizacion se realizd, en un horno tubular, colocando,

aproximadamente, 300 g de muestra en una navecilla de 25 cm de longitud que se

134



Capitulo 2. Cinéticas de adsorcion

situaba en la zona de temperatura constante del horno (que es de unos 30 cm) y
elevando la temperatura 5 K por minuto hasta alcanzar la temperatura deseada (1173 K).
La muestra carbonizada obtenida se someti6 al proceso de activacion fisica con vapor
de agua, a una temperatura de 1123 K (siguiendo la metodologia descrita
anteriormente), durante un periodo de tiempo de 8 h. Durante este proceso de activacion

se consiguid un 61.4 % de quemado.

2.1.2. Caracterizacion de los carbones activados

Las muestras de carbon activado fueron caracterizadas textural (adsorcion de N, a 77 K,
adsorcion de CO, a 273 K, porosimetria de mercurio y densidades) y quimicamente
(analisis elemental, determinacion de los componentes de la materia mineral,

valoraciones acido-base, pH del punto cero de carga y calorimetria de inmersion).

2.1.2.1. Adsorcion de N,a 77 Ky CO, a 273 K

Las isotermas de adsorcion de N, y CO, se obtuvieron en un aparato volumétrico
AUTOSORB-1C de Quantachrome Instruments. Este aparato permite alcanzar un vacio
de 10”7 mbar mediante la accion combinada de una bomba seca y una turbomolecular
con trampa fria de N, liquido. Para obtener las isotermas se introdujeron 0.1 g de carbon
secado en estufa a 383 K en un bulbo de vidrio y, una vez colocado en el aparato
volumétrico, se desgasifico a la misma temperatura durante toda la noche, con un vacio

dinamico de 10 mbar.

A partir de los datos de las isotermas de adsorcion de N, a 77 K (Figuras A2.1-A2.4 del
apéndice) se determinaron los valores de diferentes parametros texturales como el area
superficial (Sggr), el volumen de microporos (Wy), energia caracteristica de adsorcion

en microporos (Ey) y anchura media de estos (Ly). Estos tres ultimos pardmetros (W, Eq
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y Lo) se han determinado, también, mediante los datos de adsorciéon de CO, a 273 K

(Figuras A2.5-A2.8 del apéndice).

Para poder calcular el area superficial de los solidos es fundamental conocer la
capacidad de la monocapa de adsorcion, la cual corresponde a la cantidad de adsorbato
que se requiere para formar una monocapa estadistica sobre la superficie del adsorbente.
Para obtener la capacidad de la monocapa se utilizan varios modelos, pero el que se usa
con mayor frecuencia es el propuesto por Brunauer, Emmett y Teller (1938), para lo
cual se aplica la ecuacion denominada de BET'*'°. En este modelo se consideran las
fuerzas de Van der Waals como unicas responsables del proceso de adsorcion y solo es
aplicable, por lo tanto, a fendmenos de fisiadsorcion, ya que estas fuerzas son de
naturaleza fisica. En estos casos, las moléculas de adsorbato interaccionan con la
superficie del adsorbente, pero mantienen en todo momento el caracter de molécula. En
este modelo se enfoca el problema de la adsorcion desde un punto de vista cinético,
donde existe, en todo momento, un equilibrio dindmico en cada capa adsorbida. Por otra
parte, se amplia el concepto, previamente desarrollado por Langmuir'’, sobre el
mecanismo de adsorcion en monocapa a través de un proceso de condensacion—
evaporacion a las segundas y restantes capas adsorbidas, considerando que todos los
centros activos son equivalentes; asi, la superficie del sélido es energéticamente
uniforme. Este modelo supone que la primera capa adsorbida se comporta como una
serie de centros activos sobre los que se puede formar la segunda capa, y sobre ésta la
tercera, etc.; considerando, también, que a presiones cercanas a la saturacion, cuando el
nimero de capas adsorbidas es infinito, el vapor condensa como si de un liquido se

tratara.

La ecuacién de BET'®, obtenida por el desarrollo matematico de esta teoria, es la

siguiente:
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P 1 C-1P
v =<t ~o 2.1)
ads(PO - P) VmC VmC IDO

En esta ecuacion V,q es el volumen de gas adsorbido a la presion P; la presion de
saturacion del adsorbato viene dada por Py; los valores de V,, (volumen de la
monocapa) y C (constante estadistica relacionada con el calor de adsorcion) se obtienen
a partir de la representacion lineal de la ecuacion, utilizando la ordenada en el origen y

la pendiente.

El parametro C da una idea del tiempo de vida media del adsorbato en la superficie. Si
el valor de C fuese elevado, el tiempo de residencia del adsorbato seria también elevado,

lo que indicaria un potencial de interaccion superficial alto.

Debido a que las hipotesis consideradas en este modelo de BET no se cumplen durante
todo el proceso de adsorcion, la validez de ésta esta restringida a un intervalo de
presiones relativas comprendidas entre 0.05 y 0.35; puesto que, por debajo de 0.05, las
heterogeneidades superficiales se hacen muy evidentes, mientras que, por encima de
0.35, se puede producir el fendémeno de condensacion capilar, aspecto que no se

. 19
considera en este modelo™ .

Una vez conocido el valor de la capacidad de la monocapa, Vy, (cm’g?), el érea

superficial se obtiene aplicando la ecuacion (2.2):

Vm

Sger =" A N,107" (2.2)
BET 22400Am A

donde Na es el nimero de Avogadro y An, es el area ocupada por la molécula de

adsorbato’, que, en el caso de N, a 77 K, es de 0.162 nm?. El valor 10™'® es un factor de
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unidades para expresar el valor de area superficial en m°g”' cuando A, viene dado en

2
nm .

A las isotermas de adsorcion de Ny a 77 K 'y CO; a 273 K se les aplicod, también, la
ecuacion de Dubinin-Radushkevich®. La teoria de Dubinin se basa en la de Polanyi®',
la cual considera que existe un campo de potencial en la superficie del s6lido, en el cual
las moléculas de adsorbato caerian desde un punto dado situado a una distancia b; de la
superficie. Por lo tanto, se forman superficies equipotenciales, ya que todos los puntos a
la distancia b; tendran el mismo potencial (®;). Estas superficies delimitaran espacios (o
volumenes) de adsorcion, que se iran llenando con el adsorbato a una presion P y a una
temperatura T, con valores crecientes de ®@; seglin se van acercando a la superficie, por
lo que este potencial se define como el trabajo necesario para transferir una molécula de

adsorbato desde la superficie hasta una distancia dada.

Este modelo de adsorcidon sobre los microporos se caracteriza por el llenado de su
volumen con adsorbato en estado similar al liquido, lo cual lo hace diferente al modelo
de BET, que consistia en la formacién de multicapas de adsorbato sobre la superficie

del sélido. La ecuacion de Dubinin-Radushkevich es la siguiente:

A 2
W =W, exp —{ﬂEJ (2.3)

En esta ecuacion, W es el volumen de gas adsorbido como liquido a una presion relativa
de equilibrio P/Py, Wy es el volumen de microporos y A es el trabajo molar diferencial,
definido por la ecuacion (2.4). Los términos Eo y P son especificos del sistema
adsorbato-adsorbente; Ej es la energia caracteristica de adsorcion y B es el cociente de

afinidad, siendo de 0.33 para el N, a 77 K ** y 0.35 para el CO, a 273 K *. Los

138



Capitulo 2. Cinéticas de adsorcion

volimenes molares utilizados para N, y CO; a las temperaturas de trabajo fueron de

34,65 cm’/mol y 43.01 cm’/mol, respectivamente **.
A=RTIn(P/P)) (2.4)

Cuando se le aplica logaritmos a la ecuacién 2.3, se obtiene una linea recta cuya
ordenada en el origen corresponde al el valor del volumen de microporos, Wy, y de la
pendiente se puede conocer la energia caracteristica de adsorcion, la cual estd
inversamente relacionada con Ly (anchura media de los microporos). Se han dado
diferentes ecuaciones empiricas que relacionan Ey con la anchura media de los

. , .25 . .,
microporos, Lo; asi, Stoeckli”” propuso la siguiente ecuacion (2.5):

10,8
L,(nm) = : (2.5)
o (1) (E, —11,4kJ /mol )

Esta ecuacion se cumple para valores de Ey comprendidos entre 42 y 20 kJ/mol. Cuando
se obtienen valores menores de Ey, la ecuacion que se debe aplicar es la de Dubinin26,

(Ecuacion 2.6).

24
Lo(nm) ZW (2.6)

2.1.2.2. Porosimetria de mercurio

Con objeto de poder determinar la meso y macroporosidad de los carbones activados se
ha utilizado la técnica de la porosimetria de mercurio. En esta técnica, debido a que el
mercurio no moja la superficie del s6lido, hay que introducirlo a una presion superior a
la atmosférica para que pueda penetrar en los poros del material. Asi, determinando el
volumen de mercurio introducido, se puede calcular el volumen y la distribucién de

poros.
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La distribucion de porosidad se obtiene aplicando la ecuacion de Washburn®’ (Ecuacion
2.7); en ella se relaciona la presion externa aplicada (P) con el radio de poro (r); asi, el
radio de poro, suponiéndolo cilindrico, que se ha llenado con mercurio es inversamente
proporcional a la presion aplicada.
r= _20;05‘9 2.7)

En esta ecuacion, r representa el radio de poro, P, la presion aplicada, o, la tension
superficial del mercurio y 0, el angulo de contacto entre el mercurio y la muestra. El
mercurio tiene un angulo de contacto con la superficie del poro comprendido entre 135°
y 150°. Para la tension superficial o, el valor utilizado fue de 480 mNm™ y para el

angulo de contacto 0, 140°.

Con esta técnica se ha determinado el area superficial de los poros de didmetro superior
a 7.4 nm (Sext), asi como los siguientes volumenes de poros: V,, poros con un didmetro
comprendido entre 7.5 y 50 nm (mesoporos), y V3, poros con un didmetro superior a

50nm (macroporos).

El equipo utilizado ha sido un porosimetro de mercurio Quantachrome Autoscan 60,
conectado con un sistema informatico. El procedimiento experimental seguido consistia
en introducir en el portamuestras aforado del penetrometro, aproximadamente, 0.2 g de
muestra, previamente secada en estufa a 383 K durante 24h. A continuacion, se procedia
a desgasificar la muestra aplicando vacio para, a continuacion, llenar el penetrémetro
con mercurio a medida que se restablecia la presion atmosférica. Entonces, se colocaba
el penetrometro en el porosimetro y se aplicaba presion en un rango comprendido entre
1-2950 kg/em?, registrandose el volumen de mercurio introducido en los poros en

funcidn de la presion aplicada.
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2.1.2.3. Determinacién de densidades

A partir de la técnica de la porosimetria de mercurio, también, se puede obtener
informacion acerca de la densidad de particula de los solidos (pp), conociendo el

volumen de mercurio desplazado por una cantidad de carbon dada.

Con objeto de conocer el volumen de poros del carbon activado accesible al agua,
también, se determiné la densidad de éste usando agua como fluido picnométrico (piso).
Estas experiencias se realizaron colocando 0.5 g de carbdn, previamente secado en
estufa a 383 K durante 12 h, en un picnémetro; a continuacioén, se conectaba a un
sistema de vacio para desgasificar la muestra. Una vez desgasificada, se lleno con agua
destilada hasta el enrase y se pesaba cada 24 h hasta que la pesada se mantenia
constante. De este modo se puede conocer el volumen de H,O desplazado por el carbon

y, asi, determinar su densidad.

El volumen de poros de carbon accesible al agua se calculo a partir de la densidad de

particula y la densidad determinada con agua, mediante la aplicacion de la ecuacién 2.8:

1 1 (2.8)

2.1.2.4. Analisis elemental

El analisis elemental se llevdo a cabo en un analizador elemental FISONS CARLO
ERBA EA 1108 CHNS O del Centro de Instrumentacion Cientifica de la Universidad
de Granada, el cual determina el contenido de C, H, N y S; el contenido de O se calculo

por diferencia.
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2.1.2.5. Determinacion de los componentes de la materia mineral

Con objeto de poder estudiar los componentes de la materia mineral de los carbones sin
que esta sufra modificaciones, se llevo a cabo una combustion lenta, a baja temperatura
(373-423 K) con plasma de oxigeno en el equipo de LTA-302, hasta pesada constante,
causando la eliminacion de la materia carbonosa, y, de este modo, se consiguiod

conservar lo mas inalterada posible la materia mineral.

El equipo empleado para determinar la concentracion de los elementos inorganicos
mayoritarios de la materia mineral de los carbones es un espectrofotdémetro de absorcion
atomica PERKIN ELMER, modelo 5100. En esta técnica se requiere una digestion
previa de la materia mineral para obtener en disolucion los elementos que se desean
determinar. Las muestras se sometieron a un ataque acido, compuesto por 5 mL de
acido nitrico concentrado y 15 mL de clorhidrico concentrado, y se llevaron hasta
sequedad calentandolas a 333 K. Este procedimiento se repiti6é varias veces y, después
de disolver el residuo en agua destilada, se procedi6 a filtrar la disolucién para eliminar
la silice que no se habia disuelto, completandola hasta un volumen de 100mL y, a

continuacion, analizar los elementos presentes en ella.

2.1.2.6. Caracterizacion de grupos acidos y basicos superficiales

La determinacion de los grupos funcionales acidos y basicos de la superficie del carbon
activado se realizd mediante el método propuesto por Boehm?®. Para tal fin, se
utilizaron disoluciones de bases de diferente fortaleza NaHCO; (0.02 N), Na,CO; (0.02
N) y NaOH (0.02 N), y el acido HCI1 (0.02 N). Se prepararon distintas suspensiones
mezclando 0.25 g de carbon con 25 mL de las disoluciones anteriores. Las muestras se
agitaron durante 48 horas en un bafio termostatizado a 298 K hasta alcanzar el

equilibrio. En paralelo, se prepararon cinco blancos con las disoluciones de las bases y
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el acido sin carbon. Transcurrido el tiempo de equilibrio, se tom6 una alicuota de
liquido sobrenadante de cada una de estas suspensiones para determinar el exceso
mediante valoracidn por retroceso de la disolucion. Para ello, se utilizaron disoluciones

de NaOH (0.02 N) y HCI (0.02 N).

De acuerdo con Boehm, el NaHCO; neutraliza los acidos carboxilicos, el Na,COs3
neutraliza los acidos carboxilicos y lactonas, y el NaOH neutraliza acidos carboxilicos,
lactonas y fenoles. La determinacion de la concentracion de cada grupo superficial se
obtiene por diferencia entre los resultados de las neutralizaciones realizadas. La
concentracion de los grupos superficiales basicos se calcula a partir de los resultados

obtenidos de la valoracidon con el HCI.

2.1.2.7. Determinacion del pH del punto cero de carga

El pH del punto cero de carga de los carbones activados se ha determinado utilizando el
método de la variacion del pH***°. Para ello, se colocaron 50 cm’ de una disolucién
0.01 M de NaCl en diferentes matraces a una temperatura de 298 K. Estas disoluciones
se ajustaron a valores de pH comprendidos entre 3 y 9 por adicién de una disolucion de
HCI 0.1 M o NaOH 0.1 M. A continuacion, se burbujed nitrogeno a través de la
disolucion con objeto de estabilizar el pH (pHinicia) ¥ evitar la disolucion de CO,.
Posteriormente, se le afiadieron 0.15 g de carbon activado a las disoluciones y, después
de 10 h, se midi6 el pH (pHsna)y se representd frente al pH de la disolucion inicial
(Figuras A2.9-A2.12 del apéndice). El pH al que la curva corta la linea pH iniciat = pH final

se tomo como el punto cero de carga, pHp.
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2.1.2.8. Calorimetria de inmersion

Con objeto de estudiar la hidrofobicidad de las muestras, se determinaron las entalpias

de inmersion de los carbones activados en benceno AHi(C¢He) y agua AH;(H,0),

mediante un calorimetro SETARAM CB80. Para ello, se desgasificaron 0.1 g de carbon
activado sometiéndolo, durante 12 horas, a una presion de 10 mbar y una temperatura
proxima a 383 K. Una vez sellada en su ampolla de vidrio, cada muestra se mantuvo
durante 4 horas a 298 K en el calorimetro para estabilizar su temperatura antes del

experimento.

2.2. Dodecilbencensulfonato sodico (SDBS)

2.2.1. Caracteristicas y propiedades del SDBS

Para este estudio de adsorcidon se empleo el surfactante aniénico dodecilbencensulfonato
de sodio (SDBS) como adsorbato; este compuesto fue suministrado por Sigma-Aldrich
en calidad de reactivo técnico. Las dimensiones de la molécula de SDBS (Figura 2.1 y
Tabla 2.1), considerando una conformacién totalmente estirada de la cadena alifatica,

fueron determinadas por el programa informatico HyperChem.

b)

Figura 2.1. Dimensiones del SBDS. a), altura; b), anchura; c),
longitud.
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Tabla 2.1. Algunas propiedades fisico-quimicas y dimensiones de la molécula del
dodecilbencensulfonato sédico.

logP Altura Anchura Longitud Area Area Volumen
(octanol/ pK o o - transversal . .
agua) A) A) A) A2 A (A3
1.96 3.08 3 5 23 130 676-733 1111

2.2.2. Diagrama de distribucion de especies del SDBS

El valor de pK, del SDBS se obtuvo a partir del diagrama de distribucion de especies.
Para ello. se determinaron los equilibrios de protonacion-desprotonacion del SDBS por

medio de valoraciones potenciométricas en disolucidon acuosa.

El sistema de medida estaba formado por una unidad de control Radiometer VIT90,
conectada a una bureta automatica ABU91, junto al reactor de valoracion; este ultimo
esta compuesto por una célula galvanica Radiometer TTTA60, un bafio termostatico
Selecta modelo 6000382, un electrodo de vidrio Radiometer G2040B y un electrodo de
calomelanos Radiometer K4040. Ambos electrodos se usaron para las medidas de
fuerza electromotriz y pH. A través de la celda de valoracion se hizo pasar una corriente
continua de nitrogeno, que pasaba a través de una trampa de KOH, con objeto de
eliminar el CO; atmosférico. Las valoraciones se realizaron a una temperatura constante
de 25 °C, a distinto pH (2-12), utilizando un volumen inicial de 40 mL de una
disolucion de KCI 0.IM que contenia SDBS 2:10* M. En la valoracion se utilizaron

HCl1 y NaOH, con objeto de no introducir iones de distinta naturaleza al del electrolito.
Los datos obtenidos fueron procesados con el programa Hyperquad HYSS2,

obteniendo, asi, un diagrama con la proporcion de las distintas especies en funcién del

pH (Figura 2.2).
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Figura 2.2. Diagrama de la variacion de las especies del SDBS en

funciéon del pH del medio. (- -), SDBS desprotonado; (—), SDBS
protonado.

2.2.3. Determinacion del SDBS

La determinacion del SDBS se llevd a cabo espectrofotométricamente, mediante un
espectrofotometro Genesys 5. Tras efectuar un barrido con distintas concentraciones de
SDBS, se obtuvieron los respectivos espectros de absorcion del SDBS (Figura A2.13
del apéndice). Tras observar los resultados obtenidos, se decidié utilizar una longitud de
onda de 223 nm para la determinacion del SDBS. A continuacion, se prepararon
disoluciones patron con distinta concentracion de SDBS con objeto de obtener una recta
de calibrado (Figura A2.14 del apéndice) con la que poder efectuar la cuantificacion del

SDBS.

2.3. Cinéticas de adsorcion

Los datos experimentales de las curvas de disminucion de la concentracion del SDBS
sobre los carbones activados se obtuvieron adicionando 0.1g de carbon activado a

matraces erlenmeyer que contenian 100mL de disolucion de SDBS de concentracion
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250 mg/L. Los matraces se mantuvieron en un bafio termostatico, a 298 K, en agitacion
durante 7 dias (tiempo necesario para alcanzar el equilibrio). A diferentes periodos de
tiempo, se fue determinando la concentracion de SDBS, la cual se represent6 en funcion
del tiempo de contacto. El valor del pH al que se obtuvieron las cinéticas de adsorcion

estaba comprendido entre 6 y 7.

2.4. Modelos cinéticos y difusionales

El estudio cinético de una cinética de adsorcion permite determinar la velocidad con que
el SDBS es adsorbido sobre los carbones activados, asi como predecir su concentracion
en disolucion una vez transcurrido un determinado tiempo de contacto. En este capitulo
han sido propuestos varios modelos cinéticos con el fin de describir, con la mayor

precision posible, la velocidad de adsorcion.

2.4.1. Modelos cinéticos de primer y segundo orden

La velocidad global de adsorcion del SDBS en fase liquida sobre carbdn activado puede
considerarse que es controlada por una reaccion quimica entre el SDBS y los sitios
activos del carbon activado. Los dos modelos cinéticos mas empleados para su estudio

son aquellos que emplean ecuaciones de pseudo-primer y pseudo-segundo orden.

En primer lugar se ha aplicado un modelo de pseudo-primer orden’’, el cual considera
que la fuerza impulsora es la diferencia entre la concentracion de SDBS adsorbido sobre
el adsorbente en el equilibrio y la concentracion del SDBS adsorbido sobre el
adsorbente a un tiempo determinado (q.-q), de modo que la velocidad de adsorcion
viene determinada por la siguiente ecuacion:

dg _

Pral(CR) (2.9)
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En esta ecuacion qe es la cantidad adsorbida una vez alcanzado el equilibrio, mientras
que q es la cantidad adsorbida para un tiempo determinado; a la diferencia qe-q se le
denomina fuerza impulsora de la adsorcion. Si se integra la expresion puede

linealizarse:

In(9.q) = Inq, —k;t (2.10)

De esta forma, representando los valores de In(qe-q) frente al tiempo se puede obtener,
a partir de la pendiente y la ordenada, la constante de velocidad del proceso de

adsorcién k; (h™) y un valor teérico para la concentracién del SDBS en el equilibrio

(Ge)-

De forma parecida al caso anterior, la velocidad total de adsorcién en le modelo cinético
de segundo orden es proporcional a la fuerza impulsora, pero, en este caso, al cuadrado

de la misma. Asi, una cinética de segundo orden puede ser expresada como:

dq 2
=k, (q. —
it (G — Q) (2.11)
t 1
=tk 2.12
(9 -a) @ (212

. . . 32
Esta expresion puede modificarse para obtener una cinética de pseudo-segundo orden”™:

t_ bt .t
q ka; q, (2.13)

A partir de la ecuacion 2.13, se puede obtener la constante de velocidad del proceso de
adsorciéon k, (L'mg"-h™) y el valor tedrico para la concentracion del SDBS en el

equilibrio (qe).
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2.4.2. Modelos de difusion

En la bibliografia existe una gran cantidad de trabajos relacionados con la velocidad de

- s ;. . 4
adsorcion de compuestos organicos sobre carbones activados®

. En general, se acepta
que estos procesos pueden producirse mediante tres etapas bien diferenciadas: 1)
transporte externo de masa, por el cual el adsorbato es transportado desde el seno de la
disolucion hasta el exterior de la superficie del adsorbente, i1) difusion intraparticular, el
adsorbato se transporta desde la superficie externa de la particula de adsorbente hasta
los sitios activos de adsorcion, y iii) adsorcién del compuesto en los sitios activos®>. En
este ultimo paso, el equilibrio de adsorcion entre soluto en disolucioén y el soluto sobre
el adsorbente, se considera que es instantaneo®, de modo que la cantidad de soluto
adsorbido sobre la superficie del poro se considera en equilibrio con la concentracién
del soluto en la disolucion. En estas condiciones, el transporte externo y/o la difusion
intraparticular serdn los principales responsables de la velocidad global del proceso de

adsorcion. En este apartado se han estudiado ambos procesos, con objeto de profundizar

en el mecanismo por el que transcurre la adsorcion del SDBS sobre el carbon activado.
2.4.2.1. Transporte externo de masa

En las condiciones experimentales a las que se han llevado a cabo las experiencias para
obtener las cinéticas de adsorcion del SDBS sobre los carbones, es el transporte de masa
externo el que, inicialmente, gobierna el proceso de adsorcidon. Si se consideran
constantes el volumen y la temperatura de la disolucion, tras efectuar un balance de
masa entre la disolucién acuosa y las particulas de carbon, la variacion de la
concentracion de SDBS en funcion del tiempo podré expresarse como:

v‘ﬁf:_mSkL(c_cA,R) (2.14)
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En esta ecuacion’ 7, C es la concentracion de SDBS en disolucion a un tiempo t, Car €s
la concentracion del adsorbato en la disolucidén acuosa en la superficie de la particula
(r=R), V es el volumen de disolucidon acuosa, m es la masa de las particulas del carbon,
ke es el coeficiente del transporte de masa externo (cm's™) y S es el area externa de las
particulas de solido por masa de adsorbente (cm*-g™). El término de la derecha indica la
velocidad de transporte de masa del SDBS desde la disolucion hacia la superficie del
poro. Asi, al inicio (t=0) la concentraciéon de SDBS en la superficie del carbon activado

es practicamente nula Ca g=0, por lo que la ecuacion 2.14 puede simplificarse:

d(C/CO):_k A (2.15)
L
dt
C
ln[CJ=—KLAt (2.16)
0

En el caso de particulas esféricas, S se puede determinar mediante la ecuacion®®:
A= — (2.17)

En esta expresion Rp es el radio de particula (cm) y p, la densidad del adsorbente
(g/cm’). Por lo tanto, segin la ecuacion 2.16, si se representa la C/Cy frente al tiempo se

puede obtener el valor de k;. para t=0.

Suponiendo que el transporte externo controla la velocidad global de adsorcion, se

realiz6 un balance de masa del soluto en la particula de adsorbente:

dC
md—q+mg—p¢:mSkL(C—CAR) (2.18)
dt p, dt ’
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Donde €, es la fraccion hueca del solido. El primer término de la izquierda indica la

cantidad de SDBS adsorbido sobre la superficie del carbon activado, mientras que el
segundo corresponde a la acumulacion del adsorbato en el volumen de los poros.
Suponiendo que existe un equilibrio instantaneo de adsorcidon, la masa de SDBS
adsorbido sobre la superficie de los poros y su concentracion en los poros se puede

relacionar con una isoterma general de adsorcion, expresada como:
a=1(c,.) 219

Los términos de las ecuaciones tuvieron que adimensionalizarse para poderlas resolver

;o 33 . . .,
numéricamente™. A modo de ejemplo, en el caso de la isoterma de adsorcion:

4 —F(y,) (2.20)
Jo
C r
Np=— 2.21)
C/'\)

De esta manera, los términos se simplifican y queda una ecuacion adimensional, para
cuya resolucion se empled un programa de calculo PDESOL. Los datos calculados por
el programa se compararon con los obtenidos experimentalmente para comprobar si el
modelo se ajustaba a los datos experimentales y explicaba, satisfactoriamente, el

proceso.
2.4.2.2. Modelo difusional
Una vez que han tenido lugar los primeros equilibrios en la disolucion, la difusion

intraparticular se convierte en la etapa que controla el proceso de adsorcion. Estos

modelos de difusion se emplean en aquellos casos en los que el transporte externo es
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despreciable y, por lo tanto, el transporte de masa tiene lugar por difusion molecular en

los poros.

El modelo mas sencillo de difusion intraparticular se deduce de la segunda ley de Fick ,
haciendo las tres suposiciones siguientes: i) la difusividad intraparticular D (cm®s™) es
constante, ii) la cantidad de adsorbato adsorbida en el adsorbente es pequeiia frente a la
presente en disolucion y iii) la concentracion de soluto en disolucion acuosa se mantiene

constante®”. De esta forma, se obtiene la siguiente expresion:

g, = k,t" (2.22)

Siendo q; la cantidad adsorbida a un tiempo t y k, la constante de difusion

intraparticular, que puede relacionarse con el pardmetro D por la ecuacion 2.23.

K _6q, |D
"_Rip . (2.23)

Donde Rp es el radio de particula (cm) y qe, la concentracion de soluto sobre el
adsorbente en el equilibrio (mg-g"). Por lo tanto, segin la ecuacién 2.22, si se
representa q; frente a t*°, k, corresponde a la pendiente de la recta y, mediante la
ecuacion 2.23, se podra calcular el valor de D. La presencia o ausencia de varios tramos
lineales indicara si estdn implicadas una o mas etapas en el proceso de adsorcion. Sin
embargo, este modelo no puede aplicarse en nuestro sistema, ya que no se cumplen los
tres criterios necesarios; esto es debido a que, en las condiciones en las que se llevaron a

cabo los experimentos, la concentracion de SDBS en disolucion no es constante.

En ocasiones, los modelos basados, exclusivamente, en los fenomenos de transporte

externo de masa o de difusion intraparticular son insuficientes para lograr explicar
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satisfactoriamente, los resultados experimentales en los sistemas de adsorcién. Una
posible solucidn a este problema es combinar ambos en un modelo general que tenga en
consideracion las aportaciones de ambos al proceso global. En este capitulo se ha
aplicado un modelo propuesto por Leyva-Ramos y col. para tratar de interpretar la
velocidad de adsorcion de SDBS sobre los carbones activados. Dicho modelo, derivado
de la aplicacion de balances de masa entre la disolucion y la superficie del adsorbente,
considera las siguientes suposiciones: i) las particulas del adsorbente son esféricas, ii)
la difusién intraparticular se produce sélo a través del volumen de poro, no en la
superficie, y iii) la adsorcion en los sitios activos de la superficie del adsorbente es

inmediata.

Para poder aplicar este modelo se debe plantear: i) un balance de masa del soluto en la
disolucion (Ecuacion 2.14) en el seno de la disolucidn, y ii) un balance de masa del
adsorbato en un elemento diferencial r (cm) de la particula esférica de adsorbente

(Ecuacion 2.24):

dCAr dq 1 d 2 dCAr
Lo =y ’ 2.24
g 7t 2dr{ =P dr (229)
H_J H_J - ~~ _J
a b c

Donde, Ca es la concentracion de SDBS en el volumen de poro a una distancia r de la
particula. El significado de cada uno de los términos de la ecuacion 2.24 es el siguiente:
a) Acumulacion de adsorbato en el volumen de poro; b) Acumulacion de adsorbato en la
superficie; y ¢) Transporte intraparticular del adsorbato, debido solamente a la difusion

molecular del mismo en el volumen de poro.
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A continuacién se establecen las condiciones inicial y frontera para resolver la ecuacion

diferencial parcial 2.24:

Ca=0 =0 0<r<R
a©Curl (2.25)
dr |,
dc, .
e,p d: = kl_ (C _CA,R) (2.26)
r=R

La difusividad especifica en el volumen de poro D (cm®s™) se calculé a partir de la

.. ., A4
51gulente ccuacion OZ

D, =-" (2.27)

Donde ¢, es la fraccion de huecos del adsorbente (Ecuacion 2.28), Dag, la difusividad
molecular (Ecuacion 2.29) y (, la tortuosidad (con valor entre 2 y 6 para los carbones
activados™).
W)
P 1 (2.28)
V,+— '
Ps

Donde Vp= Volumen de poro accesible al agua (cm’/g) y pe= densidad del solido

(g/em’).

74105 (gM )T

D
AB UvaAM

(2.29)

Donde @ es el parametro de asociacién del agua (2.6) **; Mg, el peso molecular del agua

(18 g/L); T, la temperatura (K); Va, el volumen molar del soluto a la temperatura de
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ebullicion y nyy, la viscosidad del agua (0.8904 centipoises). El volumen molar del

SDBS se estimo con el método de Schroeder.

Al igual que se coment6 en el apartado 2.4.2., como se supone que la adsorcion en los
sitios activos es instantdnea, la isoterma de adsorcion puede relacionar la cantidad
adsorbida, g, con la concentracion del adsorbato en el volumen de poro, Ca, (ecuacion
2.19). Después de expresar en forma adimensional los parametros necesarios, la
resolucién de las ecuaciones se llevo a cabo mediante el programa PDESOL. Los datos
calculados por el programa se compararon con los obtenidos experimentalmente para
comprobar si el modelo explicaba, satisfactoriamente, el proceso, en caso negativo, se

modifico el parametro de la tortuosidad para tratar de ajustarlo.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Caracterizacion textural y quimica de los carbones activados

Previo al uso de los carbones activados, es necesario conocer sus caracteristicas
texturales y quimicas, puesto que éstas van a determinar el comportamiento de los
mismos en los diferentes procesos de eliminacion del SDBS que se van a estudiar en

esta Tesis.
3.1.1. Caracterizacion textural
Los resultados obtenidos en la caracterizacion textural de los carbones activados se

muestran en las Tabla 2.2 y 2.3. Se puede observar que los cuatro carbones presentan

. . . 2 -1
una elevada area superficial, con valores superiores a 1200 m™g .
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Tabla 2.2. Caracteristicas texturales de los carbones activados.

Seer) Wo(N)) Wo(CO) Eq(N)) Lo(N2) Eg(COyp Lo(COy  wyn2y/

Carbon (m’.g') (cm’g") (em’g’) (kJmol® (nm) (kJmol') (nm) Wo(CO2)
C 1201 0406  0.253 19.7 1.30 26.7 0.71 1.60
M 1301 0423 0295 178 1.69 26.9 0.70 1.43
S 1225 0391 0279 22.0 1.02 28.0 0.65 1.40
A 1600 0473 0.257 18.5 1.52 26.7 0.71 1.84

Tabla 2.3. Superficie externa y distribucion del tamano de
poro de los carbones activados.

Sext V, V3 Vim0

Carbén 2 -1 3 -1 3 -1 3 -1
(m".g") (em.g’) (em.g’) (cm™-g)

C 21.3 0.046 0.409 0.835

M 41.9 0.101 0.284 0.729

S 46.9 0.044 0.481 0.983

A 65.9 0.225 0.309 1.220

Los volimenes de microporos determinados con N; son muy elevados, presentando
valores comprendidos entre 0.391 cm’g” (carbon S) y 0.473 cm’-g”' (carbéon A); sin
embargo, cuando estos volimenes se determinan con CO,, los valores obtenidos
disminuyen considerablemente (Tabla 2.2). Estos resultados indican que los carbones
activados presentan una distribucion de microporosidad muy heterogénea; asi, mientras
que el CO, se adsorbe so6lo en los microporos de tamano mds pequefio
(ultramicroporos), el N, se adsorbe en la superficie de todos los microporos, y, por lo

tanto, mediante la isoterma de N, se determina el volumen total de microporos, Wy(N>).
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Este hecho viene confirmado por el tamafio medio de los microporos (L) determinado
por ambos adsorbatos; en el caso del N, los valores de Ly son, practicamente, el doble

que en el caso del CO,.

Un parametro del carbon activado determinante en los procesos de adsorcidon en fase
acuosa es el volumen de poros accesible al agua (Vio); de acuerdo con los datos de la
Tabla 2.3, estos carbones presentan un Viyo muy elevado, alcanzando valores

. -1
superiores a 0.7 cm’-g.

Es interesante destacar que el carbon A, obtenido en nuestro laboratorio a partir de
cascaras de almendra, presenta la textura porosa mas desarrollada de los cuatro carbones
activados utilizados en este estudio; asi, este carbon muestra los mayores valores de

S@ET), SExT, V2, Wo(N2) ¥ Vio.

De acuerdo con las dimensiones de la molécula de SDBS (Tabla 2.1), y suponiendo el
caso mas favorable para su adsorcién (cadena alquilica en forma lineal), solo la
porosidad del carbén mas amplia, incluyendo aquellos microporos con didmetro
superior a 0.8 nm, serd facilmente accesible al SDBS. En el caso de producirse
plegamientos de la cadena alifatica, el volumen de la molécula se incrementaria
significativamente, lo que dificultaria, ain mas, su acceso a la microporosidad. Todos
estos factores texturales seran de gran utilidad para justificar el comportamiento de los

carbones activados en la cinética de adsorcion del SDBS.
3.1.2. Caracterizacion quimica
La quimica superficial de los carbones es un parametro que juega un papel muy

importante en los procesos de adsorcion de compuestos organicos en disolucion acuosa,

ya que, ésta determina el tipo de interacciones que se establecen entre el adsorbato y el
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adsorbente. Por ello, con objeto de analizar la influencia de la quimica superficial de los
carbones en los procesos de adsorcion del SDBS, se ha llevado a cabo una exhaustiva
caracterizacion de la misma; en las Tablas 2.4, 2.5 y 2.6, se recogen los valores de las

distintas caracteristicas quimicas de los carbones.

Tabla 2.4. Analisis elemental (% en peso) y porcentaje de cenizas de
los carbones activados.

Carbén C H N S er dife’rencia) Cenizas
C 89.0 04 06 0 10.0 8.3
M 9.5 05 07 1 7.3 5.3
S 89.7 03 02 0 9.8 6.1
A 985 04 0.7 0 0.4 0.1

Como se observa en la Tabla 2.4, los carbones activados comerciales, muestras C, M y
S, tienen una proporcion similar de C, presentando un elevado porcentaje de O (valores
superiores al 7%) y de cenizas (valores superiores al 5%); sin embargo, el carbon A es
el que presenta un mayor grado de carbonizacion (%C = 98.5%), un bajo contenido en

0O (0.4%) y una cantidad casi despreciable de materia inorganica (0.1%).

En los carbones comerciales se ha identificado y cuantificado el contenido de algunos
de los elementos metalicos mas importantes que pueden formar parte de la materia
mineral. En la Tabla 2.5 se exponen estos resultados; se puede destacar el alto contenido

en Ca de las muestras C y S, asi como el elevado contenido en Mg del carbon S.
Para concluir la caracterizacion de la quimica superficial de los carbones se llevo a cabo

la determinacion de su pH del punto cero de carga (pH,.) y la cuantificacion de sus

grupos superficiales acidos y basicos. Segun el método propuesto por Boehm, mediante
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las valoraciones con NaHCO;, Na,CO; y NaOH se pueden neutralizar, selectivamente,

los grupos fenolicos, lactonicos y carboxilicos, todos de caracter acido, presentes en los

carbones activados, mientras que mediante neutralizaciéon con HCI pueden determinarse

los grupos superficiales basicos. En la Tabla 2.6 se recogen los valores de las

concentraciones de los grupos funcionales presentes en la superficie de los carbones

activados y su correspondiente pH.

Tabla 2.5. Metales presentes en la materia mineral de los

carbones activados (%).

Carbon Fe Mg Na
C 1.07 1.40 0.69
M 1.28 0.10 0.40
S 2.10 4.40 0.50

Tabla 2.6. Grupos superficiales presentes en la superficie y pHp,. de los

carbones activados.

Concentracion de grupos superficiales (neq/g)

Carbon PHpzc
Carboxilicos Lactoénicos Fendlicos Basicos
C 6.0 44.6 156.1 557.6 96.0
M 7.7 0.0 44.6 189.6 444.0
S 12.1 0.0 111.0 160.0 1285.0
A 11.1 42.0 17.0 67.0 600.0

159



Capitulo 2. Cinéticas de adsorcion

Si se observan los valores del pH del punto cero de carga de cada carbdn se puede
indicar que los carbones S y A son de naturaleza fuertemente basica, con valores de
pHpzc superiores a 11, mientras que el carbon M es ligeramente bésico y el C,
ligeramente 4cido. Estos valores de pHy,. hacen que, al pH de trabajo habitual en
nuestros experimentos de adsorcidon, pH neutro cercano a 7, la superficie del carbon C
presente densidad de carga ligeramente negativa, la del carbon M, ligeramente positiva,
y la de los carbones S y A, fuertemente positiva. Los valores de pHpzc de los carbones
estan intimamente relacionados con las concentraciones de los diferentes grupos

superficiales (Tabla 2.6).

En la Tabla 2.7 se presentan los resultados obtenidos en las experiencias de calorimetria
de inmersion en agua y benceno de los diferentes carbones activados. De acuerdo con
Lopez-Ramon y col.***, las entalpias de adsorcion determinadas por calorimetrias de
inmersion de un carbon activado en agua dependen de las interacciones con los sitios
polares (acidos o basicos), el llenado de los microporos y el mojado de la superficie
externa. Asi, el primer proceso es especifico, y corresponde a energias relativamente
elevadas, mientras que los dos ultimos se deben a interacciones no especificas de menor

energia.

Los resultados de la Tabla 2.7 muestran que los valores mas elevados de AH;(H,0O) los

presentan los carbones C y S, los cuales se caracterizan por tener un mayor contenido en
oxigeno (Tabla 2.4). Cuando el calor de adsorcion de agua se expresa por metro
cuadrado de superficie del carbon, éste guarda una relacion lineal con el contenido en
oxigeno de los carbones activados (Tablas 2.4 y 2.7). Resultados similares han sido

encontrados por diferentes investigadores. Asi, por ejemplo, Barton y Harrison®

detectaron una relacion lineal entre el valor de AH;(H,O) y el contenido en oxigeno

desorbido en forma de CO y CO; del carbon activado comercial Spheron 6. Mas

recientemente, Bradley y col.*® y Barton y col.*’ también encontraron una relacion
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lineal entre la entalpia de inmersion en agua y el contenido en oxigeno superficial de
carbones de diferente naturaleza. Por otro lado, la entalpia de adsorcion de la molécula
apolar de benceno, AjH(CsHg), no depende, tan directamente, de la naturaleza quimica

. 43,44
superficial del carbon™

, sino, fundamentalmente, de la distribucion de la porosidad
del mismo. Asi, la mayor entalpia de inmersion del carbon S podria estar relacionada

con el menor tamafio medio de los microporos Lyo(N3) y Lo(CO»).

Tabla 2.7. Resultados de calorimetria de inmersion
de los carbones activados en agua y benceno.

Carbén a= AH;(CsHy) b= AH;(H,0)
@g)  (mim?d) @gh  (mIm?

C 112.2 934 52.8 44.0

127.0 97.6 413 31.7

S 146.0 119.2 527 43.0

A 103.8 64.9 47.6 29.7

3.2. Adsorcion de SDBS en carbones activados: Cinéticas de adsorcion

En la Figura 2.3 se representan las curvas de la disminucion de la concentracion del

SDBS, en funcion del tiempo, en los diferentes carbones activados.

Se puede observar que, independientemente del carbon considerado, el SDBS presente
es, practicamente, eliminado a las 175 horas de contacto. Ademas, es de interés destacar
que el carbon M es el carbon que mas rapidamente elimina el SDBS del medio, mientras

que el carbon S es el carbon que presenta una cinética de adsorcion mas lenta.
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Figura 2.3. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre los carbones
activados. pH 7, [SDBS]p = 250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1

g/L. (©), S; (A) M; (0), C; (O), A.

3.2.1. Modelos cinéticos de pseudoprimer y pseudosegundo orden

Con el fin de cuantificar la velocidad del proceso de adsorcion del SDBS sobre los
distintos carbones e identificar las propiedades quimicas y texturales implicadas en el
mismo, se determinaron las constantes de velocidad de adsorcion (k,), para cada carbon
activado, ajustando los datos de las cinéticas de adsorcioén a los modelos cinéticos de
pseudoprimer y pseudosegundo  orden’'”? (Figuras A2.15-A2.22 del apéndice)
expuestos en el apartado 2.4.1. En la Tabla 2.8 se presentan los valores de las constantes

de velocidad (k; y k») obtenidos para los cuatro carbones activados estudiados.

En primer lugar, se puede observar que el modelo cinético de pseudosegundo orden se
. . . 2 . Lo
ajusta mejor a los resultados experimentales (con R® muy cercano a la unidad); sin
embargo, los valores del parametro q. obtenidos con este modelo son més elevados que
los obtenidos experimentalmente. Sin embargo, con el modelo de pseudoprimer orden, a
pesar de ofrecer una peor linealidad, se obtienen valores de q. més cercanos a los

determinados experimentalmente, aunque todavia son algo mas elevados, sobre todo en
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el caso del carbon S, donde se obtiene un valor de q. 21% superior al q. experimental.
Con objeto de profundizar en este apartado, se han aplicado los modelos cinéticos de
pseudoprimer y pseudosegundo orden al tramo inicial del proceso de adsorcion (hasta 5

horas de contacto); en la Tabla 2.9 se recogen los valores obtenidos.

Tabla 2.8. Constantes de velocidad y concentraciones de SDBS adsorbido en el equilibrio
obtenidas con los modelos cinéticos de pseudoprimer y pseudosegundo orden.

Modelo de Modelo de
qe pseudoprimer orden pseudosegundo orden
Carbon (exp) )
(mg/g) ki-10 2 qe (calc) k; -10° 2 qe (calc)
-1 R -1 R

(h™ (mg/g) | ((L-(mg-h)") (mg/g)

C 243.0 2.56 0.938 260.7 12.9 0.997 277.3

M 241.7 2.74 0.916 251.9 17.0 0.998 268.0

S 233.6 2.25 0.917 283.5 6.62 0.995 294.2

A 239.4 2.32 0.960 255.5 9.89 0.999 283.2

Al comparar los resultados de la Tabla 2.9 con los de la Tabla 2.8, se observa que el
modelo de pseudoprimer orden se ajusta mejor a los resultados experimentales de
adsorcion correspondientes a las primeras 5 horas de contacto, mientras que el modelo
de pseudosegundo orden no se ajusta correctamente (Figuras A2.23-A2.30 del
apéndice). Ademas, los valores de q. que predice el modelo son muy proéximos a los
experimentales, obteniéndose errores inferiores al 5%, independientemente del carbon
activado considerado. La gran diferencia observada en la constante de velocidad de
adsorcion en funcion del tramo de adsorcion al cual el modelo cinético sea aplicado

(Tablas 2.8 y 2.9) indica la existencia de un cambio en el mecanismo que gobierna la
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adsorcion del SDBS, sobre nuestros carbones activados, una vez transcurridas las

primeras horas del proceso.

Tabla 2.9. Constantes de velocidad y concentraciones de SDBS adsorbido en el
equilibrio obtenidas al aplicar los modelos cinéticos de pseudoprimer y pseudosegundo
orden a las cinéticas de adsorcion del SDBS correspondiente a las primeras 5 horas de
contacto.

Modelo de Modelo de
pseudoprimer orden pseudosegundo orden
s ge (exp)
Carbon y 5

(mg/g) |k, 10 R? qe (calc) k; 10° 2 (e (calc)
(h?) (mg/g) | ((L-(mg-h)™ (mg/g)

C 243.0 7.20 0.970 239.5 n.a. n.a. n.a.

M 241.7 9.08 0.995 241.2 n.a. n.a. n.a.

S 233.6 5.52 0.998 232.5 n.a. n.a. n.a.

A 239.4 9.04 0.967 226.9 n.a. n.a. n.a.

n.a. = no aplicable

A continuacién, se han relacionado los valores de k; (Tablas 2.8 y 2.9) con las
propiedades quimicas y texturales de los correspondientes carbones activados (Tablas
2.2-2.6). Aunque no se ha observado una clara relacion entre k; y la mayoria de estos
parametros, al relacionar la constante de velocidad de adsorcion global, kj, con el
tamafio medio de microporos (Figura 2.4) y el pHpzc de los carbones (Figura 2.5), se
puede deducir que: i) la velocidad con que se adsorbe el SDBS se reduce al disminuir el
tamafio medio de microporos, y ii) los carbones que presentan los valores mas elevados

de ki son aquellos con un valor del pH,,. mas proximo al pH de trabajo (pH 7).
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Figura 2.4. Variacion del valor de la constante de velocidad de
pseudoprimer orden, k;, en funcién del tamafio medio de microporos,
Lo(Ny), de los carbones activados. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,

[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura 2.5. Variacion de las constantes cinéticas de pseudoprimer orden
del de adsorcion SDBS frente al pH,,. de los carbones activados. pH 7,
[SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.

De lo expuesto anteriormente, se puede concluir indicando que los modelos de
pseudoprimer y pseudosegundo orden son insuficientes para explicar el proceso de

adsorcion del SDBS, pues existen notables diferencias al aplicarlos en el inicio del
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proceso o en todo su conjunto. Por lo tanto, para explicar los resultados experimentales

del proceso global, es necesario acudir a modelos cinéticos mas complejos.

3.2.2. Modelo basado en el transporte externo de masa

Como se indico en la seccion experimental de este Capitulo, la transferencia externa del
SDBS en disolucion hasta la superficie del carbon activado es uno de los procesos que
controlan el mecanismo de adsorcion del mismo. Asi, de acuerdo con las ecuaciones
2.16 y 2.17, se han obtenido los valores del coeficiente de transferencia externa de
masa, ki, para cada uno de los carbones activados estudiados durante las primeras dos
horas de adsorcion (Figuras A2.31-A2.34 del apéndice). Los resultados obtenidos se

encuentran recogidos en la Tabla 2.10.

Tabla 2.10. Valores del coeficiente de transferencia externa de masa, ki, durante
las primeras 2 horas de adsorcion de SDBS en los carbones activados.

Muestra ]zglcsli:'?)d (cif“) ~105:(ch/§) R’
C 0.723 0.221 7.08 0.983
M 0.997 0.160 12.30 0.998
S 0.661 0.242 5.04 0.996
A 0.566 0.283 6.37 0.997

Se puede observar que los datos experimentales obtenidos para las primeras horas del
proceso de adsorcion se ajustan perfectamente a la expresion 2.16. Este hecho indica
que, al comienzo del proceso de adsorcion del SDBS, el transporte externo de masa

juega un papel importante en el mecanismo de adsorcion.
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Al igual que en el caso del modelo cinético de pseudoprimer orden, se han relacionado
los valores de ki (Tabla 2.10) con las propiedades texturales y las caracteristicas
quimicas de los correspondientes carbones activados. Los resultados obtenidos muestran
que 1) no hay ninguna relacion clara entre los valores de k; y los pardmetros texturales y
1) como podemos ver en la Figura 2.6, de forma similar a la tendencia mostrada en la
Figura 2.5, los carbones que presentan los valores mas elevados de ki, son aquellos cuyo
valor del pHpzc es mas proximo al pH de trabajo (pH 7), indicando que, al inicio del
proceso de adsorcion, la ausencia de carga neta superficial del carbon parece ser un
factor importante en el mecanismo de adsorcion, favoreciendo la transferencia de masa
externa del SDBS hacia la superficie del carbon. Este hecho serd discutido con mayor

profundidad en el Capitulo 3.

15
B

2 10 4 .
e . AN
8/ . ~
© .0 '
3 . O
< 51 "o

0 L] L] L] L] L] L] L ]

0 2 4 6 8 10 12 14
pszc

Figura 2.6. Variacion del coeficiente de transferencia de externa de
masa, ki, frente al pH,,. de los carbones activados. pH 7, [SDBS], = 250
mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.

Finalmente, se ha aplicado el modelo de transporte externo a todo el intervalo de
tiempos de los experimentos de adsorcion, segln se describe en el apartado 2.4.2.1. Los

resultados obtenidos, tras resolver las ecuaciones planteadas mediante el programa
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PDESOL, se presentan en la Figura 2.7 para el carbon activado Sorbo, a modo de

ejemplo, junto con los valores obtenidos experimentalmente.
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Figura 2.7. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
Sorbo. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K, [Carb6n activado] = 1 g/L.

(- -), Experimental; (—), Prediccién del modelo de transporte externo.
A) Proceso global, b) Primeros 500 min.

Los resultados presentados en la Figura 2.7a muestran que la prediccion del modelo
basado exclusivamente en el transporte externo de masa no se ajusta adecuadamente a
los resultados experimentales, siendo la velocidad teorica de adsorcién muy superior a
la obtenida experimentalmente. Asi, el modelo tedrico indica que el equilibrio se
alcanza, aproximadamente, a las 72 horas de contacto; sin embargo, experimentalmente
se alcanza a tiempos mucho mas elevados y con una menor concentracion residual de
SDBS en disolucion. A pesar de la escasa utilidad de esta aproximacion, se ha podido
detectar un corto tramo de tiempo para el cual el sistema experimental se comporta de
acuerdo con las pautas propuestas por el modelo basado en el transporte externo de
masa. En la Figura 2.7b se observa que el modelo comienza a desviarse, gradualmente,
del comportamiento experimental tras los primeros 60 minutos de contacto, lo que
indica que, a partir de ese momento, el transporte difusional en el interior de la

porosidad de los carbones activados comienza a ser la velocidad limitante en el conjunto
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del proceso de adsorcion del SDBS. Estos resultados son equivalentes a los que

presentaron el resto de carbones activados (Figuras A2.35-A2.37).

3.2.3. Modelo difusional

Para concluir el estudio de las cinéticas de adsorcion del SDBS sobre los carbones
activados se ha aplicado el modelo general propuesto por Leyva y col., basado en una
combinacion que considera el transporte externo de materia y la difusion intraparticular,
descrito en el apartado 2.4.2.2 de este Capitulo (ecuaciones 2.24-2.29). En la Tabla
2.11 se muestran los valores de difusividad efectiva teoricos, D.p, y los corregidos,

Dcorr, Obtenidos para cada uno de los carbones activados.

La D., puede calcularse segin la ecuacion 2.27, pues todos los pardmetros son
conocidos excepto la tortuosidad {,. Leyva y Geankoplis indicaron que estos valores
pueden oscilar entre 2 y 6 para los carbones activados, en nuestro caso se ha

considerado, inicialmente, una ¢, de 3.5.

g, (2.27)

Los valores de Do han sido obtenidos tras realizar un ajuste del parametro {,, de forma
que la tendencia que predice el modelo se aproximase a los resultados experimentales
de las cinéticas de adsorcion. Los resultados obtenidos, tras resolver las ecuaciones
planteadas en el modelo difusional (Ecuaciones 2.24-2.29) mediante el programa
PDESOL, ver apartado 2.4.2.2, se presentan, a modo de ejemplo para el carbon A, en

la Figura 2.8, donde se han incluido, también, los datos experimentales.
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Tabla 2.11. Condiciones experimentales para el calculo de la difusividad especifica,
D, en la adsorcion de SDBS en los diferentes carbones activados.

Carbén Caao Can X Dep 10" Deorr 10 G,
(g (mgL) (mgL) (mgL) (cm¥s) (cm?/s)  corregida
C 0.1 250 9.46 0.941 8.45 9.82 301
M 0.1 250 13.30 0.915 7.02 16.35 150
S 0.1 250 4.46 0.936 8.83 10.30 300
A 0.1 250 7.40 0.980 5.03 8.82 200

1.0
——Teorico - Tort.=200
0.8 1
s e Teorico - Tort.=3.5
2 06q4% O Datos experimentales
O 4
S
0.4 1
0.2 1
o &
O.o LJ LJ LJ L] L]
0 2500 5000 7500 10000 12500

t (min)

Figura 2.8. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado A.
pH 7, [SDBS]p =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.

Como se observa en la Figura 2.8, la primera aproximacion, que supone un valor de
tortuosidad igual a 3.5, predice que el equilibrio de adsorciéon en este sistema se
alcanzaria una vez transcurridas las primeras 50 horas de contacto; sin embargo, los
resultados experimentales muestran que dicho equilibrio no se alcanza hasta que han
transcurrido, al menos, 200 horas, por lo que el valor de D, = 5.03-10”7 cm?/s, estimado
para la muestra A, es demasiado elevado. Para este ejemplo en concreto, tal y como se

muestra en la Figura 2.8, el modelo puede ajustarse mejor a los datos experimentales si
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la difusividad especifica toma un valor de Doy = 8.82-10” cmz/s, casl cien veces
inferior. En la Tabla 2.11 se indica que la tortuosidad necesaria para que D., tome el
valor de Deorr €s 200, bastante superior a la que indicaron Leyva-Ramos y col.*' para
carbones activados. Un comportamiento similar fue observado para los carbones S, M y
C (Tabla 2.11 y Figuras A2.38—A2.40). Este hecho parece indicar que la difusividad del
SDBS a través de los carbones activados se ve afectada debido a problemas de
restriccion del acceso a los poros, puesto que el tamafo de la molécula de SDBS es muy
préoximo al didmetro medio de los microporos mas estrechos (Tabla 2.2), los cuales no

son considerados por el modelo teorico.

Ademas de la inaccesibilidad del SDBS a la fraccion de los ultramicroporos por los
impedimentos estéricos, comentados anteriormente, existen otras causas por las cuales
la molécula de un adsorbato no puede alcanzar toda la porosidad de un adsorbente, entre
ellas se pueden destacar:

1) Efectos de exclusion debidos a difusion restringida o a bloqueo de poros; ocurre
en las zonas donde la molécula de adsorbato no puede aproximarse a la pared del
poro mas de una distancia igual o inferior a su radio molecular.

2) Efectos de exclusion debidos al arrastre por rozamiento en la pared de poro;
ocurre al aumentar la dificultad de desplazar una molécula a través de un poro
del mismo didmetro.

3) Efectos de exclusion debido a la masa de adsorbato adsorbido en el equilibrio; la
difusividad de las moléculas de adsorbato se dificulta conforme mas moléculas

han sido adsorbidas.

Leyva y col. han considerado estos parametros para la correccion de la tortuosidad en el
modelo tedrico; desafortunadamente, las distintas ecuaciones que contemplan los
fenémenos de difusion restringida no pueden emplearse para nuestro caso en particular,

ya que la molécula de SDBS es muy alargada y la mayoria de las ecuaciones existentes
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actualmente se han desarrollado para moléculas con una forma menos compleja que este

surfactante.

Finalmente, para lograr una mejor comprension de estos sistemas de adsorcion, es
necesario desechar aquellos modelos difusionales en los que se considera que la
estructura porosa del carbon activado es homogénea, es decir, donde todos los poros
tienen la anchura del didmetro promedio de los poros. Asi, Peel y col.*® propusieron un
modelo difusional considerando que la estructura porosa del carbon activado es
heterogénea y bimodal. En este modelo, la estructura porosa estd formada por
macroporos que se ramifican en microporos y, por esta razon, se le conoce como el
“Modelo de poros ramificados”. En esta propuesta, se supone que en los macroporos la
difusion intraparticular se produce de forma rapida, ya que ocurre por difusion tipo
Fick, mientras que, por el contrario, en los microporos la velocidad de adsorcion es
lenta, ya que se presentan efectos de difusion restringida. Este comportamiento es
similar al de los sistemas estudiados, puesto que el tamano de la molécula del SDBS es
muy proximo al didmetro de los microporos. La aplicacion de este “Modelo de poros
ramificados” se encuentra, actualmente, en desarrollo por parte de nuestro grupo de
investigacion, y, debido a la complejidad del sistema, alin es necesario un mayor
nimero de andlisis para su completa resolucion y presentacion de los resultados

obtenidos.
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4. CONCLUSIONES

Los cuatro carbones activados estudiados tienen una elevada éarea superficial (con
valores superiores a los 1200 m*g"') y cuentan con una meso- y macroporosidad
bastante desarrolladas; ambos factores texturales los convierten en adsorbentes
adecuados para lograr una eliminacion rapida y efectiva de nuestro contaminante. Segin
los resultados obtenidos, los cuatro carbones presentan caracteristicas quimicas
superficiales diferentes, variando su basicidad, y sus porcentajes de carbono y oxigeno
segun el carbon. Estas caracteristicas quimicas son fundamentales para la interpretacion

de la velocidad y el equilibrio en los procesos de adsorcion del SDBS.

No se ha observado una clara relacion entre los valores de las constantes de velocidad
de adsorcion y la mayoria de las propiedades quimicas y texturales de los carbones
activados; sin embargo, los carbones que presentaron mayores constantes de velocidad

son aquellos con una microporosidad mas ancha y un pHj,. cercano al pH de trabajo.

Al comienzo del proceso, la adsorcion del SDBS sobre los carbones activados esta
controlada por el transporte externo de masa, mientras que, aproximadamente, a la hora
del contacto, la difusion intraparticular comienza a ser mas importante. De igual manera
que ocurre con las constantes cinéticas de velocidad de adsorcidn, el coeficiente de
transferencia de masa externo es mayor cuando el pHpzc de los carbones se encuentra

cercano al pH de la disolucion.

Se ha aplicado un modelo general, basado en el transporte externo de materia y la
difusion intraparticular, que logra ajustarse, de forma bastante fiel, a los datos obtenidos
experimentalmente. Sin embargo, los intentos de mejorar la aproximacion tedrica han
llevado a obtener valores de tortuosidad demasiado elevados para poder ser aceptados

como verdaderos. Este hecho indica que es necesario incluir nuevos factores
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adicionales, relacionados con los posibles impedimentos estéricos, para lograr
establecer una ecuacion que refleje con total exactitud la evolucion de la velocidad de
adsorcion del SDBS en los carbones activados. A pesar de ello, debido a la complejidad
de la molécula de éste surfactante, no ha sido posible la aplicacion de determinadas
ecuaciones para su correccion. Por este motivo, en nuestro sistema, se hace necesario un
estudio que profundice en la contribucion de los posibles mecanismos que controlan el
proceso de adsorcion durante cada una las diferentes etapas, como contempla el
“Modelo de poros ramificados”. El estudio de este modelo esta siendo realizado,

actualmente, por nuestro grupo de investigacion.
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Figura A2.1. Isoterma de adsorcion de nitrogeno para el carbon activado
S. Po=727 mm Hg, T 77 K, [Carbon activado] = 0.1g.
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Figura A2.2. Isoterma de adsorcion de nitrogeno para el carbon activado
M. Pp =727 mm Hg, T 77 K, [Carboén activado] = 0.1g.
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Figura A2.3. Isoterma de adsorcion de nitrogeno para el carbon activado
C.Py=727mm Hg, T 77 K, [Carbén activado] = 0.1g.
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Figura A2.4. Isoterma de adsorcion de nitrogeno para el carbon activado
A.Py=727mm Hg, T 77 K, [Carbon activado] = 0.1g.
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Figura A2.5. Isoterma de adsorcion de didxido de carbono para el
carbon activado S. Pp =727 mm Hg, T 273 K, [Carbén activado] = 0.1g.
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Figura A2.6. Isoterma de adsorcion de didxido de carbono para el
carbon activado M. Py =727 mm Hg, T 273 K, [Carb6n activado] = 0.1g.
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Figura A2.7. Isoterma de adsorcion de didxido de carbono para el
carbon activado C. Po =727 mm Hg, T 273 K, [Carbon activado] = 0.1g.
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Figura A2.8. Isoterma de adsorcion de didxido de carbono para el
carbon activado A. Pp =727 mm Hg, T 273 K, [Carbon activado] = 0.1g.
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Figura A2.9. Determinacion del pHp,.: Variacion del pHinicia frente al
PHsinal para el carbon activado S. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.10. Determinacion del pHy,.: Variacion del pHinicia frente al

PHsina para el carbon activado M. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.11. Determinacion del pHy,.: Variacion del pHinicia frente al

PHiina para el carbén activado C. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.12. Determinacion del pHy,.: Variacion del pHiniciat frente al

PHiina para el carbon activado A. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.13. Espectros de adsorcion del SDBS. pH 7. —), [SDBS] =
0.01lmM, ==), [SDBS] = 0.03mM, —-), [SDBS] = 0.1mM, ---), [SDBS] =
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Figura A2.14. Recta de calibrado obtenida al aplicar la Ley de Lambert-
Beer al espectro de absorcion del SDBS. pH 7, A=223 nm.
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Figura A2.15. Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al
tiempo para el carbon activado S. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.16 . Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al

tiempo para el carbon activado M. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbdn activado] =1 g/L.
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Figura A2.17. Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al
tiempo para el carbon activado C. pH 7, [SDBS]p = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.18. Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al

tiempo para el carbon activado A. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbdn activado] =1 g/L.

191



Apéndice Capitulo 2. Cinéticas de adsorcion

10000 1 y = 33.996x + 1745.7
R?=0.9949

7500 o
w
- £

~ 5 5000 4
NS

2500

0 v v v i
0 50 100 150 200

t(h)

Figura A2.19. Cilculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado S. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.20. Calculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado M. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.21. Calculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado C. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.22. Calculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado A. pH 7, [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K,
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.23. Calculo de k;: Variacion del parametro In(qge-q) frente al
tiempo para el carbon activado S durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]p =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.24. Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al

tiempo para el carbon activado M durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.25 . Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al
tiempo para el carbon activado C durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.26. Calculo de k;: Variacion del parametro In(qe-q) frente al
tiempo para el carbon activado A durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]y =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.27. Célculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado S durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.28. Calculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado M durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.29. Calculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado C durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.30. Calculo de k,: Variacion del parametro t/q frente al
tiempo para el carbon activado A durante las primeras 5 horas. pH 7,
[SDBS]p =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.31. Calculo de ki mediante la variacion del parametro
In(C/C,) frente al tiempo para el carbon activado S. pH 7, [SDBS], = 250
mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.32. Calculo de k; mediante la variacion del parametro
In(C/C,) frente al tiempo para el carbon activado M. pH 7, [SDBS]y =
250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.33. Calculo de kp mediante la variacion del parametro
In(C/C,) frente al tiempo para el carbén activado C. pH 7, [SDBS], = 250
mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.34. Calculo de k; mediante la variacion del parametro
In(C/C,) frente al tiempo para el carbon activado A. pH 7, [SDBS]y =
250 mg/L, T 298 K, [Carb6n activado] =1 g/L.
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Figura A2.35. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
M. pH 7, [SDBS]y =250 mg/L, T 298 K, [Carboén activado] = 1 g/L. (- -),

Experimental; (—), Prediccion del modelo de transporte externo.
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Figura A2.36. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
C.pH 7, [SDBS]y =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L. (- -),

Experimental; (—), Prediccion del modelo de transporte externo.
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Figura A2.37. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
A.pH 7, [SDBS]o =250 mg/L, T 298 K, [Carbdn activado] =1 g/L. (- -),

Experimental; (—), Prediccion del modelo de transporte externo.
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Figura A2.38. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
S. pH 7, [SDBS]y =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L.
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Figura A2.39. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
M. pH 7, [SDBS]y =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A2.40. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado
C.pH 7, [SDBS]y =250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L.
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Capitulo 3. Isotermas de adsorcion

1. INTRODUCCION

La naturaleza dual hidrofobica/hidrofilica de las moléculas de surfactante es la
responsable de su acumulacion en las regiones de interfases, donde ambas partes de la

J4 s . . . . 1
molécula pueden participar de forma favorable con interacciones intermoleculares .
Gracias a esta propiedad, los surfactantes encuentran su aplicaciébn para su uso
doméstico y en la industria: en procesos de emulsion, estabilizacion, espumacion,
mojado, técnicas separativas, formulacion farmacéutica y otros usos”. Este hecho ha
provocado su presencia en las aguas residuales, lo que ha supuesto un problema en el

. . . L, . o, . . 3
posterior tratamiento fisico-quimico y biologico de las mismas’.

Las concentraciones de estos compuestos en las aguas residuales domésticas se situa
entre 1 y 10 mg/L, mientras que la mayor concentracién que se ha encontrado en
efluentes de la industria raramente excede los 300 mg/L4. Asi, normalmente, en la
entrada de las plantas de tratamiento de aguas residuales se han detectado
concentraciones que oscilan entre 1-3 mg/L; estas concentraciones pueden ser retiradas
del agua eficientemente mediante tratamientos bioldgicos; sin embargo, en algunos
casos, estos compuestos pueden permanecer durante bastante tiempo inalterados en las
plantas de tratamiento, produciéndose su acumulacion en los fangos activados, lo que

origina un problema ambiental en potencia®”.

La eliminacion de los surfactantes de las aguas residuales urbanas y de las industriales
se puede llevar a cabo mediante degradacion biologica con lodos activados®. Aunque
esta demostrado por numerosos estudios que, a bajas concentraciones, la mayoria de los
surfactantes comerciales son degradados en un ambiente aerobico’, esta
biodegradabilidad puede dificultarse considerablemente en ambientes anaerdbicos, o

bien, si se encuentran en concentraciones elevadas, como ocurre en los efluentes de
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algunos procesos industriales y de tecnologias basadas en recuperaciones con

surfactantes.

La biodegradacion en condiciones aerdbicas de los alquilbencensulfonatos lineales
(LAS), una de las familias de surfactantes anionicos mas utilizadas, han sido objeto de
numerosos estudios'’, existiendo muchas evidencias de que el primer ciclo de
biotransformacion (biodegradacion primaria) empieza con la oxidacion de los grupos
metilos externos®, provocando la formacion de 4cidos sulfofenilcarboxilicos (SPACs).
Posteriormente, tiene lugar la apertura del anillo bencénico y/o la desulfonacion del
mismo, generandose CO,, H,0, sales inorganicas y biomasa como productos finales del
proceso. Sin embargo, los resultados obtenidos por Nielsen y col.'' han confirmado que,
aunque la poblaciéon microbiana en los lodos activados de efluentes industriales y
domésticos es muy efectiva en la biodegradacion primaria de los LAS, no fue capaz de

mineralizar la mayor parte de los metabolitos relacionados.

Otra alternativa al proceso de biodegradacion de los surfactantes, con vista a eliminar o
disminuir su efecto contaminante, podria ser la adsorcion sobre carbon activado'?, pues
este proceso de adsorcion ha resultado ser muy eficiente en la eliminacién de un gran
numero de compuestos inorganicos y organicos””. En la bibliografia se encuentran
diferentes publicaciones relacionadas con el estudio de los procesos de adsorcion en
carbones activados de LAS, en general, y de SDBS, en particular. En estas
publicaciones se pone de manifiesto la gran dificultad que entrafia la interpretacion de
estos procesos de adsorcion, lo que es debido a los diferentes tipos de interacciones que
participan en el sistema (electroestaticas, de Van der Waals, hidrofébicas, hidrofilicas,
etc.). Asi, actualmente existe una gran controversia acerca de las interacciones que

gobiernan el proceso y el mecanismo a través del cual transcurre la adsorcion.
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De acuerdo con las observaciones anteriores, el objetivo de este Capitulo es estudiar el
comportamiento de carbones activados de diferente naturaleza quimica y textural
(carbones C, M, S y A) en los procesos de adsorciéon del surfactante anidnico
dodecilbencensulfonato de sodio (SDBS), con vista a conocer los parametros que
determinan la extension en la adsorcion. En este estudio se evaltia, también, la
participacion conjunta de microorganismos y carbon activado (bioadsorcion) en los
procesos de eliminacion de este surfactante de las aguas, asi como la influencia de la
naturaleza quimica del medio (pH, fuerza idnica y materia organica) en el proceso de
adsorcion. Este capitulo representard una importante contribucion para analizar la
aplicacion de los diferentes carbones activados en la eliminacion de SDBS de las aguas.
Algunos de los resultados obtenidos en este estudio seran, también, de gran utilidad para
analizar el comportamiento del sistema ozono/carbon activado en la eliminacion del

SDBS de las aguas (Capitulo 5).

2. EXPERIMENTAL

2.1. Isotermas de adsorcion

En este capitulo se estudian los procesos de adsorcion del SDBS en los carbones
activados C, M, S y A. Las caracteristicas texturales y quimicas de estos carbones se
expusieron en el capitulo 2 (Tablas 2.2, 2.3, 2.4, 2.5, 2.6 y 2.7). Las caracteristicas
estructurales y quimicas del SBDS se recogen, también, en los capitulos 1 y 2 (Tablas
1.2 y 2.1). Las isotermas de adsorcion del SDBS se obtuvieron adicionando 0.1g de
carbon activado a matraces erlenmeyer que contenian 100 mL de disolucién de
concentraciones crecientes de SDBS (100-550mg/L). Los matraces se mantuvieron en
un bafio termostatico a 298 K, en agitacion, durante 7 dias (tiempo necesario para
alcanzar el equilibrio) y, entonces, se determind la concentracion de SDBS en cada

matraz; de este modo, se pudo determinar la cantidad de SDBS adsorbida por el carbon
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en cada matraz y la concentracion del equilibrio. El valor del pH al que se obtuvieron
tanto las cinéticas como las isotermas de adsorcion estaba comprendido entre 6 y 7. El
analisis del efecto de la presencia de electrolitos en el proceso de adsorcion del SDBS
sobre los carbones activados se llevd a cabo obteniendo las isotermas de adsorcion, de

acuerdo con el procedimiento descrito anteriormente, en presencia de NaCl 0.02M.

2.2. Modelos de isotermas de adsorcion

Las isotermas de adsorcion obtenidas se estudiaron aplicandoles dos de los modelos

més ampliamente utilizados como son el modelo de Langmuir'* y el de Freundlich'.

El modelo de Langmuir ha sido, generalmente, utilizado para estudiar la adsorcion de
un soluto desde una fase liquida. Mediante la aplicacion de este modelo se puede
estimar la capacidad de adsorcion de los carbones y el tipo de interacciones adsorbato-
adsorbente implicadas en el proceso de adsorcion. En este modelo, la atraccion entre el
adsorbato y la superficie del material adsorbente se basa, principalmente, en fuerzas
fisicas (fuerzas electrostaticas o de Van der Waals) y en su aplicacion se asume que: 1)
la adsorcion ocurre en lugares especificos de la superficie del adsorbente, ii) cada
molécula ocupa un lugar sin que pueda ocurrir posteriormente otra adsorcion en ese
lugar y sin que existan interacciones entre las moléculas adsorbidas adyacentes y, por

ultimo, iii) la energia de adsorcion es igual en cada sitio de adsorcion.
La isoterma de Langmuir puede ser representada por la siguiente ecuacion:

X = BX,C 2.1
1+BC
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donde, X es la cantidad adsorbida por unidad de masa del adsorbente a una
concentracion de equilibrio C, X, representa la méaxima capacidad de adsorcion para
una monocapa completa y B es una constante relacionada con la variacion de la energia
libre del proceso de adsorcion. El producto BX;, da informacién acerca de la afinidad
relativa del adsorbato por la superficie del adsorbente. Esta ecuacion puede ser

linealizada de la siguiente forma:

1 C (2.2)

BX X

C_
X m m
de modo que, representando C/X frente a C se obtiene una linea recta de cuya pendiente

y ordenada en el origen se determinan los valores de los pardmetros X,y B.

Ademas de aplicar el modelo de Langmuir, también se ha utilizado la ecuacion de
Freundlich, la cual, mediante una ecuacion matematica de tipo exponencial, relaciona
la cantidad de soluto adsorbido X y la concentracion de equilibrio C. La ecuacion es la
siguiente:

X ZK-C% (2.3)

donde, K es la constante de equilibrio y n es una constante relacionada con la afinidad
entre el adsorbente y el adsorbato. Esta ecuacion puede ser linealizada de la siguiente

forma:

1
log X =log K +—logC
og X =logK+"log 2.4)

de esta manera, representando log X frente a log C, se obtiene una linea recta, de cuyos
valores de pendiente y ordenada en el origen se obtendran los pardmetros de la isoterma

de Freundlich, K y n.

209



Capitulo 3. Isotermas de adsorcion

Este modelo de Freundlich considera que: 1) la superficie del adsorbente es heterogénea,
i1) los sitios de adsorcién tienen distintas afinidades, ocupandose en primer lugar las
posiciones de mayor afinidad y, posteriormente, se va ocupando el resto y iii) al igual
que en el caso del modelo de Langmuir, en su aplicacion se asume que la adsorcion es

de tipo fisico.

2.3. Adsorcidn a distintos valores de pH

El estudio de la influencia del pH de la disolucion, en el proceso de adsorcion del SDBS
sobre los diferentes carbones activados, se llevo a cabo adicionando 0.1 g de carbon
activado a matraces erlenmeyer que contenian 100 mL de disolucion de SDBS (250
mg/L) a diferentes valores de pH (2-13) y determinando la cantidad adsorbida para cada
pH. El pH de trabajo se obtuvo adicionando el volumen adecuado de HCI (0.1 N) y
NaOH (0.1 N) a las disoluciones de SDBS.

2.4. Bioadsorcion de SDBS

Con el fin de determinar la eficiencia de la accion combinada del carbon activado y
microorganismos (bacterias) en el proceso de eliminacion del SDBS, se obtuvieron las
isotermas de adsorcidon del mismo sobre los cuatro carbones en presencia de bacterias.
Para ello, se utiliz6 una mezcla de microorganismos obtenida de los efluentes
secundarios provenientes de una planta depuradora de aguas residuales. Asi, se tomaron
5 mL de este agua y se agregaron a un matraz erlenmeyer que contenia 25 mL de una
disolucion de TSB (Tryptic Soy Broth), esterilizada en autoclave, con tampoén a pH 7, y
se agitd a la temperatura de 303K hasta que se observé turbidez en la disolucion. Las
isotermas de bioadsorcion del SDBS se obtuvieron siguiendo el procedimiento descrito

en el apartado 2.1 y adicionando a cada matraz 1 mL de la suspension de bacterias,

210



Capitulo 3. Isotermas de adsorcion

obtenida como se ha descrito anteriormente, una vez que se centrifugd y se lavo varias

veces con agua destilada y estéril.

El recuento de unidades formadoras de colonias de bacterias (UFC) se llevo a cabo
tomando volumenes de 50 uL de la disolucién a estudiar y diluyéndola con 4950 pL de
agua destilada y estéril. Entonces, se realizaron diluciones en serie de esta suspension
para, después, efectuar el recuento de las unidades formadoras de colonias, en placas
Petri que contenian caldo de cultivo con Agar (Tryptone Soy Agar) (TSA). Para este

recuento se utilizo un contador de colonias SBS modelo CC-1.

2.5. Adsorcion de bacterias en los carbones activados

En las experiencias de bioadsorcion de SDBS, parte de las bacteria presentes se podran
adsorber sobre el carbon activado, por ello, con objeto de comprobar si este proceso de
adsorcion tuvo lugar, se han realizado fotografias, mediante microscopia electronica de
barrido (SEM), del carbén S antes y después de llevar a cabo la bioadsorcion del SDBS.
El equipo utilizado fue un microscopio electronico de alta resolucion LEO (Carl Zeiss),
mod. GEMINI-1530, del Centro de Instrumentacion Cientifica de la Universidad de

Granada.

La preparacion de la muestra se llevd a cabo del siguiente modo. En primer lugar, se
tomaron particulas de carbon, que habian estado en contacto con la suspension de
bacterias en presencia de SDBS (3:10° M), y se agregaron a una disolucion de
glutaraldehido en agua al 2.5%, la cual se utiliza como fijador. A continuacion, se
realizé una postfijacion con tetroxido de osmio al 1%, en solucidén acuosa, durante 1
hora, a 4°C, en oscuridad. Las muestras asi preparadas se sometieron a un proceso de
desecado con CO, (método del punto critico) en un desecador Polaron CPD 7501,

donde, previamente, se habia realizado una deshidratacion en un gradiente de etanol a
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temperatura ambiente. Finalmente, al no tratarse de muestras conductoras, éstas se

sometieron a un recubrimiento con carbono mediante un evaporador Hitachi.

2.6. Toxicidad del SDBS

La determinacion de la toxicidad del SDBS, en funcion de su concentracion, se llevo a
cabo con un equipo LUMIStox 300, de la casa DR. LANGE, compuesto por una unidad
que efectia la medida de bioluminiscencia acoplada a otra de incubacion (norma UNE-
EN ISO 11348-2'°). La medida est4 basada en la inhibicion de la intensidad luminosa de
la bacteria marina Vibrio fischeri, NRRL-B-11177 ", tras 15 minutos de exposicion
con la muestra toxica. En todas las medidas, el porcentaje de inhibicion (%I) se
determind comparando la respuesta dada por una disolucion salina de control con la

correspondiente a la muestra.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Eliminacion del SDBS mediante carbdon activado. Isotermas de

adsorcion

A partir de los datos obtenidos en las experiencias de adsorcion, se han determinado las
correspondientes isotermas de adsorcion del SDBS sobre los distintos carbones
activados. Asi, a estas isotermas experimentales se les ha aplicado los modelos tedricos
de Freundlich y Langmuir. Los datos experimentales, asi como los resultados obtenidos
al aplicar los modelos teoricos indicados, se presentan en las Figuras 3.1a y 3.1b. Como
se puede observar en las figuras, las isotermas obtenidas, independientemente del
carbon activado considerado, corresponden al tipo L de la clasificaciéon de Giles**?'. De
acuerdo con esta clasificacion, las isotermas de tipo L las presentan los sistemas en

donde, al aumentar el nimero de sitios de adsorcidon ocupados, va incrementandose
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progresivamente la dificultad de encontrar en el adsorbente sitios asequibles para la
adsorcion de nuevas moléculas de adsorbato. En estos sistemas de adsorcion, la
competicion del disolvente (agua) con el adsorbato por los sitios de adsorcion es escasa.
Los parametros obtenidos al aplicar las ecuaciones de Langmuir y Freundlich a los

datos de adsorcion (Figuras A3.1-A3.8 del apéndice) se muestran en la tabla 3.1.

Tabla 3.1. Resultados obtenidos de la aplicacion de las ecuaciones de los modelos
de Langmuir y Freundlich a las isotermas de adsorcion de SDBS.

Langmuir Freundlich
Carbon , Xm BXmM , K
r r 1/n
(mg-g™) (L-g™) (mg-g™) (L'mg™)
C 0.9987 322.4 46.5 09442  0.25 97.68
M 0.9964 348.1 44.6 0.9659 0.26 96.16
S 0.9961 265.4 33.8 09876  0.22 88.74
A 0.9904 468.8 33.2 0.9811 0.34 86.22

Los resultados presentados en la Tabla 3.1 indican que el modelo de Langmuir ajusta
mejor los resultados experimentales que el modelo de Freundlich, observandose un
valor de parametro 1* superior a 0.99 en todos los casos. Ademés, es interesante destacar
que los valores del parametro 1/n obtenidos de la ecuacion de Freundlich estan
comprendidos entre 0.22 y 0.34; estos valores de 1/n inferiores a la unidad indican que
el proceso de adsorcion es favorable? , independientemente de la muestra de carbon
activado considerado, presentando poca o ninguna competicion por parte del disolvente

por sitios de adsorcion.
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Figura 3.1a. Isotermas de adsorcion del SDBS sobre los carbones
activados: Ajuste por el modelo de Langmuir. pH 7, T 298 K, [Carbén

activado] =1 g/L. (©), S; (A), M; (0), C; (O), A.
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Figura 3.1b. Isotermas de adsorcion del SDBS sobre los carbones
activados: Ajuste por el modelo de Freundlich. pH 7, T 298 K, [Carbon

activado] =1 g/L. (), S; (2), M; (0), C; (O), A.

A partir de las isotermas de adsorcion, y aplicando la ecuacién de Langmuir, se
determino la capacidad de adsorcion (Xm) y la afinidad relativa (BXm) de cada carbon

por el SDBS; los resultados obtenidos se incluyen en la Tabla 3.1. Se observa que la
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capacidad de adsorcion de los carbones activados, independientemente de sus
caracteristicas quimicas y texturales, es muy elevada, obteniéndose valores
comprendidos entre 265.4 mg'g”' (carbon S) y 468.8 mg-g” (carbon A), lo que indica
que este sistema de tratamiento podria ser una alternativa interesante para la eliminacién

del SDBS de las aguas.

De los resultados presentados en la Tabla 3.1 se deduce que la capacidad de adsorcion
de los carbones aumenta en el orden carbon S < C < M < A. Al relacionar estos
resultados con las caracteristicas quimicas y texturales de los carbones activados
(Tablas 2.2, 2.3, 2.4, 2.5, 2.6 y 2.7), se puede deducir que el carbon con la mayor
capacidad de adsorcion (carbon A) se caracteriza por presentar valores muy elevados de
area superficial (Sggr), superficie externa (Sex), pHpzc y, sobre todo, un bajo contenido
en oxigeno y cenizas. Ademads del area superficial del carbon, el volumen de microporos
(Wo) es otro pardmetro importante en el proceso de adsorcion. Asi, los resultados
presentados en la Figura 3.2, donde se relaciona la capacidad de adsorcion del carbon
activado con el volumen de microporos con didmetro superior a 0.8 nm (Wo(N2)-
W(C02)), indican que la capacidad de adsorcion de SDBS en los carbones activados se
incrementa linealmente a medida que se incrementa su volumen de microporos a los

cuales puede acceder el SDBS sin sufrir impedimentos estéricos.

Considerando las dimensiones de la molécula de SDBS, presentadas en la Tabla 2.1 y
los valores de Xm (Tabla 3.1), es posible determinar la superficie y el volumen del
carbon activado ocupados por el SDBS una vez alcanzado el equilibrio de adsorcion. En
las Tablas 3.2 y 3.3 se incluyen los porcentajes de ocupacion de ambos pardmetros para
los diferentes carbones activados. Para el calculo de la superficie se ha tenido en
consideracion las dimensiones correspondientes a la seccion transversal de molécula

(Tabla 2.1).
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Figura 3.2. Relacion entre la capacidad de adsorcion de SDBS y el

volumen de microporos, con didmetro superior a 0.8 nm, de los carbones
activados. pH 7, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.

De los resultados mostrados en la Tabla 3.2, se puede destacar que en todos los
carbones activados tiene lugar un elevado porcentaje de ocupacion (49-66%); la muestra
S es la que presenta un valor menor debido a posibles impedimentos estéricos, puesto
que es la muestra que tiene una microporosidad mas estrecha (Tabla 2.2). Los resultados
de la Tabla 3.3 son similares a los mostrados en la Tabla 3.2. El volumen es un
parametro mas adecuado para conocer el grado de ocupacion del adsorbente, ya que se
trata de una magnitud que no se ve, significativamente, afectada por la forma en la que
se adsorba el SDBS sobre la superficie del carbon. Los resultados de la Tabla 3.3
indican, también, que la muestra S presenta el menor porcentaje de volumen de poros
accesible al H,O ocupado. Este hecho podria ser debido, como se comentd
anteriormente, a su microporosidad estrecha, que restringe el acceso de la molécula de
SDBS. Estos resultados indican que las propiedades texturales del carbon activado

desempefian un papel importante en el proceso de adsorcion del SDBS.
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Tabla 3.2. Resultados obtenidos del calculo de superficie del carbén ocupada (S,c)
en la adsorcion de SDBS.

C M S A
Xm (Mg/g) 322.4 348.1 265.4 468.8
Sec (M?/Q) 7243 782.0 596.2 1053.2
S@em) (M?g) 1201 1301 1225 1600
SEET)0c (%0) 60.3 60.1 48.7 65.8

Tabla 3.3. Resultados obtenidos del calculo del volumen ocupado en la adsorcion de
SDBS en los diferentes carbones activados.

C M S A
Xom (Mg/g) 3204 348.1 265.4 468.8
Vol. ocupado (cm®/g) 0.62 0.67 0.51 0.90
V20) (cmP/g) 0.84 0.73 0.98 1.22
V(120 Ocupado (%) 74.1 91.7 51.8 72.7

Una vez analizada la influencia de las propiedades texturales de los carbones activados
en la adsorcion del SDBS, se pasard a estudiar el efecto de las propiedades quimicas,
haciendo un especial hincapié en el tipo de ilustraciones que gobierna este proceso.
Radovic y col.” han llevado a cabo una extensa revision del estado de los estudios de
adsorcion de compuestos organicos sobre carbones activados, llegando a la conclusion
de que el mecanismo de este proceso es, ain en la actualidad, motivo de controversia.
En esta revision se pone de manifiesto que en el proceso de adsorcion de compuestos
aromaticos intervienen tanto interacciones especificas como interacciones dispersivas
adsorbente-adsorbato. De acuerdo con Mattson y col.”, el mecanismo de adsorcién de

compuestos aromaticos sobre carbon activado tiene lugar a través de la formacion de un
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complejo donador-aceptor, donde los grupos carbonilicos superficiales del carbon
activado actian como donadores de electrones y los anillos aromaticos de los
compuestos organicos actian como aceptores. Sin embargo, Coughlin y col.*
sugirieron que el mecanismo de adsorciéon en estos sistemas estd basado en el
establecimiento de interacciones de dispersion entre los electrones del anillo aromético
del compuesto orgédnico y los electrones de los planos grafénicos del carbon activado.
Ademas, es interesante destacar que los resultados obtenidos por Leén y Leon y col.
indican que los carbones basicos (pHy,.> 7), con bajo porcentaje en oxigeno, como es el
caso del carbon A, se caracterizan por presentar un alto contenido en sitios ricos en
electrones en sus planos grafénicos, y bajas concentraciones de grupos de oxigeno
atrayentes de electrones superficiales, lo que potencia la adsorcion de compuestos
aromaticos de acuerdo con el mecanismo propuesto por Coughlin®*. Asi, los resultados
presentados en la Tabla 3.1 indican que, en general, la adsorcion del SDBS sobre el
carbon activado estd favorecida al disminuir el porcentaje de oxigeno presente en el
mismo; de hecho, al representar la capacidad de adsorcion (Xm) frente al porcentaje de
oxigeno de cada carbon se observa una cierta relacion entre ambos parametros (Figura

3.3).
500 -
400 - ..
300 - -

200 1

Xm (mg/g C)
.

100 4

% oxigeno

Figura 3.3. Relacion entre la capacidad de adsorcion de SDBS y el
contenido en oxigeno de los carbones activados. pH 7, T 298 K, [Carbén
activado] =1 g/L.
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Otro efecto que contribuye a reducir la adsorcién de SDBS relacionado con la presencia
de grupos de oxigeno en la superficie del carbon, es el aumento de la competicion entre
las moléculas de SDBS y las de H,O por la superficie del carbon, ya que, las moléculas
de agua pueden enlazarse con los complejos superficiales de oxigeno mediante enlaces
de hidrégeno, dificultando la accesibilidad de la cadena hidréfoba del surfactante hacia
las partes hidrofobas del carbon®®. Con el fin de corroborar esta hipétesis, se representd
la variacion de la entalpia de inmersion de los carbones en H,O en funcion del
contenido en oxigeno de los mismos (Figura 3.4). Asi, se puede observar un incremento
en el valor de la entalpia de inmersidon en agua a medida que aumenta el contenido en

oxigeno del carbon activado.
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Figura 3.4. Relacion entre la entalpia de inmersion en agua y el
contenido en oxigeno de los carbones activados. pH 7, T 298 K, [Carbén
activado] =0.1g.

En un intento de profundizar en las interacciones responsables del proceso de adsorcion,
se ha representado la variacion de los valores de afinidad relativa del SDBS por los
carbones activados (Tabla 3.1) en funcion del pHy,. (Figura 3.5), observandose que

tiene lugar una disminucidon del parametro BXm al aumentar la basicidad de los
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carbones activados. Es decir, las interacciones adsorbato-adsorbente se van haciendo
mas débiles a medida que el carbon activado es mas basico. Puesto que el pH de la
disolucion donde se llevaron a cabo las experiencias de adsorcion estuvo comprendido
entre pH 6 y 7, la densidad de carga superficial del carbon C serd, practicamente, cero,
mientras que la del resto de carbones sera de signo positivo; aumentando esta carga
positiva en el orden M < A <S. Por lo tanto, las interacciones SDBS-carbon activado se
van debilitando a medida que aumenta la carga positiva de la superficie del carbon.
Estos resultados indican que las interacciones electrostaticas, entre el anidn
dodecilbencensulfonato y la superficie del carbon, no son las responsables del proceso
de adsorcion, puesto que, si estas interacciones fuesen las determinantes de la adsorcion,
la afinidad relativa (BXm) aumentaria con la carga positiva del carbon, lo cual seria un

resultado opuesto al detectado en la Figura 3.5.

BXm (L/g C)
N w H [3)] [<2]
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Figura 3.5. Relacion entre la afinidad relativa adsorbato-adsorbente y el
pHy.c de los carbones activados. pH 7, T 298 K, [Carboén activado] = 1
g/L.

De acuerdo con todos los resultados expuestos, se puede indicar que,
independientemente del carbon activado considerado, el proceso de adsorcion del SDBS

sobre carbones activados transcurre, principalmente, mediante interacciones no
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electrostaticas, como pueden establecerse por su naturaleza hidrofoba, entre las cadenas
alifaticas del surfactante y la superficie del carbon, y/o por fuerzas dispersivas entre los
electrones del anillo aromatico del SDBS y los electrones de los planos grafénicos del
carbon activado. Estas interacciones no electroestaticas son mas intensas cuando la

carga del carbon es nula (Figura 3.5).

3.2. Influencia del pH del medio en el proceso de adsorcion del SDBS sobre

los carbones activados

Debido a la naturaleza del adsorbato y los adsorbentes que se han utilizado, el pH del
medio es un factor que puede afectar al proceso de adsorcion del SDBS sobre el carbon
activado. En las Figuras 3.6 y 3.7 se muestran los resultados obtenidos al representar el
porcentaje de adsorciéon de SDBS en funcion del pH de la disolucion. Asi, se puede
observar que, independientemente del carbon activado considerado, el pH de la

disolucion no afecta, considerablemente, al proceso de adsorcion.
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Figura 3.6. Influencia del pH del medio en los procesos de adsorcion del

SDBS. [SDBS]y = 250 mg/L, T 298 K, [Carb6n activado] = 1 g/L. (©),
S; (A) M.
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Figura 3.7. Influencia del pH del medio en los procesos de adsorcion del
SDBS. [SDBS], = 250 mg/L, T 298 K, [Carb6n activado] = 1 g/L. (O), C;
(O), A

Estos resultados indican, una vez mas, que las interacciones electrostaticas adsorbente-
adsorbato no juegan un papel importante en el proceso de adsorcidon, ya que la
progresiva ionizacion de los grupos oxigenados superficiales del carbon, que se produce
al aumentar el pH de trabajo, no conlleva una reduccion en la adsorcion del SDBS sobre
el carbon activado debido al establecimiento de interacciones electrostaticas repulsivas
entre la superficie del carbon (cargada negativamente a valores de pH superiores a su
pHyzc) y el SDBS (cargado negativamente para valores de pH superiores a 3 (pKa = 3)).
Estos resultados corroboran los resultados discutidos anteriormente, indicando que las
interacciones de naturaleza no electrostatica son las responsables del proceso de

adsorcion del SDBS sobre estos carbones.

3.3. Influencia de la fuerza idnica en el proceso de adsorcion del SDBS sobre

los carbones activados

La fuerza i6nica de la disolucion es un pardmetro que puede afectar, en mayor o menor

extension, al proceso de adsorcion de contaminantes sobre carbones activados. Asi, de
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acuerdo con los resultados recogidos por Radovic y col."?, la presencia de electrolitos en
disolucion puede modificar la fortaleza de las interacciones electrostaticas adsorbato-
adsorbente. Estas interacciones, tanto si son atractivas como repulsivas, pueden ser
incrementadas o reducidas variando la fuerza idnica de la disolucion. Este hecho es
debido a un efecto de apantallamiento de la carga superficial del carbon producido por
la sal adicionada, al situarse los electrolitos entre el carbon y el SDBS. De esta forma,
cuando las interacciones electrostaticas entre la superficie del carbon y el adsorbato son
atractivas, un incremento de la fuerza i6nica produce una disminucién en la capacidad
de adsorcion (Xm), mientras que si las interacciones adsorbato-adsorbente son
repulsivas un incremento en la fuerza ionica deberia potenciar la adsorcion. En la Figura
3.8 y Tabla 3.4 se muestran los resultados obtenidos al llevar a cabo la adsorcion del

SDBS en presencia de NaCl (0.02M).
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Figura 3.8. Isotermas de adsorcion del SDBS en presencia de fuerza
ionica. pH 7, [Carbon activado] = 1 g/L, T 298 K, [NaCl] = 0.02M. (©),
S; (&) M; (0), G (O), A.

Al comparar los resultados obtenidos (Figuras A3.9-A3.12 del apéndice) en presencia
(Tabla 3.4) y ausencia de NaCl (Tabla 3.1), se puede observar que, independientemente

del carbon activado considerado, la presencia de NaCl en la disolucién provoca un
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incremento en su capacidad de adsorcion (Xm). Este incremento estd comprendido entre
21 % (carbones C y M) y 44% (carbon A); aunque, sin embargo, se produce, en general,

una disminucién de la afinidad relativa adsorbente-adsorbato (BXm).

Tabla 3.4. Resultados obtenidos de la aplicacion de la

ecuacion de Langmuir a las isotermas de adsorcion del
SDBS en presencia de NaCl 0.02M.

Langmuir
Carbén

r? Xm BXm
(mg-g™) (Lg™)

C 0.9938 389.9 27.0
M 0.9776 420.1 24.7

S 0.9972 330.7 18.7

A 0.9974 675.1 36.4

Los resultados mostrados en los apartados anteriores mostraron que las interacciones
electrostaticas entre la superficie del carbon y el SDBS no juegan un papel importante
en el proceso de adsorcion; por ello, un incremento en la fuerza i6nica de la disolucion
no deberia afectar, significativamente, el proceso de adsorcion del mismo. Sin embargo,
los resultados experimentales presentados en la Tabla 3.4, muestran un importante
incremento en la capacidad de adsorcion al adicionar NaCl al sistema. Este

comportamiento puede explicarse por dos hechos fundamentales:
1) Disminucion de la solubilidad del SDBS. Es ampliamente conocido que la
adicion de electrolitos tiende a disminuir la solubilidad de muchas sustancias

en agua’’, como en el caso del SDBS*™*’. En este sentido la adicion de NaCl
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al sistema disminuye la solvatacion de la parte hidrofilica del SDBS,
favoreciendo, de esta forma, el proceso de adsorcion del mismo sobre el
carbon activado.

i) Apantallamiento entre las moléculas de SDBS. La adicién de electrolito
produce una mayor concentracion de iones en la vecindad de la parte
hidrofilica del SDBS?’, cargada negativamente, y, por lo tanto, la presencia
de Na" produce un efecto de pantalla que disminuye las repulsiones
electrostaticas entre las partes hidrofilicas, cargadas negativamente, de las
moléculas de SDBS, permitiendo un mayor empaquetamiento de las mismas

durante el proceso de adsorcion.

3.4. Influencia de la presencia de microorganismos en el proceso de
adsorcion del SDBS sobre los carbones activados (Bioadsorcion del
SDBS)

La presencia de microorganismos en las aguas naturales y residuales es una de las
principales variables que pueden condicionar la eficacia del carbon activado como
agente depurativo. Ello es debido al hecho de que los microorganismos se pueden
adsorber en el carbon durante el tratamiento del agua. Este proceso puede dar lugar a la
formacion de colonias de bacterias en la superficie del carbon activado™ debido a: 1) las
propiedades adsortivas del carbon, que hacen que aumente la concentracion de
nutrientes y oxigeno, a la vez que extrae compuestos desinfectantes, 2) la estructura
porosa de las particulas del carbon, que crea un ambiente protector para las bacterias y

3) la gran variedad de grupos superficiales presentes en la superficie del carbon, los
cuales potencian la adhesion de los microorganismos. Todos estos hechos hacen que, en
general, las bacterias adsorbidas a las particulas de carbon sean muy resistentes a los

desinfectantes.
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El establecimiento de estos microorganismos en el carbon activado bioldgico (CAB)
durante el tratamiento de agua puede tener algunos efectos beneficiosos como son: 1) la
vida de los lechos de carbon se prolonga, puesto que los microorganismos pueden
convertir la materia organica biodegradable en biomasa, didoxido de carbono y productos
residuales que evitan la saturacion del carbon®’, y 2) la biopelicula, que se forma en el
carbon cuando se adsorben los microorganismos, produce cambios en la textura porosa
del carbon y en su carga superficial, los cuales, en algunos casos, pueden afectar la
adsorcion de diferentes contaminantes en el carbon® . Puesto que las dimensiones

33 ’34, su adsorcion en el carbén

medias de las bacterias estdn en el rango de 0.3 - 30um
activado afectard directamente a los macroporos mas grandes, pero produciria cambios

indirectos a través del bloqueo de la entrada de poros mas pequefos.

El proceso de biodegradacion del SDBS y sus subproductos ha sido estudiado
ampliamente por muchos investigadores'®**?%; de su trabajo se puede concluir
indicando que: 1) la degradacion comienza por la oxidacion de la cadena alquilica, lo
que supone una reduccion sistematica de la toxicidad, y termina con la ruptura del anillo
bencénico, ii), la presencia del grupo sulfonato disminuye, significativamente, la
toxicidad respecto a otros compuestos aromaticos equivalentes, y iii) su biodegradacion

en condiciones anaerdbicas genera subproductos toxicos que, ademds, pueden inhibir

ciertas etapas necesarias para lograr la completa transformaciéon a metano.

En la Figura 3.9 se muestran las cinéticas de eliminacion del SDBS mediante el uso de
microorganismos en presencia y ausencia de los carbones activados. Se observa que, en
las condiciones experimentales a las que se han llevado a cabo las experiencias,
expuestas en el pie de figura, no tiene lugar una biodegradacion apreciable del SDBS;
asi, la eliminaciéon de éste del medio es exclusivamente debida al proceso de

bioadsorcidn sobre el sistema carbon activado/bacterias.
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Figura 3.9. Cinéticas de biodegradacion y bioadsorcion del SDBS sobre
los carbones activados. pH 7 en presencia de microorganismos, [SDBS]y

=250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L. (*) Sin carbdn; (©), S;
(A) M; (0), C; (D), A.

Con el fin de determinar el papel que desempefian los microorganismos en el proceso de
adsorcion del SDBS sobre el carbon activado, se determinaron las correspondientes
isotermas de adsorcion; los resultados obtenidos (Figuras A3.13-A3.16 del apéndice) se

presentan en la Figura 3.10 y Tabla 3.5.

Asi, se puede observar que la presencia de los microorganismos durante el proceso de
adsorcion del SDBS incrementa considerablemente la capacidad de adsorcion de los
carbones activados, mientras que, sin embargo, los valores de la afinidad relativa
adsorbato-adsorbente, en general, se ven disminuidos (Tablas 3.1 y 3.4). El carbon
activado que aumenta en mayor extension su capacidad de adsorcion es el carbon S, con
un incremento de 113%, mientras que, para el caso del carbon A, la presencia de

bacterias solamente incrementa su valor de Xm en un 14%.

227



Capitulo 3. Isotermas de adsorcion

Tabla 3.5. Resultados obtenidos de la aplicacion de la
ecuacion de Langmuir a las isotermas de bioadsorcion

del SDBS.
Langmuir
Carbon 2

r Xm BXm

(mg-g™) ()

C 0.9565 472.6 17.9

M 0.9963 444 .4 50.2

S 0.9869 565.6 12.5

A 0.9879 534.0 29.9

600 -

500 1

X (mg/qg)

0 l LJ LJ L] L]
0 50 100 150 200
Ce (mg/L)
Figura 3.10. Isotermas de bioadsorcion del SDBS sobre los cuatro
carbones activados. pH 7, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L. (©), S;

(&) M; (0), G; (O), A.
En la Figura 3.11 se presentan, a modo de ejemplo, las fotografias de SEM de los

carbones S y M en presencia y ausencia de bacterias. Asi, se puede detectar facilmente

que la colonizacion de la superficie del carbon por las bacterias fue mayor en el caso del
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carbon S que en el caso del carbon M. El efecto que produce la adsorcion de las
bacterias sobre las propiedades quimicas y texturales del carbon activado ha sido
estudiado en algunos articulos publicados previamente®***. Asi, los resultados obtenidos
mostraron que la adsorcion de bacterias produce i) una disminucién en el valor del area
superficial, debido al bloqueo de los poros, y ii) una reduccion en el valor del pHp,,
incrementando la densidad de carga negativa superficial del carbon activado. Ademas,
debido a que las paredes externas de las bacterias estan compuestas por fosfolipidos™, la
adsorcion de las mismas sobre el carbon activado incrementa la hidrofobicidad de la

superficie del carbon.

En los apartados anteriores se ha comprobado que uno de los parametros determinantes
del proceso de adsorcion en el sistema SDBS/carbon activado es la hidrofobicidad de la
superficie del carbon. Por ello, el aumento en la hidrofobicidad de la superficie del
carbon, provocado por la adsorcion de los microorganismos, podria explicar el
incremento de la capacidad de adsorcion de los carbones para adsorber SDBS. Sin
embargo, es interesante destacar que, como se comentd anteriormente, el incremento en
la capacidad de adsorcion de los carbones varia, considerablemente, en funcion del
carbon estudiado. Este hecho se debe a que la exclusion en la adsorcion de
microorganismos sobre la superficie del carbon depende de las caracteristicas quimicas
y texturales del mismo; asi, en un trabajo publicado previamente™ se observo que, i) la
adsorcion de microorganismos se favorece en carbones con propiedades quimicas
superficiales basicas (pH,.>7), ya que en estos carbones se potencian las interacciones
electroestaticas atractivas entre la superficie del carbon activado (cargado positivamente
al pH de trabajo) y la pared celular bacteriana (cargada negativamente), ii) el proceso de
adsorcion de microorganismos también se encuentra potenciado en carbones con
elevada macroporosidad, y con alto contenido en materia mineral, especialmente Ca y
Mg¥. Por lo tanto, el gran incremento en la capacidad de adsorciéon del carbon S

(113%), cuando el proceso se lleva a cabo en presencia de bacterias, podria estar
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justificado por la gran capacidad de este carbon para adsorber bacterias debido a su

elevado pHpzc, gran volumen de macroporos (V3) y elevado contenido en materia

inorganica.

a) Carbon S sin bacteria b) Carbdn S con bacteria

a) Carbon M sin bacteria b) Carbén M con bacteria

Figura 3.11. Fotografias de microscopia electronica de barrido (SEM) de varias

muestras de carbon activado S y M.
Segtin los resultados mostrados, el uso simultaneo de procesos de adsorcion y

bioadsorcion ha demostrado ser muy eficiente en la eliminacion del SDBS de la fase

acuosa, ya que con este uso combinado se han obtenido mejores resultados en la
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depuracion del agua respecto a la adsorcidon en carbones activados o la biodegradacion
mediante microorganismos por separado. Este aumento de la capacidad depurativa
hacen que el empleo simultaneo de carbon activado y microorganismos sea un sistema
con grandes posibilidades para la eliminacion de contaminantes en los tratamientos de

aguas de aguas.

3.5. Toxicidad del SDBS

Para completar este estudio, se llevaron a cabo medidas de la toxicidad del SDBS en
funcién de su concentracion; estos ensayos se realizaron con objeto de conocer cual es
el limite de concentracion para el cual el surfactante resulta inocuo. Se prepararon
muestras de concentraciones crecientes de SDBS y se determiné la toxicidad de las

mismas siguiendo el método expuesto en el apartado 2.6 de este Capitulo.

Como puede observarse en la Figura 3.12, donde se ha representado el porcentaje de
inhibicion de las bacterias Vibrio Fischeri en funcion de la concentraciéon de SDBS,
cuando éste se encuentra presente en concentraciones inferiores a 5 mg/L no resulta
perjudicial para las bacterias; sin embargo, para mayores concentraciones se produce la
inhibicion de las bacterias y, por lo tanto, existe una toxicidad apreciable en el sistema.
Ademas, los resultados experimentales mostraron un incremento lineal de la toxicidad
en funcion de la concentracion de SDBS. De este modo, se puede afirmar que el uso del
carbon activado para la eliminacion del SDBS de las aguas es una tecnologia totalmente
eficaz, siempre que, en las condiciones de trabajo, la concentracion de SDBS en el de

equilibrio sea inferior a 5 mg/L.
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Figura 3.12. Toxicidad del SDBS en funcion de su concentracion. pH 7,

T 298 K.
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4. CONCLUSIONES

Los cuatro carbones activados empleados en este estudio tienen una elevada area
superficial (con valores superiores a 1200 m*g™), un factor que los convierte en

adsorbentes adecuados para lograr eliminar una gran cantidad de SDBS.

Los carbones activados presentan una elevada capacidad de adsorcion de SDBS. En
general, los valores de Xm aumentan 1) al incrementar el volumen de microporos de
mayor tamafio (superior a 0.8 nm de didmetro) del carbon activado y ii) al disminuir la
concentracion de oxigeno presente en el mismo. Las principales fuerzas implicadas en
el proceso de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado son de naturaleza no
electroestatica, en su mayor parte causadas por las interacciones hidrofobas entre la
cadena alifatica de las moléculas de SDBS y la superficie del carbon, asi como por las
interacciones dispersivas entre los electrones m del anillo bencénico del SDBS y por los

electrones 7 de los planos grafénicos (Interacciones m-m).

El pH del medio no afecta, considerablemente, al proceso de adsorcion del SDBS, lo
que indica que las interacciones electrostaticas adsorbato-adsorbente no juegan un papel
importante en dicho proceso. Sin embargo, un incremento en la fuerza ionica de la
disolucién incrementa la capacidad de adsorcion del mismo. La adicion de electrolitos
al sistema disminuye la solvatacion de la parte hidrofilica del SDBS, favoreciendo, de
esta forma, el proceso de adsorcidon del mismo sobre el carbon activado. Por otra parte,
la adicion de electrolito produce una mayor concentracion de iones en la vecindad de la
parte hidrofilica del SDBS y, por lo tanto, resulta en un efecto de pantalla que reduce las
repulsiones electrostaticas adsorbato-adsorbato entre las partes hidrofilicas cargadas de

las moléculas de SDBS, favoreciendo el proceso de adsorcion.
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La capacidad de adsorcion de los carbones para adsorber SDBS aumenta cuando el
proceso se lleva a cabo en presencia de bacterias, lo cual es debido al incremento de la
hidrofobicidad de la superficie del carbén como consecuencia de la adsorcion de las
bacterias sobre los carbones. De hecho, el mayor incremento en la capacidad de
adsorcion se observa en los carbones que presentan las caracteristicas mas apropiadas

para adsorber las bacterias del medio.
La toxicidad del SDBS es nula cuando su concentracion no supera los 5 mg/L, por lo

tanto, el tratamiento con carbon activado de las aguas contaminadas con SDBS sera

efectivo siempre que la concentracion de equilibrio no supere este limite.
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Figura A3.1. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
S.pH 7, [SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L.
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Figura A3.2. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
M. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L.
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Figura A3.3. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
C.pH 7, [SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A3.4. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
A.pH 7, [SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbon activado] = 1 g/L.
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Figura A3.5. Aplicacion de la ecuacion de Freundlich para el calculo de los
parametros de la constante especifica de adsorcion y el parametro empirico
relacionado con la intensidad de la adsorcion para el carbon activado S. pH 7,
[SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.6. Aplicacion de la ecuacion de Freundlich para el célculo de los
parametros de constante especifica de adsorcion y el pardmetro empirico
relacionado con la intensidad de la adsorcién para el carbén activado M. pH 7,
[SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.7. Aplicacion de la ecuacion de Freundlich para el calculo de los
parametros de la constante especifica de adsorcion y el parametro empirico
relacionado con la intensidad de la adsorcién para el carbon activado C. pH 7,
[SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.8. Aplicacion de la ecuacion de Freundlich para el célculo de los
parametros de la constante especifica de adsorcion y el parametro empirico
relacionado con la intensidad de la adsorcion para el carbon activado A. pH 7,
[SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.9. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
S en presencia de fuerza idnica NaCl 0.02M. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298

K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.10. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
M en presencia de fuerza idnica NaCl 0.02M. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298

K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.11. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
C en presencia de fuerza ionica NaCl 0.02M. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298

K, [Carbdn activado] = 1 g/L.
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Figura A3.12. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
A en presencia de fuerza ionica NaCl 0.02M. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298
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Figura A3.13. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los

pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
250 mg/L, T 298 K,

S en presencia de microorganismos. pH 7, [SDBS], =
[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A3.14. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
M en presencia de microorganismos. pH 7, [SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K,

[Carbon activado] = 1 g/L.
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Figura A3.15. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
C en presencia de microorganismos. pH 7, [SDBS]o = 250 mg/L, T 298 K,

[Carbon activado] =1 g/L.
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Figura A3.16. Aplicacion de la ecuacion de Langmuir para el célculo de los
pardmetros de capacidad de adsorcion y afinidad relativa para el carbon activado
A en presencia de microorganismos. pH 7, [SDBS], = 250 mg/L, T 298 K,
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Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacién avanzada

1. INTRODUCCION

El siglo veinte puede denominarse, de forma bastante apropiada, como el siglo de la
quimica orgénica. Los ecosistemas acuaticos han recibido la emision de una enorme
cantidad de derivados organicos, naturales y sintéticos, provenientes de la actividad
humana. Entre todos ellos, los detergentes son, probablemente, una de las clases de
productos para uso doméstico mas utilizados'. Los detergentes estan compuestos, entre
otros componentes, por tensioactivos o surfactantes de diversa naturaleza quimica
(anionicos, catidnicos, anfotéricos y no idnicos). Por esta razon, durante las Gltimas dos
décadas, una parte importante de la bibliografia sobre detergentes ha sido orientada a la
determinacion de bajas concentraciones de surfactantes en el medioambiente, su
degradacion y la identificacion de metabolitos™®. Debido a la preocupacién existente
por parte de las autoridades sobre el impacto ambiental de la actividad humana, la
concentracion de surfactantes presentes en las aguas residuales de muchas industrias,
especialmente de detergentes y textiles, debe ser reducida al menos hasta los niveles
aceptables antes de ser descargados al medioambiente; asi la méxima concentracion

emitida en estos efluentes no suele exceder de 10 mg/L.

Los surfactantes pueden ser eficazmente eliminados de las aguas mediante tratamiento
con fangos activados en condiciones aerobias; de hecho, esta es la tecnologia mas
extendida para tratamiento de aguas residuales; sin embargo, bajo condiciones
anaerobias, los surfactantes pueden permanecer inalterados y producir sus efectos

. . 79 , . .y <. ‘7
negativos sobre el medio’”. Ademas de la biodegradacién, la eliminacién de los

. < 10-11
surfactantes de las aguas puede lograrse por medio de extraccién con adsorbentes'®",

ya estudiada en el capitulo anterior de esta Tesis Doctoral, o mediante degradacion con

12-14

diversos agentes oxidantes © . Diversos autores han estudiado la reactividad de los

alquibencensulfonatos, entre ellos el SDBS, con diversos oxidantes como didxido de

16,17 18,1920

1 . . <721 22,2 .
cloro 5, ozono ', reactivo Fenton , fotooxidacion™ y foto-Fenton 2 Sin
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embargo, a pesar de que estas investigaciones han abordado algunos de los aspectos
mas importantes de estos sistemas de tratamiento, no existe ninguna revision en la que
se evalue de forma sistemdtica a todos ellos en conjunto. Por ello, debido al gran
nimero de tecnologias de oxidacion disponibles, se hace necesario llevar a cabo un
estudio comparativo de la eficacia de cada uno de ellos en la eliminacion del SDBS.
Asi, tras contrastar de forma directa las ventajas y desventajas de cada proceso, se
podran determinar cuales son los sistemas mas adecuados para el tratamiento de este

tipo de contaminantes.

Con objeto de comparar la eficacia de los procesos de oxidacion tradicionales con los
avanzados, en el presente capitulo se ha investigado el comportamiento de diversos
tratamientos con agentes oxidantes, cominmente empleados en el tratamiento de aguas
(NaClO, ClO,;, KMnOQOy, O3), y de los procesos de oxidacion avanzada (POA’s), basados
en la generacion de radicales altamente oxidantes (O3;/H,O,, Os/carbon activado,
Fe’ /H,0,, UV/H,0,, UV/K,S,0g) en la  eliminacion del  surfactante
dodecilbencesulfonato de sodio (SDBS), considerado como surfactante modelo, de
aguas destinadas a consumo humano. La influencia de las diferentes variables
operacionales (pH, concentracion de agente oxidante, caracteristicas de la radiacion), el
mecanismo de reaccion implicado, asi como los subproductos de degradacion generados
y la toxicidad de los mismos en cada tratamiento oxidante, también, han sido objeto de

estudio en este Capitulo.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Materiales

Todos los reactivos empleados (acetonitrilo, metanol, atrazina, dodecilbencensulfonato

sodico (SDBS), trisulfonato potésico de indigo (indigo), ter-butanol (t-BuOH), 4cido

252



Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacién avanzada

para-clorobenzoico  (pCBA), sal diamoénica del 4cido  2,2-azino-bis(3-
etilbenzotiazolina)-6-sulfonico (ABTS), perclorato potdsico, permanganato potésico,
sulfato ferroso, peréxido de hidréogeno, acido fosforico, acido clorhidrico, hidroxido
sodico y peroxido de hidrogeno, sulfito soédico (Na,;SOs), tiosulfito sodico (NaS;03),
clorito sédico, acido clorhidrico e hidroxido potasico presentan calidad reactivo o para

analisis. Las disoluciones utilizadas fueron preparadas con agua desionizada.

Para los estudios de ozonizacion catalizada fue seleccionado el carbon activado Sorbo.
El diametro de particula empleado para el carbon granular (GAC) estuvo comprendido

entre 0.5-1mm, y para el carbén en polvo (PAC) entre 0.05-0.08mm.

2.2. Metodologia experimental

Para las experiencias llevadas a cabo en presencia de ClO", Cl10,, KMnO, y Os, en cada
experimento, se procedio al llenado del reactor con 1L de disolucién de SDBS (2.8-10”
M) a pH 7. Este pH se obtuvo adicionando la cantidad adecuada de acido fosférico (50

mM) e hidréxido sdédico a la disolucion.
2.2.1. Tratamiento con hipoclorito y diéxido de cloro

En este caso, se adicionaron las dosis adecuadas de disoluciones concentradas de
hipoclorito soédico (4% cloro libre) y didxido de cloro a la disolucion de SDBS. El
didéxido de cloro se gener6 mezclando una disolucién de peroxodisulfato potdsico
(K»S,05) con otra disolucion de clorito sodico (NaClOz)24; asi, se obtuvo una disolucion
concentrada de 3 g/L de ClO,. A intervalos regulares de tiempo, se tomaron muestras
del reactor para determinar las concentraciones de SDBS, oxidante y carbono organico
total (COT). El exceso de oxidante fue eliminado con 0.1 mL de sulfito s6dico (0.8 M),
para el ClO", y tiosulfito sodico (25 mM), para el caso del C10,>>?°. Debido a la elevada
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toxicidad de los productos de degradacion generados, se realizaron ensayos para la
determinacion de trihalometanos (THMs), en funcion del tiempo de tratamiento, para

todas las experiencias llevadas a cabo en presencia de C1IO" y CIO..

2.2.2. Tratamiento con permanganato potasico

Se adicion6 al reactor la dosis adecuada de una disolucion concentrada de KMnOy4
(12.5 mM). A intervalos regulares de tiempo, se tomaron muestras para determinar las
concentraciones de SDBS o KMnOy4 en funcion del tiempo de tratamiento. Las muestras
se pusieron en un tubo de ensayo en contacto con 1 mL de disolucion de tiosulfito

sodico (0.5 M) (Na,S,0s3), para eliminar el exceso de oxidante residual®’.

2.2.3. Tratamiento con ozono

El ozono se generd, a partir de oxigeno, mediante un ozonizador OZOKAYV con una
capacidad méxima de 76 mg/min. El reactor utilizado es de 1 L de volumen y consta de
un dispensador para llevar a cabo la toma de muestras. Con el fin de mantener la
temperatura constante en el reactor durante las experiencias de ozonizacion (298 K), el
reactor fue introducido en un bafio termostatizado. En la Figura 4.1 se muestra un

esquema del dispositivo experimental utilizado en la ozonizacién del SDBS.

En funciéon de la experiencia a realizar, se adicion6 la cantidad apropiada de carbon
activado, granular o en polvo (GAC o PAC), o de H;O,, y una alicuota de una
disolucion concentrada de ozono a nuestro reactor. A intervalos regulares de tiempo,
fueron retiradas varias muestras del reactor para evaluar la concentracion de SDBS, la
concentracion de ozono disuelto y la concentracion del carbono organico total (COT) en
funcion del tiempo del tratamiento. El ozono residual fue eliminado mediante el uso de

nitrito sédico (1 g/L).
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a) d) e) TOC
» HPLC
[=] ©) |
0, O3 ‘ j
a4 b) H,0 uv

Figura 4.1. Esquema del equipo de ozonizacion. a) Ozonizador, b) Bafio
de hielo, c¢) Disolucion concentrada de ozono, d) Trampa, e) Reactor.

2.2.4 Tratamiento con reactivo Fenton (Fe*'/H,0,)

En las pruebas con reactivo Fenton, se burbuje6 una corriente de nitrogeno a la
disolucion tampon, con objeto de evitar que la presencia de oxigeno pudiera oxidar los
cationes Fe (II) presentes en la disolucion. Se afiadi6 al reactor el volumen necesario de
una disoluciéon concentrada de SDBS (2 g/L) y disoluciones concentradas de H,O, (3.6
g/L) y FeSO4 (2 g/L) hasta obtener las condiciones experimentales deseadas. A
intervalos regulares de tiempo, fueron retiradas varias muestras del reactor para evaluar
la concentracion de SDBS, la concentracion del carbono organico total (COT) y la
toxicidad de los productos de degradacion en funcion del tiempo del tratamiento. La
reaccion de oxidacion se interrumpi6 anadiendo la cantidad adecuada de una disolucién

de KI, Na,SO; y NaOH **.
2.2.5. Tratamiento con radiacion ultravioleta
Los experimentos se llevaron a cabo utilizando un fotoreactor rotatorio (Figura 4.2)

modelo DEMA 125 (Hans Mangels, Bornheim-Roisdorf, Alemania). Se utilizaron

lamparas de mercurio de media, Hanau TQ 150 (500 W), y baja presion, Heraeus
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NobleLight TNN 15/32 (15 W). Las lamparas se dispusieron en una chaqueta de
refrigeracion de cuarzo, y el fotoreactor se llend de agua desionizada, mantenida a la
temperatura constante de 298 K. La actividad de la lampara fue determinada utilizando

. ., . ., 2 .. L, .
una disolucién de atrazina 5uM como actinémetro™, con un rendimiento cuantico de

0.046 °°,

Figura 4.2. Equipo de tratamiento con radiacion UV.

Las cinéticas de degradacion de SDBS se siguieron tomando muestras de 0.5 mL de la

disolucion irradiada a diferentes tiempos de tratamiento. Se usaron disoluciones de
SDBS de concentracion inicial 5 uM, al pH deseado, obtenido por adicién de un tampon

de fosfato (H,PO4/HPO4>) 510~ M en agua desionizada.
Como iniciadores o inhibidores del mecanismo de generacion de radicales HO' en el
medio, se emplearon H,O, (150, 300 uM), K,S,05 (50, 100, 300 uM), acido falvico (0-5

mg/L de concentracion expresada como carbono total) y tert-butanol (200 uM).

La determinacion de la constante de reaccion del SDBS con el radical SO, se realizd

mediante cinética competitiva®' con el 4cido para-clorobenzoico (pCBA), obteniéndose
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un valor de ksos(pCBA) = 3.6-10° M's™\. Para esta experiencia se llevd a cabo la
fotoxidacion de SDBS, 5 uM, a pH 7, en presencia de K,S,0s, 300 uM, y pCBA, 5 uM,

con una lampara de Hg de baja presion.

2.3 Métodos analiticos

2.3.1. Determinacion del pH

El pH de las disoluciones fue determinado, a temperatura ambiente, utilizando un pH-
metro CRISON, modelo micropH 2002, que fue calibrado con disoluciones tampon de

referenciade pH 4y 7.

2.3.2. Determinacion de hipoclorito y diéxido de cloro

La determinacion de la concentracion de ClO, se llevo a cabo por medida de la
absorbancia directa a 359 nm (= 1200 M cm™), o a 405 nm, del complejo formado
con ABTS (sal diaménica del acido 2,2.azino-bis(3-etilbenzotiazolina)-6-sulfonico) (e=

28500 M cm™, pH 6.5) **; para ello, se us6 un espectrofotometro Genesys 5.

Tabla 4.1. Reactivos para la determinacion de cloro total y didxido de cloro mediante la
formacién de su complejo con ABTS (405 nm).

Cloro total Di6xido de cloro

5 ml de muestra

0.25 ml ABTS (1 g/L)

0.05 ml glicina (50 g/L)

0.05 ml HgCl, (3 g/L)

0.75 ml tampon NaH,PO4 (0.5M)
0.15 ml de agua desionizada

5 ml de muestra

0.25 ml ABTS (1g/L)

0.15 ml KI (0.25mM)

0.75 ml tampo6n NaH,PO4 (0.5M)
0.1 ml NH4NO; (0.05M)
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La concentracion del cloro total, para los experimentos realizados en presencia de
hipoclorito sodico, también se determind por el método del ABTS, pero, como se

indica en la Tabla 4.1, con una modificacion de los reactivos empleados.

2.3.3. Determinacion de trihalometanos

Las experiencias realizadas para detectar la formacién de halometanos en los procesos
de cloracion del SDBS se llevaron a cabo, en frascos de vidrio sellados de 100 mL,
adicionando la cantidad adecuada de agente clorante (C1O, o NaClO) a una disolucion
de 50 mL de SDBS (2.87-10 M), ajustada a pH 7 con tampén de H;PO4 (50 mM). A
distintos periodos de tiempo, en muestras diferentes, la reaccion se interrumpiod
inyectando 1 mL de disolucion Na,SO; (0.8 M). Los frascos se sometieron a 1 hora de
calentamiento a 95°C y se tomd muestra de la fase gaseosa, determinandose la
composicion de los compuestos volatiles en un cromatografo de gases CARLO ERBA,

modelo 8600, acoplado a un espectrometro de masas Micromass, modelo Platform II.

El andlisis se llevo a cabo con una columna capilar, Supelco (VOCOL 105m x 0.53mm
x 3um), insertada directamente a la fuente de ionizacion de 70 eV. El programa de
temperatura seguido en el andlisis fue: 1) 35° C (10 minutos), 2) 5° C/minuto hasta los
250° Cy, finalmente, 3) 250° C (15 minutos). El gas portador fue helio, con un flujo de

ImL/min.
2.3.4. Determinacion de permanganato potasico
La concentracion de permanganato potdsico se determind por espectrofotometria UV-

vis a 526 nm. La oxidacion con permanganato potdsico se interrumpi6 afiadiendo

Na,S,03 (0.5M) a las muestras.
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2.3.5. Determinacion de ozono

El ozono disuelto fue determinado por medida de la absorbancia directa a 258 nm (e=
2900 M"'em™)**, 0 empleando el método del indigo (trisulfonato potasico de indigo)**.
En disolucion 4cida, el ozono decolora réapidamente al indigo, lo que hace posible
cuantificar su concentracion al ser ésta proporcional a la disminucion de la absorbancia.
Para las medidas, se pusieron en contacto, en cada tubo de ensayo, 5 mL de muestra,
0.25 mL de disoluciéon concentrada de indigo (ImM) y 0.5mL de tampdn (0.5 mL
H;3PO4 y 1g NaH,PO4 en 100mL); la determinacion de la absorbancia se llevo a cabo a
600 nm (= 20.000 M'cm™).

2.3.6. Determinacion del dodecilbencensulfonato sodico (SDBS)

La determinacion del SDBS se llevo a cabo por cromatografia liquida de alta resolucion
(HPLC), con un equipo WATERS, modelo ALLIANCE 2690, acoplado a un detector
de fotodiodos Array WATERS 996. Se emple6 una columna Nova-Pak Ciz (4 um

tamaifio de poro y 150 x 3.9mm de didmetro interno).

La separacion del SDBS de sus productos de degradacion se llevd a cabo en gradiente
(1 minuto) desde un eluyente inicial, con 20% de disolucién de KClO4 (2 g/L) y 80 %
de agua desionizada, hasta una composicion final con un 80% de acetonitrilo, 4% de
disolucion de KC1O4 (2 g/L) y 16% de agua. El flujo utilizado fue de 1 mL/min, y la
deteccion se efectud mediante un detector de fluorescencia WATERS, modelo M-474

(Mexe 225 nm, Aem 295 nm)*>.
2.3.7. Determinacion del carbono organico total (COT)

El carbono organico total (COT) se determind con una unidad Shimadzu 5000a.
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2.3.8. Caracterizacion del carbon activado
Las técnicas y métodos empleados para llevar a cabo la caracterizacidon quimica y
textural del carbon activado utilizado se encuentran descritas en detalle en el Capitulo 2

de esta Tesis Doctoral.

2.3.9. Medidas de toxicidad de los subproductos de degradacion
La metodologia experimental seguida para determinar la toxicidad del SDBS y sus
subproductos de degradacion se encuentra descrita en detalle en el Capitulo 3 de esta

Tesis Doctoral.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Oxidacion del SDBS mediante agentes oxidantes tradicionales

Como se comentd en la parte experimental, los agentes oxidantes utilizados en este
apartado son: hipoclorito sdédico, didxido de cloro, permanganato potasico y ozono. A

continuacion se exponen los resultados obtenidos con cada uno de ellos.

3.1.1. Oxidacion del SDBS con hipoclorito sodico

Entre los agentes oxidantes utilizados en el tratamiento de agua potable, el cloro, debido
a sus propiedades bactericidas, es el oxidante mas aplicado en todo el mundo, por lo que
fue seleccionado, en primer lugar frente el resto de oxidantes. Inicialmente, para
estudiar la reactividad del hipoclorito sodico frente al SDBS, se llevaron a cabo varias
experiencias usando diferentes concentraciones del mismo. En la Figura 4.3 se ha

representado la cinética de oxidacion del SDBS para diferentes dosis de hipoclorito
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aplicadas. El consumo de hipoclorito, expresado como cloro total disponible, en funcion

del tiempo de tratamiento se muestra en la Figura 4.4.

2.0 4

1.0 1

[SDBS] -10° (mol/L)

0.0 T T J
0 10 20 30

tiempo (min)

Figura 4.3. Oxidacion de SDBS, para diferentes dosis de NaOCI, en
funcién del tiempo. pH 7, T 298 K, [SDBS]y = 2.87-10°M. (X), 1mg/L;

(A), 2mg/L; (©), 3mg/L; (O), 8mg/L.
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Figura 4.4. Cinética de consumo de cloro en la oxidacion del SDBS en
funcion de la dosis de NaOCI aplicada. pH 7, T 298 K, [SDBS], =

2.87-10°M. (X), Img/L; (A), 2mg/L; (¢), 3mg/L; (O), 8mg/L.
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Los resultados de la Figura 4.3 muestran que la reactividad del SDBS frente al cloro es
muy baja o nula, ya que, independientemente de la dosis de cloro utilizada, la
concentracion de SDBS permanece, practicamente, constante después de 30 minutos de
contacto. Conclusiones parecidas pueden desprenderse de los resultados presentados en
la Figura 4.4, aunque, en este caso, se puede apreciar un ligero consumo del oxidante al
aumentar el tiempo de contacto. Es importante destacar que, a pesar del aumento en la
concentracion de hipoclorito, su consumo total es, aproximadamente, el mismo (0.8
mg/L a los 30 minutos de tratamiento), independientemente de la dosis de cloro inicial

aplicada.

La reactividad del cloro con los compuestos organicos ha sido extensamente estudiada
durante el ultimo siglo, y, gracias a ello, se ha descubierto que un gran numero de
compuestos, generalmente compuestos alifaticos, son relativamente inertes frente al
cloro, mientras que especies aromaticas con grupos activantes (derivados del fenol y la
anilina) son reactivos®. El hipoclorito puede reaccionar mediante 5 formas diferentes: i)
adicion a dobles enlaces, ii) sustitucidn en compuestos aromaticos, iii) sustituciéon en
atomos de nitrogeno, iv) oxidacion por transferencia de oxigeno, y v) oxidacion por
transferencia electrénica’ . De este modo, la reactividad del SDBS frente al hipoclorito
estd directamente relacionada con su estructura quimica. La molécula de SDBS cuenta
con un anillo bencénico, una cadena alifatica y un sustituyente de caracter electron-
atrayente (grupo sulfonato)’, por lo que, en primer lugar, el hipoclorito podria
reaccionar con el anillos aromatico como sustituyente. Sin embargo, en el caso del
SDBS, debido a la presencia del grupo sulfonato (de marcado caracter desactivante), la
reaccion de sustitucion del anillo aromadtico, aunque pueda producirse, esta

desfavorecida (Figura 4.5).

Ademéas de la posibilidad de que se produzca el ataque al anillo aromatico, la reaccion

de cloracion, también, podria tener lugar sobre la cadena alifatica (Figura 4.5). Segiin
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los resultados mostrados por Lebedev y col.”’, el etilbenceno puede presentar una
reactividad moderada frente al anidén hipoclorito, en el que, posteriormente a la
cloracion de la cadena, se llegaria a producir la formacion del grupo alcohol mediante
un mecanismo de sustitucion nucleofilica. Esta reaccion, de caracter radicalario, solo
podria tener lugar en el primer carbono de la cadena alifatica unido al anillo, ya que,
para esa posicion, la pérdida de un hidrégeno requiere una menor energia, puesto que el
radical resultante puede estabilizarse por resonancia gracias a la aromaticidad del

benceno.

Figura 4.5. Posibles vias de cloracion del SDBS.

El mayor inconveniente del uso de hipoclorito en los tratamientos de aguas es la posible
formacion de subproductos de reaccién clorados, denominados halometanos, que
presentan un grave riesgo medioambiental por su capacidad carcinogénica y/o
mutagénica®. La formacion de trihalometanos puede ocurrir mediante diferentes
mecanismos de reaccion, pero uno de los mas estudiados es la reaccion del haloformo
(Figura 4.6), mediante la cual se produce la sustitucion de la especie enolato que puede
adoptar una metilcetona. Esta cldsica reaccion de halogenacion, catalizada en medio

basico, conduce a la formacion del &cido carboxilico y la liberacion de cloroformo.

El cloroformo es un compuesto halogenado volatil, altamente toxico y ampliamente
conocido por su elevado poder como agente cancerigeno®'. Por ello, aunque en las
condiciones experimentales de trabajo (pH neutro y baja concentracion de cloro) este

proceso puede estar muy limitado, incluso a muy bajas concentraciones, el cloroformo
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puede ser lo suficientemente perjudicial como para no permitir que un agua sea apta
para su consumo. Dada la importancia de este tipo de subproductos de reaccion, con el
fin de confirmar si se generaron trihalometanos u otros compuestos no deseados durante
el proceso de cloracion del SDBS, se llevo a cabo la determinacion de la toxicidad de

los mismos en funcion del tiempo de tratamiento. Los resultados se muestran en la

Figura 4.7.
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R CHg3 R CHz R cH
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Figura 4.6. Mecanismo de formacion de trihalometanos

Los resultados de la Figura 4.7 indican que: i) el SDBS no es toxico en las
concentraciones iniciales utilizadas en este experimento, y ii) se produce un notable
incremento de la toxicidad a medida que aumenta el tiempo de reaccién entre el
surfactante y el hipoclorito. Estos resultados confirman que, aunque lentamente, existe
algtin tipo de reaccion del hipoclorito que genera subproductos mucho mas toxicos que
el propio SDBS. Con el fin de determinar los subproductos de cloracion generados, se

llevaron a cabo varias experiencias orientados a detectar la presencia de halometanos.

264



Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacién avanzada

En la Figura 4.6 se muestra el cromatograma de los compuestos volatiles generados

durante la cloracion del SDBS después de 4.5 y 7 horas de reaccion, respectivamente.

% Inhibiciéon

0 L] L] L] L]
0 50 100 150 200
t (min)

Figura 4.7. Toxicidad del SDBS y los subproductos de su degradacion
por oxidacion con hipoclorito soédico en funcién del tiempo de
tratamiento. pH 7, [SDBS], = 2.87-10°M, [NaOCl], =8 mg/L, T 298 K.
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Figura 4.8. Cromatograma de gases de los compuestos volatiles generados durante
la oxidacién del SDBS con hipoclorito sodico. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M,

[NaOCl]p =8 mg/L, T 298 K.

Los resultados presentados en la Figura 4.8 muestran la presencia de una sefial de
pequena intensidad al inicio del proceso cromatografico, precisamente donde se
encuentran los componentes mas volatiles y de menor peso molecular. Tras realizar un

analisis cualitativo, contrastando el cromatograma obtenido con otros de patrones de
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compuestos organicos clorados, se identifico el pico inicial (t=15 min) como
perteneciente a la molécula de cloroformo (CHCIs). Este hecho justifica, por lo tanto, el
aumento de la toxicidad a medida que aumenta el tiempo de cloracion del SDBS,
mostrado en la Figura 4.7, a pesar de que esta reaccion de formacion de CHCl; sea un

proceso lento y poco favorecido.

La justificacion de un mecanismo que explique, satisfactoriamente, la formacion de
CHCI; en nuestro sistema no es tan sencilla. Tal y como se observa en la Figura 4.6, que
tenga lugar la formacion de haloformo, la molécula debe contar con una metilcetona. La
primera via es, tal y como ocurre con otros compuestos arométicos mas reactivos**, la
ruptura del anillo aromatico y la consecuente formacion de la metilcetona. Sin embargo,
la presencia del grupo sulfonato y la cadena alifatica impide, en gran medida, la
introduccion de los grupos HO, responsables del mecanismo de ruptura; esta
observacion queda confirmada al no haber apreciado una reduccion en la concentracion
de SDBS (Figura 4.3). Una segunda alternativa seria la formacién de la metilcetona en
la cadena alifatica del surfactante; sin embargo, como se comentd anteriormente, la
entrada del cloro en la cadena tendria lugar en el primer carbono de la cadena alifatica
unido al anillo aromadtico, puesto que la cetona no puede formarse en la cadena

hidrocarbonada si ésta cuenta con mas de dos 4tomos de carbono. Por lo tanto, se podria

indicar que la formacion de cloroformo no es debida a la interaccion SDBS-hipoclorito.

Para poder justificar la formacién de la pequenia cantidad de cloroformo formada
durante la cloracion del SDBS, se debe considerar la pequefia fraccion de impurezas que
siempre acompaiia al SDBS debido al procedimiento de sintesis. Este consta de dos
etapas: 1) alquilacion del benceno con 1-dodeceno, y ii) sulfonacion del alquilbenceno
con trioxido de azufre. Asi, en el primer paso se obtiene una mezcla de isomeros de
posicion y, en ocasiones, con distinto tamafio de la cadena alifatica. A pesar de las

técnicas de separacion empleadas para su purificacion, el producto obtenido por esta via

266



Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacién avanzada

contiene un cierto grado de impurezas. En la industria no es necesario invertir recursos
en una costosa mejora del procedimiento para aumentar su pureza, ya que la mezcla
resultante conserva las propiedades detersivas. Estas impurezas podrian justificar el leve

consumo de hipoclorito detectado en la Figura 4.4 y la formacion de cloroformo.

Finalmente, de las Figuras 4.3, 4.4, 4.7 y 4.8 se puede concluir indicando que: i) la
reactividad del SDBS frente al hipoclorito sodico es muy baja, y ii) se produce la
generacion de subproductos halogenados, cloroformo, de mayor toxicidad que el propio
SDBS, probablemente debido a la interaccion del hipoclorito con la pequefia fraccion de
impurezas que acompafian al compuesto. Por lo tanto, segun todos estos resultados, la
cloracion de aguas que contengan SDBS no se presenta como una metodologia efectiva
para llevar a cabo su eliminacién, e incluso su aplicacién para otros usos como la

desinfeccion es poco recomendable debido a la riesgo de generar trihalometanos.

3.1.2. Oxidacion del SDBS con didxido de cloro

Tras realizar los experimentos de oxidacion del SDBS con hipoclorito sédico, nuestra
atencion se centro en otro oxidante, también derivado del cloro y ampliamente utilizado
en los tratamientos de aguas destinadas a consumo humano, el dioxido de cloro. En las
Figura 4.9 y 4.10 se exponen las cinéticas de degradacion del SDBS y del consumo del
CIO; en funcioén de la dosis de ClO, adicionada. Los resultados de las Figuras 4.9 y 4.10
muestran que, independientemente de la dosis de ClO; utilizada, la adiciéon de CIO; no
produce una reduccion apreciable de la concentracion de SDBS después de 30 minutos
de tratamiento. Estos resultados concuerdan con los obtenidos por Weinberg y Narkis'”,
que indican que los alquilbencensulfonatos presentan una reactividad muy baja frente al
dioxido de cloro. El didéxido de cloro es un oxidante muy selectivo que tiende a
reaccionar con compuestos que puedan donar facilmente un electron (aminas, aniones

fenoxido, etc), mientras que no actua sobre compuestos alifaticos, amoniaco o
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bromuros*. Por ello, el ClO; tan s6lo puede oxidar al SDBS reaccionando con el anillo
aromatico de la molécula, reacciéon que esta desfavorecida por la presencia del grupo

sulfonato (grupo electrén-atrayentefg, como ya se comento en el apartado anterior.

[SBDS]-10° (mol/L)

0 L} LJ v
0 10 20 30
tiempo (min)

Figura 4.9. Degradacion de SDBS por oxidacion con ClO; en funcion de
la dosis afiadida. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K. (x), [ClOs]o = 1

mg/L; (O), [ClO;2]o = 10 mg/L.
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Figura 4.10. Consumo de ClO; en la oxidacion del SDBS en funcion
de la dosis afiadida. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K. (x),

[Cl05]o = 1 mg/L; (O), [C1O:]o = 10 mg/L.
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En la Figura 4.11 se ha representado la variacion de la toxicidad del sistema en funcion
del tiempo de tratamiento para una dosis de 1 mg/L de CIO,, observandose que ésta no
se ve afectada y es, practicamente nula, independientemente del tiempo de tratamiento
considerado. Ademas, las experiencias realizadas para detectar la presencia de
subproductos de degradacion halogenados, mostraron la ausencia de los mismos. Por lo
tanto, se puede concluir diciendo que el ClO, no reacciona frente al SDBS, por lo que

su uso no permite eliminar este contaminante de las aguas.
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Figura 4.11. Toxicidad de los productos de degradacion del SDBS por
oxidacion con diéxido de cloro. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, [ClO,]o =
1 mg/L, T 298 K.

3.1.3. Oxidacion del SDBS con permanganato potasico

El uso del permanganato potasico, debido a su gran potencial de reduccion (E° = 1.68
V), es una alternativa interesante para el tratamiento de aguas. El permanganato es un
agente oxidante con una afinidad especifica para la oxidacién de compuestos organicos
que contengan dobles enlaces carbono-carbono, grupos aldehidos o grupos hidroxilo. El
16n permanganato, electréfilo, es fuertemente atraido por los electrones del doble enlace

carbono-carbono, presente en alquenos clorados, formando compuestos oxigenados de
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baja estabilidad. En las Figuras 4.12 y 4.13 se presenta la degradacion del SDBS por
accion de KMnOy y el consumo de este agente oxidante durante la reaccion que tiene

lugar entre ambos.
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Figura 4.12. Degradacion de SDBS por oxidacion con KMnO4 en
funcién de la dosis aplicada. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K. (©),
[KMnOs]o = 3.0-10° M; (O), [KMnO4]o = 6.3-10° M.
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Figura 4.13. Consumo de KMnO,4 en la oxidacion del SDBS. pH 7,

[SDBS]y = 2.87-:10° M, T 298 K. ¢) [KMnO4]p = 3:10° M; 0O)
[KMnOs]o = 6.3:10° M.
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Estos resultados indican que la cinética de reaccion entre el SDBS y el KMnO4 es muy
lenta a pH 7. De hecho, se puede observar en la Figura 4.12 que, una vez transcurridos
30 minutos de tratamiento, unicamente se ha eliminado alrededor del 5% del SDBS

inicial para concentraciones de KMnQOy de 3-107 y 6-10°M.

El pH del medio es un factor importante, que puede supeditar el comportamiento de los
oxidantes en los procesos de tratamiento de agua. En el caso del permanganato, si se
observa la semireaccion de reduccion (Reaccién 1) y se aplica la ecuacion de Nernst®,
se puede indicar que el poder de oxidacion del permanganato aumenta,

considerablemente, al pasarde pH 7 (E=1.13 V) apH2 (E=1.52 V).

MnO, +4H" + 3¢ » MnO; (s) + 2H,0 (1)

Con objeto de comprobar el mayor poder oxidante del MnO,4™ a pH 4acido, se llevaron a
cabo experiencias a pH 2. En la Figura 4.14 se representa la degradacion del SDBS en
funcioén del tiempo de tratamiento para los dos valores de pH estudiados. Los resultados
obtenidos muestran que, al disminuir el pH del medio, la velocidad de degradacion del
SDBS se incrementa, eliminandose un 14% de la concentracion inicial para un valor pH
= 2. Este hecho es debido a un aumento del poder oxidante del MnO,™ al disminuir el
pH de la disolucion, ya que, aplicando la ecuacion de Nernst a la correspondiente
reaccion de reduccion del MnOy', su potencial aumenta. Sin embargo, se puede apreciar
que, aunque se reduzca el pH de la disolucion considerablemente, la cantidad de SDBS
eliminada después de 30 min de reaccién es muy pequeia, confirmando la baja

reactividad del SDBS frente al KMnO,.
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Figura 4.14. Degradacion de SDBS por oxidacion con KMnOy4 en
funciéon del pH de la disolucion. [SDBS]y = 2.87-10° M, [KMnOy]y =

6.3-10°M, T 298 K. (m), pH 2; (O), pH 7.
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Figura 4.15. Toxicidad de los productos de degradacion del SDBS por
oxidaciéon con KMnOy. pH 7, [SDBS], = 2.87-107 M, T 298 K. (©),
[KMnOs]o = 3.0-10° M; (O0), [KMnO4]o = 6.3-10™ M.

La evolucion de la toxicidad del sistema en funcidn del tiempo de tratamiento, recogida
en la Figura 4.15, no mostr6 un aumento significativo de la misma durante el
tratamiento con permanganato, por lo que se puede indicar que este tipo de oxidacion no

genera subproductos de degradacion mas toxicos que el producto original.
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3.1.4. Oxidacion del SDBS con ozono

Entre los denominados “oxidantes tradicionales”, el ozono es una alternativa muy
atractiva para sustituir al resto de los sistemas de oxidacion discutidos anteriormente.
Gracias a su elevado potencial oxidante, superior al del resto de oxidantes normalmente
empleados en el tratamiento de aguas (Tabla 4.2), el ozono reacciona rapidamente con
una gran cantidad de sustancias orgéanicas (pesticidas, fenoles, hidrocarburos

, . . , . .. 46-4
aromaticos, etc.) e inorganicas (nitritos, haluros, etc.)***

, generandose subproductos de
degradacion de menor toxicidad que el compuesto original, por lo que, actualmente, se
estd potenciando, desde las administraciones publicas y privadas, su aplicacion en el

tratamiento de aguas destinadas a consumo humano.

Tabla 4.2. Potenciales de reduccidn de distintos oxidantes utilizados en tratamientos de
aguas.

Oxidante Semireaccion de reduccion ]?i;‘;d
Ozono 03 (aq) +2H" +2e=> 0, (aq) + H,0 2.08
Permanganato MnO4 +4H" + 3e” > MnO, (s) + 2H,0 1.68
Diéxido de cloro ClO; + e = ClOy 0.95
Acido hipocloroso HOCI+H" +2¢ = CI'+ H,0 1.48
I6n hipoclorito ClO +2H" +2¢ = CI' + H,0 1.64

En la Figura 4.16 y 4.17 se representan la influencia de la concentracion de ozono en la
velocidad de eliminacion del SDBS y la evolucion de la concentracion de ozono
disuelto en funciéon del tiempo de tratamiento, respectivamente. Los resultados

obtenidos muestran que, independientemente de la dosis de ozono utilizada, la
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velocidad de eliminacion del SDBS mediante este proceso es muy superior a la obtenida
con el resto de oxidantes estudiados. Asi, por ejemplo se puede observar que, para un
tiempo de contacto superior a 30 minutos, se alcanza una reduccion en la concentracion
de SDBS de un 30 % empleando unicamente una concentracion de ozono de 2:10° M,
mientras que en el resto de los oxidantes estudiados (NaClO, CIO; y KMnOy), la

cantidad de SDBS eliminada era muy pequefia a los 30 min de reaccion.

De los resultados presentados en la Figuras 4.16 y 4.17, es interesante destacar que al
aumentar la dosis de ozono la velocidad de degradacion del SDBS se incrementa
sensiblemente; sin embargo, el SDBS presenta muy baja reactividad frente al ozono
molecular (kp= 3.68 M's™)!, por lo que estos resultados podrian ser debidos,
principalmente, a la transformacion del ozono en radicales HO', los cuales son mucho
mas oxidantes que el ozono. El mecanismo de ozonizacion, las reacciones involucradas
y las variables que afectan al proceso de transformacion del ozono en radicales HO

seran discutidos en mayor detalle en el Capitulo 5 de esta Tesis Doctoral.
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Figura 4.16. Influencia de la dosis de ozono aplicada en la velocidad de
eliminacion del SDBS. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10-5 M, T 298 K. (0), [O3]

=2:10"M; (¢), [0s] = 4:10° M; (O), [O3] = 6:10° M.
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Figura 4.17. Consumo de ozono en la eliminacion del SDBS. pH 7,
[SDBS]0 = 2.87-10° M, T 298 K. (o), [03] = 2:107° M; (©), [O3] =
4-10°M; (O), [03] = 6:10° M.

Finalmente, se ha estudiado la variacion de la toxicidad de los subproductos de
ozonizacién del SDBS en funcion del tiempo de tratamiento. En la Figura 4.18 se
muestran los resultados, expresados en porcentaje de inhibicion de la bacteria Vibrio

Fisheri, obtenidos durante el proceso de ozonizacion del SDBS.

Como se comentd en el Capitulo de Introduccion, segin estudios realizados por Kimerle
y Swisher”, la progresiva reduccién de la toxicidad en los subproductos de
degradacion del SDBS se debe a la degradacion progresiva de la cadena lineal del
surfactante. Los resultados presentados en la Figura 4.18 muestran que la toxicidad en el
sistema es practicamente nula independientemente del tiempo de ozonizacidon
considerado. Estos resultados son de gran interés ya que indican que el tratamiento del
SDBS con 0zono, a diferencia de lo que ocurria en el caso del hipoclorito, no produce la

generacion de subproductos de degradacion mas toxicos que el producto original.
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Figura 4.18. Evolucién de la toxicidad del SDBS y los subproductos
generados durante su ozonizacion. [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, pH
7,[03]=2-10" M.

De acuerdo con los resultados obtenidos y presentados en las Figuras 4.3-4.18, se puede
concluir indicando que, entre los oxidantes convencionales estudiados (NaClO, ClO,,
KMnOy y O3), el ozono es la mejor alternativa para conseguir la eliminacion del SDBS
de las aguas destinadas a consumo humano, ya que i) durante la 0zonizacién se alcanza
un mayor porcentaje en la eliminacion del contaminante, y ii) se evita la generacion de

subproductos de degradacion de mayor toxicidad que el producto de partida.
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3.2. Oxidacion del SDBS mediante procesos de oxidacion avanzada (POA’s)

3.2.1. Eliminacion de SDBS mediante procesos de oxidacion avanzada basados en

el uso de ozono : O3/H,0,y O3/Carbon activado

Los procesos de oxidacion avanzada (POA), como ya se ha comentado en el Capitulo 1,
estan basados en la generacion de radicales hidroxilo (HO') en el medio. Estas especies,
de gran reactividad, son capaces de atacar con éxito a la mayor parte de las moléculas
organicas e inorganicas. Existen un gran niimero de vias para la generacion de estos
radicales, entre todas ellas, la descomposicion de peroxido de hidroégeno es una de las
mas aplicadas en el tratamiento de aguas potables. Ademds de permitir la obtencion de
radicales hidroxilo HO', una de las ventajas de este compuesto es que su
descomposicién genera compuestos inocuos, lo cual es muy importante para su
utilizacion en las plantas de tratamiento de aguas. El mecanismo y las reacciones
involucradas en este proceso fueron presentados en el Capitulo. Aunque estos sistemas
se estudiaran extensamente en los Capitulos 5 y 6, en esta seccion se exponen algunos
resultados con objeto de compararlos con los obtenidos en procesos avanzados de
oxidaciéon. En la Figura 4.19 se muestran los resultados obtenidos durante la
ozonizaciéon del SDBS en presencia de peroxido de hidrogeno para una relacion de

concentraciones [O3]/[H,0,] comunmente aplicada en tratamientos de aguas.

Los resultados presentados en la Figura 4.19 indican que la presencia de H,O, durante
el proceso de ozonizacion del SDBS incrementa considerablemente la velocidad de
eliminacion del mismo. Asi, transcurridos 30 minutos de tratamiento, el porcentaje de
SDBS eliminado es de un 50% para el sistema basado en el uso de Os;/H;0,,
practicamente el doble al obtenido al emplear Gnicamente ozono. La gran eficacia

mostrada por el sistema O3;/H,O, se debe a una mayor extension del proceso de
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transformacion del ozono en radicales HO', que reaccionan muy rapidamente con SDBS

(kon=1.16:10" M's™).
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Figura 4.19. Comparacion de los diferentes procesos de ozonizacion en
la eliminacion del SDBS. pH 7, [SDBS]y = 2.87:10° M, T 298 K, [0;] =

2:10° M, [H20,] = 1:10° M. (x), Os; (A), O3/H,0,.

Estos resultados estan de acuerdo con los obtenidos por otros autores en la eliminacién
de microcontaminantes organicos de las aguas™~>%. Sin embargo, a pesar de esta
notable mejora, el sistema O3/H,0O, no conto6 con la suficiente capacidad oxidante como
para alcanzar la mineralizacion de la materia organica (Figura 4.20). Las medidas de
toxicidad (Figura 4.21) muestran, al igual que ocurriera en el sistema basado
exclusivamente en el uso de O;, que la degradacion del SDBS en este proceso no genera

subproductos de reaccion toxicos.
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Figura 4.20. Evolucion del carbono organico total presente en el medio
durante la ozonizacion en los distintos sistemas de tratamiento. pH 7,
[SDBS], =2.87-10° M, T 298 K, [03] = 210" M, [H,0,] = 1-10° M. (x),

03; (2), O3/H,0,.
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Figura 4.21. Evolucién de la toxicidad del SDBS y los subproductos
generados durante su ozonizacion en presencia de perdxido de hidrogeno.

[SDBS], = 2.87-
M.

10°M, T 298 K, pH 7, [O3] = 2-10° M, [H,0,] = 1-10”

El uso de catalizadores solidos es una posible alternativa para lograr la generacion de

radicales en el medio.

Aunque existe un gran numero de materiales sélidos capaces de

acelerar la velocidad de transformacion del ozono en radicales HO', como son metales,
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oxidos metalicos (MnO,, TiO,, A1203)53'55, metales u 6xidos metalicos soportados

(Cu/ALLOs, Cu/TiO,, Fe,03/Al,0;3, TiOy/Al,03, Ru-CeO,, V-O/TiO, y V-O/gel de

56-59 60,61

silice)”™™”, carbon activado y aluminosilicatos®®. Nuestro estudio se ha centrado,
exclusivamente, en el carbon activado, ya que, ademas de su capacidad para acelerar el
proceso de descomposicion del ozono en radicales HO™ ®, es un solido con una gran
capacidad adsorbente®, lo que permite una reduccién de la concentracién de materia
organica disuelta en el sistema®. Asi, se llevaron a cabo las experiencias de ozonizacion
en presencia una dosis de carbon activado de 100 mg/L, una cantidad similar a la
adicionada como adsorbente en las plantas de tratamiento de agua potable (1-100
mg/L)*. Los resultados obtenidos al llevar a cabo la ozonizacién del SDBS en ausencia
y presencia del carbon activado S, en su forma granular (GAC) y en polvo (PAC), se

presentan en la Figura 4.22.
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Figura 4.22. Eliminacion del SDBS mediante el uso simultineo de
ozono y carbdn activado. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K, [Os] =

2:10° M, [Carbon activado]= 100 mg/L. (x), Os; (0), O5/GAC; (O), Os/PAC.

Los resultados presentados en la Figura 4.22 muestran que la adicion de 100 mg/L de
carbon activado, tanto en su forma granular o en polvo, durante el proceso de

ozonizacion del SDBS incrementa, considerablemente, la velocidad de eliminacion del
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SDBS respecto al sistema basado en el uso exclusivo de ozono. Es importante destacar
que la adicion de carbon activado en polvo (PAC) provoca hasta un 80% de eliminacién
del SDBS a los 30 minutos de tratamiento. Esta alta eficacia se produce gracias a: i) una
mayor velocidad de adsorcion del SDBS sobre la superficie del carbon activado en
polvo, y ii) a una mayor homogenizacion del sistema, que permite la eliminacion de
impedimentos difusionales del ozono sobre la superficie del carbon activado,
incrementandose la accesibilidad del mismo a los sitios activos del carbon activado. Los

detalles y la discusion de este POA s seran tratados exhaustivamente en el Capitulo 5.

La presencia de materia organica en las aguas es, actualmente, un grave problema en
nuestra region, ya que es la fuente de alimentacién de numerosos microorganismos
patogenos presentes en las mismas, provocando un rapido crecimiento de los mismos
durante el proceso de distribucion y, por ende, la necesidad de adicionar una elevada
dosis de cloro residual. Por tanto, la eficacia de un determinado sistema de tratamiento
no viene determinado, exclusivamente, por su poder o degradar a los contaminantes,
sino, también, por su capacidad para eliminar los compuestos de degradacion del medio.
Como se ha comentado, los radicales HO presentan un clevado poder oxidante,
pudiendo, en algunas ocasiones, transformar la materia organica disuelta en didxido de
carbono (mineralizacion de la materia orgénica). En las Figuras 4.23 y 4.24 se presentan
la evolucion de la toxicidad de los subproductos de degradacion del SDBS y la
concentracion de carbono organico total presente en el medio en funcién del tiempo de

tratamiento para los sistemas O3, O3/GAC y Os/PAC.
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Figura 4.23. Evolucion de la toxicidad del SDBS y sus subproductos

generados durante la ozonizacion con carbon activado. [SDBS]y =
2.87-10° M, T 298 K, pH 7, [O3] = 2:10° M, [Carbon activado] = 100

mg/L. (o), 05/GAC; (O), O3/PAC.
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Figura 4.24. Evolucion de carbono orgénico total durante los distintos
sistemas de tratamiento de adsorcion y/o ozonizacion del SDBS. pH 7,
[SDBS] = 2.87-10° M, T 298 K, [Os] = 2:10° M, [Carbon activado] =

100 mg/L. (o), 05/GAC; (O), O3/PAC; (W), PAC.

Los resultados muestran que: i) independientemente del sistema considerado, los

subproductos de degradacion generados no presentan toxicidad apreciable, y ii) el
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sistema basado en el uso simultaneo de ozono y carbdn activado en polvo es capaz de
producir una reduccion de alrededor de un 50% en la concentracion de carbono
organico total (COT) después de 30 min de tratamiento, incrementando, con ello, la
eficacia depurativa del sistema. Este hecho, como se discutira en mayor profundidad en
el Capitulo 5, es debido, principalmente, a la elevada capacidad de adsorcion del carbon

utilizado.

3.2.2. Oxidacion del SDBS con reactivo Fenton (Fe2+/H202)

Actualmente, uno de los sistemas mds estudiados y usados en el proceso de tratamiento

6773 Este sistema, formado por

de aguas y efluentes industriales es el reactivo Fenton
una disolucion acuosa de perdxido de hidrégeno e iones ferroso, es capaz de generar

radicales HO  de una forma muy eficiente, actuando de acuerdo con las reacciones 2-4.

Fe*" + H,0, » Fe’* + HO + HO' )
RH+HO +H,0 —> ROH+H;0" — productos oxidados 3)
HO + Fe* » Fe'" +HO 4)

En la Figura 4.24 se representa la velocidad de oxidacién del SDBS mediante el
reactivo Fenton para varias concentraciones del mismo, manteniendo constante la
relacion [Fe*]/[H,0,] en la proporcion 1:1. Los resultados mostrados en la Figura 4.25
indican que la eliminacion del SDBS mediante Fe*"/H,O,: i) es un proceso rapido,
consumiéndose la totalidad del oxidante en los primeros minutos, y ii) el proceso de
generacion de radicales HO™ es muy eficiente, degradandose el 70% de SDBS después
de 2 min de tratamiento al llevar a cabo la experiencia con una concentracion de 20

mg/L.
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Figura 4.25. Influencia de la concentracion de reactivo Fenton en la
velocidad de oxidacion del SDBS. pH 2, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298

K. (2), [Fe*] = [H,0,] =2 mg/L ; (¢), [Fe*'] = [H,0,] = 10 mg/L; (D),
[Fe’"] = [H,0,] = 20 mg/L.

Al comparar estos resultados con los obtenidos para el sistema basado en el uso de
03/H,0,, O3/GAC y O3/PAC (Figuras 4.19 y 4.22), se puede observar que,
considerando que las condiciones experimentales no son exactamente las mismas, el
sistema mas eficiente en la eliminacion del SDBS es el basado en Fe*’/H,0,, aunque
seguido muy de cerca por el sistema Os/PAC. Es importante destacar, que la velocidad
de eliminaciéon del SDBS observada fue superior a la que indicaron otros

. . 19 . . . .
investigadores ~, incluso trabajando con menores concentraciones de reactivo Fenton.

Uno de los factores que debe considerarse al trabajar con el reactivo Fenton es la
proporcion Fe*'/H,0, empleada. Esta relacion es muy importante desde un punto de
vista operacional, con el fin de optimizar, logrando la méxima eficiencia, los recursos
empleados en el tratamiento de aguas. En las Figuras 4.26 y 4.27 se muestra la
influencia que tiene la relacion Fe2+/H202 en la velocidad de eliminacion del SDBS. En

la Tabla 4.3 se recogen los porcentajes de eliminacion de SDBS a los 2 minutos de
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tratamiento y las correspondientes constantes de velocidad calculadas mediante un

modelo cinético de primer orden.
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Figura 4.26. Influencia de la concentracion del Fe** en la velocidad de

eliminacion del SDBS mediante reactivo Fenton. pH 2, [SDBS], =
2.87-10° M, [H,0,] = 10 mg/L, T 298 K. (a), [Fe*'] = 2 mg/L; (©),
[Fe’"]= 10 mg/L; (O), [Fe*"] = 20 mg/L.
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Figura 4.27. Influencia de la concentracion del H,O; en la velocidad de
eliminacion del SDBS mediante reactivo Fenton. pH 2, [SDBS], =

2.87-10° M, [Fe*'] = 10 mg/L, T 298 K. (2), [H,0,] = 2 mg/L; (o),
[H,0,] = 10 mg/L; (O), [H,0,] = 20 mg/L.
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Tabla 4.3. Degradacion del SDBS mediante el reactivo Fenton bajo
diferentes condiciones experimentales.

(lnFIgE) ([g;(/’ﬁ]) pH O, disuelto ,1'(‘)53‘)(‘;%) “%Ej‘];)‘g;"
) 2 2 No 2.8 9.5
10 10 2 No 16.5 50.7
20 20 2 No 31.5 67.3
2 10 2 No 3.2 11.5
20 10 2 No 24.0 71.1
10 2 2 No 43 36
10 20 2 No 25.8 59.3
10 10 2 Si 12.0 47.8
10 10 7 No 43 23.2
10 10 7 Si 3 10.7

Los resultados mostrados en las Figuras anteriores y la Tabla 4.3 indican que un
aumento en la concentracion de Fe*™ o H,0, en el sistema produce un incremento en la
velocidad de eliminaciéon del SDBS. Sin embargo, es interesante destacar que al
aumentar la dosis de H,O,, manteniendo fija la concentracion de Fe?" en el medio la
eficiencia del proceso no mejora en gran medida (Figura 4.27), pues se han obtenido
porcentajes de eliminacion de SDBS del 36% y 59%, una vez consumido todo el
reactivo, para dosis de 2 y 20 mg/L de H,O,, respectivamente; asi mismo, como se
observa en la Tabla 4.3, al aumentar la concentraciéon de H,O, de 10 a 20 mg/L,
manteniendo constante la concentracion de Fe*™ (20mg/L), la velocidad de reaccién
aumenta considerablemente mientras que el porcentaje de SDBS degradado final es

similar. Este hecho es debido a que, cuando existe un exceso de H,O,, parte de los HO',

286



Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacién avanzada

generados en el medio mediante la reaccidon 2, se consume en reacciones secundarias,
principalmente en la reaccién 5, y no se invierte en la oxidacion del SDBS. De esta
forma, a elevadas concentraciones de H,O,, parte de éste actuaria como agente

atrapador de radicales.
HO + H,0, ——— H,0+0," k=2.710"M"'s" 7 (5)

Dos parametros operacionales que deben de ser analizados en el proceso de eliminacion
del SDBS mediante el reactivo Fenton son el pH del sistema y el papel que desempefia
el oxigeno disuelto. El pH del sistema juega un papel fundamental en el proceso Fenton,
ya que su incremento puede suponer la precipitacion del hierro como hidroxido,
reduciendo, considerablemente, la eficacia del tratamiento, K,(FeOH),= 8-107"°,
Kps(FeOH)s= 4-107%, %, La presencia de oxigeno disuelto, debido a su elevado caracter
oxidante, también puede alterar el rendimiento del proceso y, por lo tanto, es un
parametro que debe estudiarse. En la Figura 4.28 y en la Tabla 4.3 se recogen los
resultados obtenidos en las experiencias realizadas a distintos valores de pH en

presencia y ausencia de oxigeno.

Asi, se puede observar que, para valores de pH 4cidos, el rendimiento del proceso de
eliminacion del surfactante se incrementa y no se ve, considerablemente, afectado por la
presencia de oxigeno disuelto. Sin embargo, un incremento del valor del pH de Ila
disolucion de 2 a 7 es un factor que reduce, significativamente, el rendimiento del
proceso; ademds, a pH 7 la presencia de oxigeno produce un mayor efecto

disminuyendo, aun mas, la oxidacion del SDBS.
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Figura 4.28. Influencia del pH y del oxigeno disuelto en la velocidad de
eliminacién del SDBS mediante el reactivo Fenton. [SDBS], = 2.87-107

M, [Fe’"/H,0,] = 10 mg/L, T 298 K. (o), pH 7; (O), pH 2. *Los
simbolos rellenos corresponden a las experiencias con oxigeno disuelto.

Estos resultados se pueden explicar considerando que a pH 7 el Fe’*, procedente de la
oxidacion de Fe*" con H,0,, precipita como Fe(OH)s, con lo cual deja de participar en
la reaccion catalitica; este hecho se acentlia en presencia de oxigeno. Asi, a valores de
pH menores de 3 el proceso es autocatalitico, ya que el Fe’" descompone el H,O, en O,

’ . , 2+ .
y H,O a través de un mecanismo en cadena’”, regenerandose el Fe*” (Reacciones 6-10).

Fe*" + H,0, —— > Fe-OOH* +H" (6)
Fe-OOH** ———» HO, +Fe*' (7)
HO, + Fe** ——» Fe’" + HO, (8)
HO, + Fe"* ——»  Fe* +0,+H" 9)
HO, + H,0, ———» H,0+HO, (10)

Con objeto de evaluar la capacidad depurativa total del proceso Fenton, se realizaron: 1)

medidas del carbono organico total (COT) (Figura 4.29), determinando de esta manera
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su potencial para mineralizar al SDBS, y ii) se evaluo la toxicidad de los subproductos

de degradacion del SDBS al finalizar el tratamiento (Figura 4.30).
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Figura 4.29. Evolucion del COT en la eliminacién del SDBS mediante
reactivo Fenton. pH 2, [SDBS]y = 2.87-10°M, T 298 K. A),
[Fe”]=[H,0.] = 2 mglL; o), [Fe¥']=[H,0.] = 10 mg/L;
0),[Fe* 1=[H,0,] = 20 mg/L.

Los valores de COT (Figura 4.29) no mostraron mineralizaciéon del SDBS después de 2
min de tratamiento, el intervalo en el que tiene lugar un mayor incremento de la
degradacion del SDBS. Con relacién a la toxicidad de los subproductos de degradacion,
los resultados obtenidos muestran que se produce una reduccion de la toxicidad del
sistema a medida que se incrementa la cantidad de reactivo Fenton adicionado al
sistema, potenciando, con ello, la eficacia depurativa del sistema. Resultados similares
fueron obtenidos para las experiencias al aumentar la dosis de H,O, o Fe*" (Figuras

A4.1y A4.2 del Apéndice).
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Figura 4.30. Toxicidad del SDBS y los subproductos generados al
finalizar su oxidacion con reactivo Fenton en funcion de la cantidad de
reactivo. [SDBS], = 2.87-10°M, T 298 K, pH 2.

3.2.3. Oxidacion del SDBS mediante radiacion ultravioleta

Se ha estudiado la oxidacion del SDBS mediante radiacion ultravioleta en tres
condiciones experimentales diferentes: 1) fotooxidacion directa, 2) fotooxidacién con
peroxido de hidrégeno, y 3) fotooxidacion con peroxodisulfato potdsico. A continuacion

se exponen los resultados obtenidos en cada caso.

3.2.3.1 Fotooxidacion directa

Como se ha descrito en el Capitulo de Introduccion de esta Tesis Doctoral, el uso de la
radiacion ultravioleta, hasta ahora utilizada Ginicamente como agente bactericida en los
procesos de tratamientos de aguas, es una de las tecnologias mas prometedoras para la
eliminacion de microcontaminantes organicos de las aguas '®*. En la Figura 4.30 se
muestran los resultados de fotooxidacion del SDBS obtenidos mediante lamparas de

radiacion ultravioleta de media (200 - 400 nm) y baja presion (254 nm).
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Figura 4.31. Cinética de eliminacion del SDBS mediante fotooxidacion
con lamparas UV de media y baja presiéon. pH 7, [SDBS]y = 5-10°M, T

298 K. (o), Lampara de Hg de media presion (240-400 nm) ; (@),
Lampara de Hg de baja presion (254 nm).

Los resultados presentados en la Figura 4.31 indican que, independientemente del tipo
de lampara utilizada (monocromatica o policromatica), después de 30 minutos de
tratamiento, solamente se ha logrado una pequefia reduccion en la concentracion de
nuestro contaminante (1.6 uM). Las constantes cinéticas del proceso de fotooxidacion,
recogidas en la Tabla 4.4, fueron determinadas aplicando un modelo cinético de primer
orden. La determinacion del rendimiento cuantico del SDBS en los procesos de
fotooxidacion se llevo a cabo utilizando las ecuaciones I y II para las lamparas de baja 'y

media presion, respectivamente.

k, =2.303E,¢,0, m
A=2n
Kiuosy=2303) E ¢,0, (1
A=
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donde: k;, es la constante de velocidad de degradacion a la longitud de onda considerada
(s1), Ex es la energia de la radiacion que emite la lampara, ¢, es el coeficiente de

absorcion molar y @, es el rendimiento cuantico.

Tabla 4.4. Constantes de velocidad vy
rendimientos cudnticos obtenidos de la fotolisis
directa del SDBS: Influencia del tipo de lampara

empleada.
Limpara de Hg ijBi NG
107 (s7) (M Ein™)
Baja presion 2.08 0.046
Media presion 2.28 0.091

Los resultados presentados en la Tabla 4.4 indican una baja reactividad del SDBS, como
ya se habia observado en la Figura 4.32, y bajos valores de rendimiento cudntico. Este
hecho es debido, principalmente, a los bajos valores de coeficiente de absorcion molar
(¢) que presenta el SDBS (254 = 42 m*mol™) en las condiciones experimentales en las
que se llevaron a cabo los experimentos. Estos datos concuerdan con los expuestos en la
Figura 4.32, donde se puede observar que la fotooxidacion directa es insuficiente para

lograr la mineralizacién del SDBS.

Los datos de toxicidad de estas experiencias no indicaron ningun tipo de inhibicién en
el crecimiento bacteriano. Este hecho es debido a las bajas concentraciones de SDBS
usadas en estas experiencias; lo que permiti6 seguir, de forma adecuada, la degradacion

fotoquimica del SDBS.
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Figura 4.32. Evolucién del COT durante la eliminacion del SDBS
mediante fotooxidacion. pH 7, [SDBS]y = 5-10°M, T 298 K. Lampara de
Hg de baja presion (254nm).

El pH de la disolucion es uno de los pardmetros operacionales que modifican,
considerablemente, la eficacia del proceso de fotooxidacion de compuestos organicos™.
La influencia del pH en la cinética del proceso de fotooxidacién del SDBS (Figuras
A4.3 y A4.4 del apéndice) y los rendimientos cuanticos determinados seglin las

ecuaciones [ y II se recogen en la Tabla 4.5.

Los resultados presentados en la Tabla 4.5 muestran que los valores de kspgs y © son
muy bajos y permanecen, practicamente, constantes en el intervalo de pH considerado,
para cada ldmpara estudiada. Este hecho indica que la configuracién quimica del SDBS
(molecular o i6nica (pKa = 3)) no afecta, considerablemente, a su velocidad de
fotodegradacion. Ademas, los resultados obtenidos muestran que, independientemente
del valor del pH, el valor de ¢ es siempre superior en la [dampara de media presion, y se
observd una relacion lineal entre los valores de kspps observados y el valor de ¢

determinado (Figura 4.33).

293



Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacion avanzada
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Tabla 4.5. Constantes de velocidad y rendimientos cuanticos obtenidos en
la fotolisis directa del SDBS.

Lampara de Hg pH kiDBZ @
107 (s7) (mol™ Ein™)
Baja presion 2 2.39 0.052
Baja presion 4.5 1.91 0.042
Baja presion 7 2.08 0.046
Baja presion 9 1.62 0.035
Media presion 2 2.36 0.096
Media presion 4.5 3.00 0.120
Media presion 7 2.28 0.091
Media presion 9 2.49 0.102
0.15
o
“-_E 0.1 1 _,oO'O
g
& 0.05 4 -—.._'._, .
0 r r r ' ' J

0 0.5 1 1.5 2 2.5 3 3.5
Kspes 10* (s™)

Figura 4.33. Relacion entre la constante de velocidad de degradacion del
SDBS vy el rendimiento cuantico de la fotooxidacién a distinto pH con
lamparas UV de media y baja presion. [SDBS]y = 5-10°M, T 298 K. (o),

Lampara de Hg de media presion (240-400 nm) ; (@), Lampara de Hg de
baja presion (254 nm).
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3.2.3.2 Fotooxidacion con peroxido de hidrégeno

Los resultados obtenidos en el apartado anterior indicaron que la aplicacion de radiacion
UV es insuficiente para lograr una rapida eliminacion del SDBS, por lo que es necesario
recurrir a un proceso de oxidacion avanzada que mejore la eficacia del tratamiento de
fotooxidacion. Una alternativa es el uso combinado de UV/H,0,, ya que la radiacion
provoca la ruptura de la molécula de H,0, y la generacién de radicales HO™. En la
Figura 4.34 se representan, a modo de ejemplo, los datos obtenidos en la fotooxidacion
del SDBS en presencia de diferentes concentraciones de perdxido de hidrogeno, usando
una ldmpara de mercurio de baja presion. Los resultados obtenidos con la lampara de

media presion se exponen en la figura A4.5 del Apéndice.

[SDBS] -10° (moliL)

t (min)

Figura 4.34. Eliminacion del SDBS mediante fotooxidacion en presencia
de H,0,. pH 7, [SDBS]y = 5-10° M, T 298 K, Lampara de Hg de baja

presion (254 nm). (O), [H,02] = 0 M ; (¢), [H20,] = 150:10° M; (o),
[H,0,] =300-10° M.

Asi, se puede observar que la adicién de muy bajas concentraciones de H,O; acelera,
considerablemente, la velocidad de eliminacion del SDBS. Esta notable mejora se debe

a la generacion de radicales HO', cuya alta reactividad con el SDBS (kgo=1.1610"" M™!
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s') aumenta la constante de velocidad de la descomposicién del surfactante (Tabla 4.5),
lo que convierte en, practicamente, despreciable la contribucion de la fotdlisis directa al
proceso global. Es interesante destacar que la eficiencia de la radiacion UV (Figura
4.34) en el proceso de transformacion del H,O, en radicales HO es superior al
observado para el ozono (Figura 4.19). Este hecho es debido a que, en el caso del
sistema O3/H,0», una gran parte de los radicales HO generados son consumidos, muy
rapidamente, por las reacciones 5 y 11, mientras que, en el caso del sistema UV/H,0,,

s6lamente se produce consumo de radicales HO' por la reaccion 5.

HO + O3 —— HO, + 0, k=2-10° M's" % (11)
En la Tabla 4.6 se presentan las constantes de velocidad, determinadas mediante un
modelo cinético de primer orden, para las diferentes dosis de H,O, adicionadas durante

el proceso de irradiacion del SDBS.

Tabla 4.6. Constantes de velocidad obtenidas en la fotolisis del
SDBS en presencia de H,O,.

Lampara de Hg [H:04] kiDle
(nM) 10%s™)
Baja presion 0 2.1
Media presion 0 2.3
Baja presion 150 52.7
Media presion 150 29.1
Baja presion 300 94.0
Media presion 300 62.6
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Estos resultados indican que, con la adicion al sistema de pequefias dosis de peroxido de
hidrégeno, se incrementa la velocidad de oxidacion del SDBS, logrando la total
eliminacion del contaminante a los 10 minutos de tratamiento, al adicionar una
concentracion de H,O, de 300 uM. Sin embargo, a pesar de la gran eficiencia en la
eliminacion de SDBS, incluso adicionando H,O, no se logra alcanzar la mineralizacion

del mismo (Figura 4.35).
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Figura 4.35. Evolucion del COT en la eliminacién del SDBS mediante
fotooxidacién en presencia de H,O,. pH 7, [SDBS]y = 5-10°¢ M, T 298 K.
Lampara de Hg de baja presion (254 nm), [H,O,] = 300-10° M.

Los radicales HO presentan una elevada reactividad tanto frente a compuestos
organicos como inorganicos; sin embargo, su selectividad suele ser muy baja, lo que
condiciona su eficiencia en el tratamiento de aguas. Con objeto de estudiar el efecto que
tienen diversos atrapadores de radicales HO modelo, se adicionaron distintas
concentraciones de 4cido fulvico, AFV (kuo=2.710* (mg C/L)" s7), y tert-butanol
(tBuOH, kHo.=6'108 Mm! s'l) durante el tratamiento del SDBS mediante UV/H,0,. Los

resultados obtenidos se muestran en la Figura 4.36.

297



Capitulo 4. Oxidantes tradicionales y procesos de oxidacion avanzada

[SDBS] -10° (moliL)

t (min)

Figura 4.36. Eliminacién del SDBS mediante UV/ H,0O, en presencia de
atrapadores de radicales. pH 7, [SDBS]y = 5-10° M, T 298 K, Lampara
de Hg de media presion (240-400 nm), [H,O,] = 300-10° M. (m),

UV/H,0,; (¢), UV/H,0o/AFV (2.5 mg C/L); (), UV/H,0,/AFV (5 mg
C/L); (x), UV/H,0,/tBuOH (2:10™* M).

Los resultados mostrados en la Figura anterior indican que la adiciéon de AFV y tBuOH
reducen, considerablemente, la velocidad de eliminacion del SDBS del medio. Si se
consideran las constantes de velocidad de reaccion radicalaria HO para las diferentes
especies presentes en el medio, es posible realizar una estimacion de la cantidad de
radicales disponibles en cada uno de los diferentes sistemas, ya que esta serd
inversamente proporcional al consumo de radicales hidroxilo por parte de cada una de
las especies presentes (Ecuacion IIT). Los resultados obtenidos se presentan en la Tabla

4.7.

1
CopesKhio. (SDBS) +Cyy50,K0. (H,0,) +C

=aC 11T
K,o. (atrapador) *Cro. (1D

atrapador

Asi, se observa que la concentracion de radicales HO' disponibles (aCho) disminuye,

considerablemente, en presencia de AFV (50-67%) y tBuOH (64%), explicando la
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reduccion observada en los valores de kgpps: sin embargo, no se observa una relacion

lineal entre la velocidad de eliminacion del SDBS y el parametro a.Cyo.

Tabla 4.7. Constantes de velocidad y parametro aCro.
obtenidos en la fotolisis del SDBS en presencia de
H,0, 300-10° M con lampara de Hg de media presion.

[AFV] [tBuOH] Ksps oCro-
(mg C/L) (M) 10*s™) 10° (s
0 0 62.6 15.10
2.5 0 46.3 7.48
5 0 36.6 4.98
0 200 21.5 5.38

3.2.3.3 Fotooxidacion con peroxodisulfato potasico

El radical hidroxilo es un agente oxidante muy potente, razéon por la cual muchos
procesos de oxidacidon avanzada se basan en su generacion para poder degradar los
contaminantes, como ya se ha comentado. Ademads, durante estos tratamientos, es
posible la formacion de otros tipos de radicales altamente oxidantes, en funcidon de las
especies presentes en la matriz acuosa, siendo uno de los més importantes de ellos el

radical sulfato (SOy4").

Con el fin de determinar la reactividad del SDBS frente a estos radicales, se llevaron a
cabo experiencias basadas en la adicion de K,S,0g durante el tratamiento con radiacion
UV del SDBS. El i6n peroxodisulfato, en presencia de radiaciéon UV, puede sufrir una

ruptura homolitica (Reaccion 12), generando radicales sulfato SO4™.
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S,05” + hv ———» 2S04~ (12)

La determinacion de la constante de reaccion del SDBS con el radical SO4~ se obtuvo
mediante cinética competitiva®” con el 4cido para-clorobenzoico (pCBA), emplando el
valor de kso.(pCBA) = 3.6:10°M's! obtenido previamente por otros investigadores®®.
Estos experimentos se llevaron a cabo variando la relacion entre las concentraciones de
pCBA y SDBS, con el fin de observar la competicion por el radical SO4 . Considerando
que las reacciones transcurren por cinética de pseudo-primer orden, la constante

radicalaria del surfactante puede calcularse mediante la siguiente ecuacion:

k304'7 (SDBS) ~ In[M ggp5 ] /[M g5 1

kso .- (pCBA) - In[M pCBA]t /M pCBA]O

v)

El resultado obtenido fue kso,.. (SDBS) = 3.5410° M's’!. Este valor es similar al

90,88
. Sin embargo,

observado para otros compuestos organicos alifaticos®” o aromaticos
es mucho menor que el observado para el radical HO™ (kio.(SDBS) = 1.16:10" M''s™)

7. confirmando la mayor reactividad de los radicales HO' frente al SDBS.

Dos aspectos fundamentales que van a condicionar la velocidad de reaccion del SDBS
frente a los radicales sulfato son: 1) la concentracion de los mismos vy ii) la presencia de
compuestos que actlien como atrapadores de estos radicales. En la Figura 4.37 se
presentan los resultados obtenidos en el proceso de fotooxidacion del SDBS con
diferentes concentraciones de K,S,0g. Las constantes de velocidad obtenidas, mediante

un modelo de primer orden, se presentan en la Tabla 4.8.
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[SDBS] -10° (mol/L)

t (min)

Figura 4.37. Fotooxidaciéon de SDBS en un sistema UV/K;,S,0g con
lampara de baja presion. [SDBS]o=5~lO'6 M; pH 7; 298 K. [K,S,05]= 0

M, 0); 0.5 10" M, A); 1-10*M, ©); 3-10*M, 0).

Tabla 4.8. Constantes de velocidad obtenidas en la fotolisis

del SDBS en presencia de K,S,0s.

[K2S,04] [SRFA] ks
(BM) (mg C/L) 10° (Y
0 0 2.1
50 0 29.8
100 0 71.3
300 0 181.0
300 2.5 155.0
300 5 103 .0

Los resultados obtenidos muestran que, al aumentar la concentracion de K,S,0s, la

velocidad de eliminacion del SDBS se incrementa considerablemente, observandose una

relacion lineal entre la concentracion de K,S,0g adicionada y la kspgs determinada.
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Si se comparan los resultados obtenidos en la Figura 4.37 y Tabla 4.8 con los
observados para el sistema basado en el uso de UV/H,0; en la Figura 4.34 y Tabla 4.6,
se puede observar que la velocidad de eliminacion del SDBS es mayor en el sistema
UV/K,S,0s, a pesar de que la reactividad del SDBS frente a los radicales SO4™ (kso,.--
(SDBS) = 3.5410° M's™) es menor que frente a los radicales HO" (kpo (SDBS) =
1.1610" M's™). Este hecho es debido a que el ataque del radical SO4~ es mucho mas
selectivo con el SDBS que el radical HO, que se consume en otras reacciones

secundarias, como, por ejemplo, en la reaccion 5.

Con el fin de confirmar la selectividad del radical SO4™ en el ataque al SDBS, se han
llevado a cabo experiencias con UV/K;,S,0g en presencia de AFV (Figura A4.6 del
Apéndice), compuesto que actia como atrapador de radicales HO". Los resultados se
presentan en la Tabla 4.8. Se puede observar que, al igual que ocurria en el caso del
sistema O3/H,0,, la velocidad de eliminacién del SDBS (Tabla 4.7) se ve reducida,
aproximadamente, en un 50 % al adicionar 5 mg/L. de AFV; sin embargo, debido a la
ausencia de reacciones secundarias (reaccion 5) que puedan consumir radicales SOy, la
velocidad de eliminacion del SDBS continta siendo superior a la observada en el
sistema O3/H,0,. Estos resultados confirman que el SRFA no s6lamente actiia como
atrapador de radicales HO' sino, también, de radicales SO4, aspecto hasta ahora

desconocido.

Finalmente, se ha podido comprobar que el sistema combinado UV/K,S,05 tampoco es
lo suficientemente oxidante como para lograr la mineralizacion de la materia organica

(Figura 4.38).
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Figura 4.38. Evolucion del COT en la eliminacién del SDBS mediante
fotoxidacion con K;,S,0s. pH 7, [SDBS]o = 5-10° M, T 298 K. Lampara
de Hg de baja presion (254 nm), [K2S,05] = 300-10° M.
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4. CONCLUSIONES

A lo largo de este capitulo se ha estudiado la eficacia y viabilidad de varios procesos,
desarrollados para el tratamiento de aguas potables, en la eliminacion del SDBS del

agua.

De este estudio se deduce que los sistemas de oxidacion tradicionales, basados en el uso
de derivados del cloro u oxidantes como el permanganato potasico, son incapaces de
degradar, significativamente, el SDBS. Ademads, en el caso del hipoclorito sodico,
pueden llegar a formarse subproductos clorados que representan un riesgo aun mayor

que el compuesto de partida.

La comparacion de los sistemas de oxidacion basados en el uso de ozono (O3, O3/H,0,,
03/GAC y O3/PAC) nos han mostrado que el sistema ozono y carbdn activado en polvo
result6 el mas eficiente en la eliminacion del SDBS. Ademads, gracias a las propiedades
como adsorbente del PAC, la presencia de éste durante la ozonizacion del SDBS es
capaz de producir una notable reduccion de la concentracion de la materia orgéanica

disuelta en estos sistemas, mejorando la capacidad depurativa del tratamiento.

Mediante la utilizacion del reactivo Fenton se han obtenido elevados rendimientos en la
degradacion del surfactante, aunque no se logra la mineralizacion del contaminante
disuelto. La eficacia de este POA estd controlada, principalmente, por la cantidad de
Fe’" empleada, mientras que el H,O, afecta unicamente a la velocidad del proceso,

aumentando su constante de velocidad.
Finalmente, el tratamiento de fotooxidacion directa no es muy efectivo para la

eliminacion de SDBS de las disoluciones acuosas. Los rendimientos cuanticos

obtenidos, con los tipos de lamparas empleadas, son bajos (<0.12 mol™ Ein™) y, debido
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a la baja absorbancia que presenta el SDBS en el rango de longitudes de onda de
trabajo, la eliminacién del contaminante es insuficiente. El pH no parece ser un
parametro importante en la fotooxidacion directa del SDBS. La presencia de H,O; y
K;S,0¢ durante la irradiacion genera radicales altamente oxidantes que potencian la
velocidad de degradacion del SDBS por procesos de oxidacion indirecta. El sistema
UV/K;S,0g resulto ser el mas efectivo debido a la gran selectividad del radical SO4™ por
el SDBS; asi, se reducen las posibles reacciones secundarias que consumen radicales,

como ocurre en los sistemas que generan radicales HO'.

Al comparar los resultados obtenidos con los diferentes sistemas de tratamiento, se
puede concluir indicando que los procesos de oxidacion avanzada son las tUnicas
alternativas aceptables para lograr la remocion del surfactante y, en la mayoria de los
casos, degradar el SDBS hasta compuestos inocuos. El proceso Fenton es uno de los
mas eficaces, el principal inconveniente de éste es su gran dependencia con el pH del
medio, lo que convierte a los sistemas donde participan el ozono y la fotooxidacién
como las opciones mas adecuadas para un tratamiento a pH neutro, caracteristico de las

aguas destinadas a consumo humano.
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Figura A4.1. Toxicidad del SDBS y sus subproductos generados al finalizar
la oxidacidn con reactivo Fenton: sistemas con distinta concentracion de

H,0,. [SDBS]p=2.87-10° M, T 298 K, pH 2, [Fe*"] = 10 mg/L.
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Figura A4.2. Toxicidad del SDBS y sus subproductos generados al finalizar
la oxidacidn con reactivo Fenton: sistemas con distinta concentracion de

Fe?'. [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, pH 2, [H,0,] = 10 mg/L.
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Figura A4.3. Fotooxidacion directa del SDBS con lampara de mercurio
de baja presién a diferentes pH's. [SDBS]o=5 -10° M; 298 K. o), pH 2;

A),pH4.5;0),pH7; ¢), pH 9.
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Figura A4.4. Fotooxidacion directa del SDBS con lampara de mercurio
de media presion a diferentes pH's. [SDBS]¢=5 -10°M; 298 K. @), pH 2;
A),pH4.5;m),pH7; ¢),pHO9.
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Figura A4.5. Eliminacion del SDBS mediante fotoxidacion con presencia de
H,0,. pH 7, [SDBS]o = 5-10° M, T 298 K, Lampara de Hg de media presion

(240-400 nm). [H,0,] =0 M, 0); 150-10°M, A); 300-10° M, 0).
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Figura A4.6. Eliminacion del SDBS mediante UV/ K,S,0s en presencia de
atrapadores de radicales. pH 7, [SDBS]y = 5-10° M, T 298 K, Lampara de
Hg de baja presion (254 nm), [K,S,05] = 300-10° M. 0),UV / K;S,05s; X),
UV/ K;,S,05/ AFV (2.5 mg C/L); *), UV / K;S,05/ AFV (5 mg C/L).
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Capitulo 5. Ozonizacidn del dodecilbencensulfonato sédico

1. INTRODUCCION

La gran sensibilidad despertada en las ultimas décadas por la calidad del agua destinada
a consumo humano, es la razén por la que cada vez mds se invierten gran cantidad de
recursos humanos y materiales en el desarrollo de nuevos procesos de tratamiento de
aguas que logren una mayor eficacia en la eliminacion de microcontaminantes
organicos de las mismas. Estos compuestos (pesticidas, herbicidas, micro-toxinas...),
incluso en muy bajas concentraciones, resultan altamente nocivos para la salud humana
y son, en algunas ocasiones, responsables de alterar las propiedades organolépticas del
agua' . En el caso de los microcontaminantes organicos, debido a su elevada capacidad
para ser oxidados, se ha sugerido el uso del ozono como una alternativa depurativa

interesante para su degradacion’ °.

A pesar de la elevada reactividad que presenta el ozono, este proceso se encuentra
limitado por la cinética quimica, asi como por la posible generacion de subproductos de
degradacion de mayor toxicidad que el compuesto de partida’™®. Por este motivo, con
objeto de mejorar la eficacia depurativa del ozono, se estan desarrollando diferentes
procesos de oxidacion avanzada (POA’s). Como se ha comentado en los capitulos
anteriores, estos procesos estdn basados en la generacion de especies radicalarias,
principalmente radicales HO', con una alta reactividad y un gran potencial oxidante’ .
Actualmente, existe una gran cantidad de procesos de oxidacion avanzada desarrollados
(O3/H,0,, O3/UV, UV/H;0,, Fe(H)/UV/HzOz)“'B; de entre todos ellos, merece una
mencion especial el sistema Oj/carbon activado, puesto que la combinacion de la alta
capacidad oxidante del ozono y la elevada capacidad adsortiva del carbon activado, en
un mismo proceso, es una alternativa muy atractiva frente a los sistemas de oxidacion

. 14- 17
avanzada tradicionales .
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El carbon activado puede actuar, ademas, como iniciador/promotor del proceso de
transformacion del ozono en radicales HO', incrementando, asi, la eficacia depurativa de
este sistema. Desde el descubrimiento de la actividad catalitica del carbon activado en el
proceso de transformacién del ozono en radicales HO '*, han sido numerosos los
estudios destinados a mejorar la eficacia depurativa de este sistema (Os/carbon

) : ., 15 -22
activado) con el fin de acelerar su implementacion a escala real .

El uso de estas técnicas de oxidacion quimica, en muchos casos, no es econémicamente
factible; asi, la combinacion de los POA’s con los procesos biologicos puede hacerlos
mas viables y se suelen preferir al final de las redes de distribucion de las aguas.
Breithaupt y col.”> estudiaron la eliminacion de los 4cidos 1,2 naftalén sulfonicos y
comprobaron que se podia reducir hasta un 50% el consumo de ozono utilizando la
combinacion de ozonizacidn y tratamiento bioldgico. En un estudio sobre eliminacion
de pesticidas, se consiguid un consumo total de ozono de 6 mg de O3 por mg de
pesticidas, muy por debajo de los valores encontrados en bibliografia®. Bernal-
Martinez y col.”, utilizando las combinaciéon de ambos procesos, consiguieron un
aumento (83%) en la reduccion de hidrocarburos aromadticos policiclicos (PAHs),
comparado con el uso solo de la biodegradacion. En el estudio llevado a cabo por
Adams y col.?, se puso de manifiesto un aumento de la biodegradabilidad, a pH 7,
durante la ozonizacién de nitrofenoles, decreciendo la demanda quimica de oxigeno
(DQO) hasta un 93%. Otros investigadores como Goi y col.?’ han justificado este
aumento de la biodegradabilidad debido a que se produce la hidroxilaciéon del anillo y la
transformacion de los compuestos aromaticos en alifaticos, por las reacciones de

apertura del anillo aromatico.
Se ha comprobado, ademads, que una alternativa eficaz para la eliminacion de la materia

organica natural (NOM) presente en las aguas, responsable de la formacion de

trihalometanos durante la desinfeccién con cloro, es el método combinado de
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ozonizacion y tratamiento bioldgico™ *. La ozonizacion convierte la materia organica
no biodegradable en carbono organico biodegradable, rompiendo la estructura de NOM
y potenciando la transformacién de compuestos de gran peso molecular en otros de
menor peso, tales como 4cidos carboxilicos. Yavich y col.’ sugieren que, mientras los
procesos convencionales de biofiltracion son capaces de eliminar la fraccion que se
biodegrada mas rapidamente, la materia organica que se degrada mas lentamente puede
permanecer en los efluentes filtrados, causando un recrecimiento bacteriano en los
sistemas de distribucion. Asi, el interés en la secuencia del tratamiento quimico mas
tratamiento bioldgico ha crecido considerablemente, habiendo estudios de este campo

en el tratamiento de aguas procedentes de las fabricas de aceite®”, industrias textiles®,

35-36 37- 41

petroquimicas34 y farmacéuticas , entre otras
De acuerdo con lo expuesto, el objetivo de este capitulo es analizar la eficacia del
carbon activado como catalizador, tanto en su forma granular como en polvo
(GAC/PAC), durante el proceso de ozonizacion del surfactante anidnico
dodecilbencensulfonato sédico (SDBS), considerado como compuesto modelo.
Ademas, se ha estudiado la influencia de los diferentes pardmetros operacionales
(tamafio de particula, dosis y tipo de carbon activado, dosis de ozono, presencia de
atrapadores de radicales) en la eficiencia depurativa de este sistema, comparando la
eficacia del sistema QOs/carbon activado con la de otros sistemas de oxidacion,
comunmente utilizados en el tratamiento de aguas destinadas a consumo humano,
basados en el uso de ozono (Os;, O3/H,0;). Finalmente, se ha evaluado el uso
combinado de ozono y biodegradacion mediante la monitorizacion de tres parametros:
eliminacion del SDBS, mineralizacién de la materia organica disuelta y toxicidad de

los compuestos de degradacion del SDBS.

2. EXPERIMENTAL
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2.1. Materiales

Todos los reactivos empleados (dodecilbencensulfonato sédico (SDBS), trisulfonato
potasico de indigo (indigo), ter-butanol (t-BuOH), &cido fosforico, acido clorhidrico,
hidroxido sodico y peroxido de hidrégeno) presentan calidad reactivo o para anélisis.
Las disoluciones utilizadas fueron preparadas con agua desionizada. La disolucion
madre de O3 se obtuvo burbujeando un flujo de oxigeno gas con Oj a través de agua
desionizada enfriada en un bafo de hielo (Figura 5.1). La concentracién de ozono

resultante fue, aproximadamente, de 0.4 mM (20 mg/L).

Figura 5.1. Montaje experimental para la ozonizacion.
Para llevar a cabo las experiencias de ozonizacién del SDBS en presencia de carbon

activado, se utilizaron los carbones comerciales Sorbo (S), Merck (M) y Witco (W). Las

técnicas y métodos empleados para llevar a cabo la caracterizacion quimica y textural
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de los carbones activados utilizados se encuentran descritas en el Capitulo 2 de esta

Tesis Doctoral.

El carbon activado S fue seleccionado para llevar a cabo este estudio ya que se trata de
un carbon de elevada area superficial, basicidad y alto contenido en cenizas. De acuerdo
con los resultados obtenidos en estudios previos, estas propiedades convierten al carbon
S en un buen iniciador/promotor del proceso de transformacion del ozono en radicales
HO'. Ademas, debido a sus propiedades adsorbentes, se trata de un carbon activado de
amplio uso, a escala real, en la depuracion de aguas potables. Los carbones M y W
fueron utilizados con el fin de estudiar la influencia que ejerce las propiedades quimicas

y texturales de los carbones activados en el proceso de ozonizacion del SDBS.

2.2. Metodologia experimental

El ozono se generd, a partir de oxigeno, mediante un ozonizador OZOKAYV con una
capacidad méaxima de 76 mg/min. El reactor utilizado es de 1 L de volumen y consta de
un dispensador para llevar a cabo la toma de muestras. Con el fin de mantener la
temperatura constante en el reactor durante las experiencias de ozonizacién (298 K), el

reactor fue introducido en un bafio termostatizado.

En cada experimento, el reactor se llena con un 1 L de disoluciéon reguladora de pH 7
con una concentracién de SDBS de 2.87-10° M. Este pH se consigue adicionando la
cantidad adecuada de acido fosforico (50 mM) e hidroxido sodico a la disolucion
acuosa. Posteriormente, se adiciona una alicuota de la disolucion stock de ozono vy,
cuando son utilizados, la dosis adecuada de carbon activado granular (GAC), en polvo
(PAC) o H,O,. A intervalos regulares de tiempo, son retiradas varias muestras del

reactor para evaluar la concentracion de SDBS, la concentracion de ozono disuelto y el
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carbono orgénico disuelto en funcion del tiempo del tratamiento. El ozono residual fue

eliminado mediante el uso de nitrito sodico (1 g/L).

Experiencias similares fueron realizadas usando aguas naturales, suministradas por la
empresa Aguas y Servicios de Motril. Las muestras seleccionadas, provenientes de la
presa de Rules (Motril, Espana), fueron filtradas a través de un filtro de vidrio (0.45

um) y mantenidas a 4 °C hasta su empleo.

Para llevar a cabo el estudio secuencial de los procesos de ozonizacidon y
biodegradacion, se llevaron a cabo las experiencias con una concentracion inicial de
5.7-10° M de SDBS; a diferentes periodos de tiempo, se tomaron muestras y se
interrumpié la ozonizacién mediante la aplicacion de una corriente de N,. A estas
muestras ozonizadas se les agregd 1 mL de una suspension de bacterias, manteniéndose
en agitacion, a 25 °C, durante 3 dias. Entonces, una vez separadas las bacterias por
centrifugacion, las muestras volvieron a ser analizadas para determinar la concentracién

del SDBS, el COT y la toxicidad.

2.3. Métodos analiticos

2.3.1. Determinacion del pH

El pH de las disoluciones fue determinado, a temperatura ambiente, utilizando un pH-
metro CRISON, modelo micropH 2002, que fue calibrado con disoluciones tampén de

referenciade pH 4y 7.

2.3.2. Determinacién de la concentraciéon de ozono
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El ozono disuelto fue analizado empleando el método del indigo (trisulfonato potasico
de indigo)*”. En medio 4cido, el ozono decolora rapidamente al indigo, lo que hace
posible cuantificar su concentracidon al ser ésta proporcional a la disminucion de la
absorbancia. La determinacion de la absorbancia se llevo a cabo midiendo a 600 nm (e=

20.000 M'em™) con un espectrofotémetro Genesys 5.

2.3.3. Determinacioén del dodecilbencensulfonato sodico

La determinacién del SDBS se realizd por cromatografia liquida de alta resolucion
(HPLC) con un equipo WATERS, modelo ALLIANCE 2690. Se emple6 una columna

Nova-Pak C;g (4 um tamafio de poro y 150-3.9 mm de didmetro interno).

Las separaciones se llevaron a cabo en gradiente (1 minuto) desde un eluyente inicial,
con 20% de disolucion de KClO4 (2 g/L) y un 80 % de agua desionizada, hasta una
composicion final con un 80% de acetonitrilo, 4% de disolucion de KCIO4 (2 g/L) y
16% de agua. El flujo utilizado fue de 1 mL/min, y la deteccion se efectué mediante un

detector de fluorescencia WATERS, modelo M-474 (Aexe 225 nm, Aep, 295 nm).

2.3.4. Determinacién del carbono organico total

El carbono organico total (COT) se determind con una unidad Shimadzu 5000a.

2.4. Determinacion de la toxicidad

Las técnicas y métodos empleados para llevar a cabo la medida de la toxicidad del
SDBS y sus subproductos de degradacion se encuentran descritas en detalle en el

Capitulo 3 de esta Tesis Doctoral. La eliminacion del ozono residual se efectud

burbujeando una corriente de N, gas, durante un minuto, a cada muestra.
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3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Ozonizacion del SDBS en presencia de carbon activado granular (GAC)

y en polvo (PAC)

Se ha estudiado el proceso de ozonizacién del SDBS en presencia de carbon activado
analizando la influencia de diferentes variables operacionales como son: 1) tamafio de
particula del carbdn activado, 2) dosis de carbon activado, 3) concentracion de ozono y
4) propiedades quimicas y texturales del carbon activado. A continuacién se exponen

los resultados obtenidos en cada uno de estos apartados.

3.1.1. Influencia de tamafio de particula del carbon activado

Los resultados obtenidos al llevar a cabo la ozonizacion del SDBS en ausencia y
presencia del carbon activado S en forma granular (GAC) y en polvo (PAC), asi como
las cinéticas de adsorcion del SDBS sobre dichas muestras de carbdn, se presentan en

las Figuras 5.2 y 5.3.

En la Figura 5.2 se puede observar la baja reactividad del SDBS frente al ozono, y como
la presencia de carbon activado, especialmente PAC, acelera, notablemente, la
velocidad de eliminacion del SDBS del medio. En la Figura 5.3 se observa que la
adicion de carbon activado, especialmente si este se encuentra en polvo, incrementa la
velocidad con que se consume el ozono en la disolucidon. Para explicar correctamente
los resultados presentados en la Figura 5.2 es necesario analizar, previamente, la

cinética de todas las reacciones involucradas en este sistema (Reacciones 1-6). Excepto
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en el caso de la reacciones 1 y 4, las constantes de velocidad de las reacciones han sido

determinadas a partir de los datos de las Figuras 5.2, 5.3, A5.1, A5.2 y A5.3.
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Figura 5.2. Eliminaciéon del SDBS mediante los distintos sistemas
estudiados. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, [03] = 2:10° M,

[Carbon activado S] = 100 mg/L. (x), Os; (O), Os/GAC; (O), Os/PAC;
(m), PAC; (o), GAC.
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Figura 5.3. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en los
distintos sistemas estudiados. pH 7, [SDBS], = 2.87-107 M, T 298 K,
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[03] = 2:10° M, [Carbén activado S] = 100 mg/L. (x), O3; (0), Os/GAC;

(0), O3/PAC.

O3 + SDBS ———— SDBSuq k=3.68M's! ¥ (1)

(o} GAC , GACo+ HO k=2.3-107s" )

0, PAC _ , PAC, +HO k=72107¢" 3)

HO + SDBS ——— SDBScyd k=1.1610"M"s" ¥ 4)
GAC

SDBS —+ SDBS,s k=0s" (5)
PAC .

SDBS > SDBS. k=7.13-10"s (6)

La adsorcion del SDBS sobre el GAC es, practicamente, nula después de los primeros
60 minutos de contacto, mientras que, sin embargo, la cinética de adsorciéon del SDBS
sobre el PAC es muy rapida (Figura 5.2), eliminandose un 42.4 % de este contaminante
a los 5 minutos de contacto. La mayor velocidad de adsorciéon de contaminantes
organicos por parte del PAC frente al GAC es ampliamente conocida, y se debe,
principalmente, a una reduccion de los fendmenos difusionales del SDBS en la
superficie del carbon activado y a una mayor homogenizacion del sistema, que favorece

el contacto entre el SDBS y la superficie del carbon activado.

Las constantes de velocidad de reaccion presentadas indican que la reaccion del SDBS
con el ozono es muy lenta (Reaccion 1), pero que su afinidad hacia los radicales HO es
muy elevada (Reaccion 4). Por lo tanto, de acuerdo con estas reacciones, el incremento
en la velocidad de eliminacion del SDBS producido en presencia de GAC se debe,
exclusivamente, a la generacion de radicales HO debido a la interaccion Oj-carbon
activado (Reaccion 2), contribucidon catalitica al proceso global. Asi, conocida la
cantidad de SDBS eliminado del sistema durante los procesos que emplean

exclusivamente ozono o carbon activado, procesos de ozonizacién y adsorcidon por
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separado, se puede estimar, de forma aproximada, la cantidad de SDBS que ha sido
eliminada gracias a la generacion de radicales HO en el sistema debido,
exclusivamente, a la presencia del carbon activado durante el proceso de ozonizacién
del SDBS, lo que se denominara contribucion catalitica del carbon activado. De este
modo, tras aplicar una reduccion del 15% a la contribucion adsortiva debido a la pérdida
de la capacidad de adsorcion del carbon al ser ozonizado (Ver Figura A5.4 del
Apéndice), se determind que en el sistema O3/GAC se produjo la oxidacion de 0.15-107
moles del mismo, a los 5 minutos de tratamiento, debido Uinicamente a la contribucion

catalitica.

Al observar la Figura 5.2, se puede detectar que, aunque en el sistema O3/PAC existe
una gran contribucion del proceso adsortivo (Reaccion 6) al proceso global de
eliminacion del SDBS, sin embargo, la contribucion catalitica determinada a los
primeros 5 minutos de tratamiento fue de 0.54-10” moles de SDBS, una cantidad muy
superior a la obtenida para el sistema O3;/GAC. Estos resultados indican una mayor
eficacia por parte del carbon activado en polvo para acelerar el proceso de

transformacion del ozono en radicales HO'.

La actividad catalitica del carbon activado (GAC y PAC), durante el proceso de
ozonizacion, fue cuantificada, también, determinando el incremento en la velocidad de
eliminacion de SDBS debido a la presencia de carbon activado en el sistema. Asi, la
velocidad de eliminacion del SDBS en presencia de carbon activado, denominada como
velocidad global del proceso (-rita1), puede definirse como la suma de la contribucion
debida a la adsorcidon (-ragsorb), calculada en ausencia de ozono, el valor de la
contribucion por reaccion homogénea con el ozono disuelto (-rhomo), calculada en
ausencia de carbon activado, y la contribucion heterogénea (-Thetero), debida,
exclusivamente, a la capacidad del carbon activado para provocar la generacion de

radicales HO' en el sistema (Ecuacion I):
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dC, dC, dC,

)= (T ) N (T )= —— | M M @

( total) ( adsorb ) ( homo) ( hetero) ( dt jadsorb ( dt jhomo [ dt e

Asi, segun la ecuacion I, la velocidad de degradacion del SDBS debido a la componente
de reaccion heterogénea (—Ihetero) puede calcularse como la diferencia entre la velocidad
total (—I) ¥ las contribuciones de la componente homogénea (—Ihomo) ¥ €l proceso de

adsorcion (—Tagsorb) (Ecuacion I).

La contribucion debida a la reaccion heterogénea puede representarse matematicamente

mediante la Ecuaciéon 11 :

dC
(_ I‘hctcro) = (_ dth = khctcro CMC03 (II)
hetero

donde, ketero representa la constante de reaccion heterogénea cuando el carbon activado
(PAC o GAC) produce la transformacién del ozono en radicales HO, Co; y Cum
representan las concentraciones, durante el proceso de ozonizacion, de ozono y SDBS,
respectivamente. El valor de kpewero S€ puede determinar a partir de la ecuacion II. En el
sistema estudiado la concentracion de ozono no es constante, por ello, para poder
aplicar la ecuacion II, se ha integrado la variacion de la concentracion de ozono en
funcién del tiempo. De esta forma, los valores obtenidos para kpeger, fueron 11 y 416
M's™ para GAC y PAC, respectivamente. Estos resultados indican que la capacidad del
PAC para potenciar el proceso de transformacion del ozono en radicales HO es muy
superior a la capacidad que presenta el GAC. Este hecho fue corroborado al llevar a
cabo la determinacion de la constante cinética de descomposicion del ozono mediante
un modelo cinético de primer orden (kD)44. Asi, el valor de kp obtenido para el sistema

03/PAC (kp = 7.2:107 s™) fue 3 veces superior al valor determinado para el sistema
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03/GAC (kp = 2.3-107 s7), tal y como se observa en la Figura 5.3 por el aumento del
consumo de ozono en estos sistemas. La eliminacion de los problemas difusionales del
ozono en la superficie del carbon activado, facilitando el acceso del mismo a los sitios
activos superficiales, asi como, una mayor homogenizacion del sistema, favoreciendo,
de esta forma, el contacto entre el ozono disuelto y la superficie del carbon activado,
podrian ser las causas principales de la mayor eficiencia del PAC en el proceso de

transformacion del ozono en radicales HO'.

De los resultados presentados en la Figura 5.2 se puede deducir, también, que debido a
la mayor velocidad de transformaciéon del ozono en radicales HO, el ozono ([O;] =
2:10”° M) presente en el sistema O3/PAC es rapidamente consumido (Figura 5.3), por lo
que, a elevados tiempos de tratamiento (superiores a 10 min), debido a la ausencia de
ozono en el reactor, la contribucion catalitica al proceso global de eliminacién del
SDBS en el sistema O3/PAC es nula (Figura 5.2), mientras que, sin embargo, debido a
un mayor tiempo de contacto, la contribucion adsortiva al proceso global de eliminacién

del SDBS se ve ligeramente incrementada.

3.1.2. Influencia de la dosis de carbo6n activado adicionada al sistema

La determinacion de la dosis minima de PAC necesaria para iniciar y/o promover la
transformacion del ozono disuelto en radicales HO' es un parametro determinante en la
aplicacion de este sistema de tratamiento (O3/PAC) a escala real. Los resultados
obtenidos al llevar a cabo la ozonizacion del SDBS en presencia de dosis crecientes de
PAC, asi como las correspondientes cinéticas de adsorcion, se presentan en la Figura

5.4. Los resultados del consumo de ozono se han incluido en la Figura A5.5.

La Figura 5.4 muestra que la eliminacion de SDBS se incrementa, progresivamente, con

la cantidad de PAC adicionada al sistema, lo que es debido a: i) una mayor velocidad de
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adsorcion, y i1) un incremento en la extension del proceso de transformacion de ozono
en radicales HO'. De los resultados mostrados en la Figura 5.4, es posible detectar que
la velocidad de adsorcion del SDBS sobre el PAC aumenta con la dosis afiadida al
sistema, desde 0 s para 2.5 mg/L hasta 7.1-10* s™ para 100 mg/L. Este hecho indica
que la contribucién del proceso adsortivo al proceso global de eliminacion del SDBS se
incrementa, especialmente en los primeros minutos del proceso, al aumentar la dosis de
PAC. Ademas, es interesante destacar que, para elevadas dosis de PAC afiadidas (100
mg/L), la contribucion de la adsorcion a la eliminacion global del SDBS aumenta a
tiempos mayores de 10 minutos, una vez que el ozono ha sido consumido por completo.
De forma similar a lo realizado en el apartado anterior, se ha llevado a cabo la
determinacion de la contribucion catalitica para cada dosis de PAC estudiada. Asi, los
resultados muestran que se produce un aumento de la contribucion catalitica al aumentar

la cantidad de carbon activado adicionado al reactor (Figura 5.5).
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Figura 5.4. Influencia de la dosis de carbon activado (S) en polvo en la
velocidad de eliminacion del SDBS. pH 7, [SDBS] = 2.87-10° M, T 298

K, [03] = 2:10° M. (x), Sin PAC; (A), 2.5 mg/L; (o), 10 mg/L; (¢), 25
mg/L; (o), 100 mg/L. Los simbolos rellenos son los resultados de la
cinética de adsorcion del SDBS sobre el PAC.
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Es importante indicar que: 1) para dosis inferiores a 2.5 mg/L no se ha observado una
contribucion apreciable del carbon activado al proceso de descomposicion del ozono
para generar radicales hidroxilo, y ii) la aparente disminucion de la contribucion
catalitica para dosis de 100 mg/L se debe al rapido consumo del ozono que tiene lugar
en este sistema. Estos resultados parecen demostrar que existe una relacion O;/PAC
ideal en este sistema de tratamiento, por encima de la cual la adicion de carbon reduce,
en gran medida, la eficiencia del proceso de oxidacion, lo que resulta inadecuado desde

un punto de vista econdémico y depurativo.
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Figura 5.5. Influencia de la dosis de PAC en la contribucion catalitica
del carbon activado en la ozonizacion del SDBS. pH 7, [SDBS]y =
2.87-10°M, T 298 K, [03] =2-10" M.

Los resultados obtenidos al calcular la constante de descomposicion de ozono kp
observada se han representado frente a la cantidad de PAC adicionada al sistema
(Figura 5.6). Como se puede observar, un incremento en la dosis de PAC produce un
aumento en el valor de kp, pero la relacion detectada no es lineal (Figura 5.6). Estos
resultados indican que la relacion [O3]/[PAC] ejerce un papel decisivo en el proceso de

transformacion del ozono en radicales HO'.
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Los resultados presentados en las Figuras 5.4-5.6 muestran que la dosis de PAC,
comunmente utilizada con fines depurativos en los procesos de tratamientos de aguas
destinadas a consumo humano (1-100 mg/L)*™* puede actuar como
iniciador/promotor del proceso de transformaciéon del ozono en radicales HO,
favoreciendo, por lo tanto, la degradacidon de contaminantes de baja reactividad frente al

ozono y reduciendo el coste del tratamiento depurativo.
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Figura 5.6. Relacion entre la constante de descomposicion del ozono
(kp) y la concentracion de carbon activado S en polvo presente en el
sistema. pH 7, [SDBS]o =2.87- 10° M, T 298 K, [03] =2:10" M.

3.1.3. Influencia de la concentracién de ozono

La concentracion del ozono disuelto en el sistema es una de las variables de mayor
interés al estudiar los POA’s. Ademas del evidente perjuicio econémico que supondria
una generacion excesiva de ozono, un incremento significativo de la dosis de ozono
podria aumentar su reactividad con determinados microcontaminantes presentes en las
aguas, de forma que tenga lugar la formacion de subproductos de oxidacion no
deseados. Por todo esto, la determinacion de la dosis adecuada de ozono es un aspecto

basico para la correcta aplicacion de este novedoso sistema de tratamiento de aguas. En
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la Figura 5.7 se presenta la influencia de la concentracion de ozono presente en los
sistemas O3 y O3/PAC en la velocidad de eliminacion del SDBS. Los resultados del

consumo de ozono se han incluido en la Figura A5.6 del Apéndice.
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Figura 5.7. Influencia de la dosis de ozono en la eliminacion de SDBS
en los sistemas O3 y O3/PAC. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, [PAC] = 25

mg/L (Sorbo), T 298 K. (0), [03] =2-10" M; (¢), [03] = 4-10° M; (D),

[03] = 6:10° M ; (), PAC, [O3] = 2:10° M; (#), PAC, [O3] = 4-10” M;
(m), PAC, [03] = 6-10° M.

En la Figura 5.7 se puede observar que, en ambos sistemas, al aumentar la dosis de
ozono suministrado, la velocidad de eliminacion del SDBS se incrementa
considerablemente. Ademas, en el caso de Os/PAC, la contribuciéon -catalitica
(degradacion del SDBS debida exclusivamente a la generacion de radicales HO en la
interaccion O3-PAC) para cada dosis de Os estudiada se mantiene, practicamente,
constante al aumentar la dosis de Os adicionada. Los valores obtenidos son 8.0, 6.8 y
7.8 uM , para 2-10°, 4-10” y 6:10° M de ozono, respectivamente. Estos resultados
confirman lo expuesto anteriormente en sentido de que existe una relacion Os/PAC

idonea; en nuestro sistema esta relacion es 0.8 mmol O3/g de carbon activado.
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En la Tabla 5.1 se exponen los valores de las constantes de descomposicion del ozono
(kp) de los sistemas O3 y O3/PAC para las distintas concentraciones de ozono
estudiadas. Asi, se puede observar que, independientemente de la concentracién de
ozono considerada, el valor de kp es superior al adicionar PAC al sistema. Este hecho
justifica los resultados presentados en la Figura 5.7. Ademas, es interesante destacar que
a elevadas concentraciones de O3, especialmente en el caso del sistema basado en el uso
exclusivo de O3, un incremento en el valor de kp no se ve reflejado en un incremento
proporcional en la velocidad de oxidacion del SDBS (Figura 5.7). Este hecho es debido
al consumo de Oj en la reaccion directa con los radicales HO" generados (Reaccion 7).
Esta reaccion presenta una cinética muy rapida (k = 2:10° M's™) ¥/, consumiéndose

una gran cantidad de radicales HO'.

HO + Os » HO, + O, (7)

Tabla 5.1. Constantes de descomposicion del ozono (kp).

[04] ko 10% (s™)

110° (M) Sistema Og Sistema O3/PAC
2 1.3 4.4
4 2.3 53
6 53 7.9

Ademas de utilizarse como agente oxidante en procesos de tratamiento de aguas, el
ozono es utilizado, frecuentemente, para la desinfeccion. Un parametro que permite
cuantificar la capacidad desinfectante de estos sistemas es su exposicion al ozono. En la
Figura 5.8 se muestran los valores de la exposiciéon de ozono al sistema para las
diferentes concentraciones estudiadas. De acuerdo con los resultados, se puede indicar

que la presencia de 25 mg/L de PAC en el sistema disminuye, notablemente, la
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exposicion de las aguas al ozono, reduciendo, de esta forma, su eficacia desinfectante.
Este hecho es debido a un incremento en la velocidad de transformacion del ozono en
radicales HO como se discuti¢o anteriormente. Ademas, en la Figura 5.8 se puede
observar que al aumentar la concentracion de ozono disuelto, la exposicion de las aguas

al mismo aumenta.
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Figura 5.8. Influencia de la dosis de ozono en la exposicion de ozono a
las aguas. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, [PAC] = 25 mg/L (S), T 298 K.

(0), [03] = 2107 M; (©), [05] = 4 -10° M; (D), [O3] = 6:10° M ; (e),

PAC, [0;] = 2:10° M; (), PAC, [0;] = 4-10° M; (m), PAC, [0;] =
6-10° M.

3.1.4. Influencia de las propiedades quimicas y texturales del carbén activado

Ademas de sus parametros texturales, la quimica superficial del carbon activado, es un
aspecto muy importante a tener en cuenta en su comportamiento como catalizador
durante el proceso de descomposicion del ozono. Para estudiar la influencia de las
caracteristicas del carbon activado en nuestro sistema, se han usado tres carbones
activados comerciales. Previo a su uso en los procesos de ozonizacion, estos carbones

fueron caracterizados desde el punto de vista textural y quimico de acuerdo con el
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método indicado en el apartado 2.1. Algunas de sus caracteristicas se recogen en la
Tabla (5.2). Se observa que el carbén W presenta una porosidad menos desarrollada que
los carbones M y S, con un area superficial mas pequefia (808 m*/g). El contenido en
cenizas de este carbon W, también, es inferior al de los otros dos; ademas, presenta el
pHp.c mas bajo (6.8). Se realizaron experiencias de ozonizacion con los tres carbones
activados, los valores de las constantes de descomposicion del ozono y la eliminacion
de SBDS en funciéon del tiempo se muestran en la Tabla 5.3 y la Figura 59. La
adsorcion del SDBS en los carbones activados se ha representado en la Figura 5.10; con
estos resultados se han calculado los valores de la contribucion catalitica y Kneterogénca
(Tabla 5.4). Los resultados del consumo de ozono se han incluido en la Figura A5.7 del

Apéndice.

Tabla 5.2. Caracterizacion quimica y textural de los carbones activados.

Grupos Grupos

Carbon ) i) emie) @mi (6 P bealy) (e
S 1225 46.9 0.044 0.481 6.07 12.1 271 1285
M 1301 41.9 0.101 0.284 53 7.7 234 444
W 808 12.75  0.040 0.050 0.3 6.8 183 253

Tabla 5.3. Constantes de descomposicion del ozono (kp).

ko -10% (s
Carbon Sistema
0JGAC Sistema Os/PAC
S 2.3 7.2
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Figura 5.9. Eliminacién del SDBS por el sistema Os;/PAC usando los
tres carbones activados. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K, [Os] =

2:10° M., [PAC]=1
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Figura 5.10. Cinéticas de adsorcion del SDBS sobre los tres carbones
activados. pH 7, [SDBS]y = 2.87:10° M, T 298 K, [PAC]=100 mg/L.

(0), W; (2), M; (©), S.
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Se ha determinado la contribucion catalitica a la eliminacion de SDBS en los
sistemas O3;/PAC para los tres carbones y la correspondiente constante de

velocidad de reaccion heterogénea. Los valores obtenidos se exponen en la

Tabla 5.4.

Tabla 5.4. Contribucién catalitica a la eliminacion de
SDBS (tras 1 minuto de tratamiento) y constante de
velocidad de la reaccion heterogénea.

Carbén Cont. Catalitica Khetero
:10° (moles) (M5
S 1.43 416
M 0.92 351
wW 0.29 7

En primer lugar, se observa que todos los carbones incrementan la velocidad de
eliminacion del SDBS respecto al sistema que emplea tnicamente ozono (Figura 5.9).
Como se ha indicado en los apartados anteriores, este aumento se debe a: i) la
generacion de radicales hidroxilo en disolucion, y ii) adsorcion del SDBS sobre el
carbon activado. Si se observa la Figura 5.9, es importante destacar que el carbon S es el
mas efectivo en la eliminacion de SDBS, sobre todo al comienzo del proceso, etapa en

. ., . - .1 48,49
la que tiene lugar una mayor generacion de radicales hidroxilo™ ™.

Si se compara el comportamiento de los carbones activado (Figura 5.9) con sus
caracteristicas (Tabla 5.2), se observa que el carbon mas eficiente es el que presenta
mayor: 1) volumen de macroporos (V3), i1) basicidad, y iii) contenido en cenizas. Estos
resultados son similares a los obtenidos en trabajos previos. Asi, una macroporosidad

desarrollada en el carbon facilita el acceso del ozono a los centros activos de su
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superficie y, con ello, se potencia la interaccion Osz-carbon activado. Con relacion a al
efecto de la basicidad del carbon en la eliminacion del SDBS, en la Figura 5.11 se
representa la variacion de la constante de descomposicion del ozono en funcion del pH
del punto cero de carga del carbon, y en la Figura 5.12, la contribucion catalitica del

carbon activado en funcién de la concentracion de grupos basicos.
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Figura 5.11. Influencia del pH,,. del carbon activado en la constante de
descomposicién del ozono. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, [O3]

=2-10" M, [Carbén activado]=100 mg/L. (®), GAC; (m), PAC.
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Figura 5.12. Influencia del contenido en grupos basicos del carbon
activado en su contribucion catalitica. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T
298 K, [03] =210 M, [Carbén activado]=100 mg/L.

En ambas figuras que observa que el rendimiento del proceso de ozonizacidon se
encuentra favorecido por la basicidad del carbon. La basicidad de los carbones
activados se debe, fundamentalmente, al sistema de electrones m de los planos
grafénicos del carbéon *° y a la presencia de grupos superficiales bésicos del tipo pirona

y cromeno; como se ha puesto de manifiesto en anteriores publicaciones'”'*

, estas
caracteristicas del carbon pueden potenciar la generacion de radicales HO' en el sistema
de ozonizacion. Asi, el sistema de electrones © interacciona con el agua, de acuerdo con
la reaccion 8, generando iones hidréxido que favorecen la descomposicion del ozono en
radicales HO (reacciones 9 y 10). La eficiencia de los grupos cromeno y pirona en la
descomposicion del ozono para generar radicales hidroxilo se ha puesto de manifiesto,

17,19

también, en trabajos previos . El mecanismo a través del cual participan estos grupos

en el proceso de ozonizacién viene indicado en las reacciones 28 y 29 de la

Introduccion.
-Cn+2 H,O » -Cn-H;0"+HO (8)
O3 + HO » HO, + 0, k=70 M"'st ¥ 9)
O;+ HOy » HO+0,"+0, k=2810°M"'s" (10

Por ultimo, otro parametro directamente relacionado con la actividad del carbon
activado en el proceso de ozonizacion es el contenido en cenizas del mismo. En la
Figura 5.13 se presenta la variacion de la constante de descomposicion del ozono en
funcién del contenido en cenizas del carbén, y el Figura 5.14, su relacion con la
constante de velocidad de la reaccion heterogénea. Es estas figuras se observa una
estrecha relacion entre ambos parametros, poniendo de manifiesto una cierta relacion

entre el comportamiento del carbon y su contenido en cenizas. Este aspecto ha sido
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estudiado, en profundidad, por Rivera y Sadnchez-Polo, observando que la mayor parte
de los metales que han demostrado cierta capacidad catalitica en procesos de
ozonizacidon forman parte de la materia mineral de los carbones activados; de modo que,
al desmineralizar los carbones, éstos pierden parte de su actividad en el proceso de

ozonizacion.

8 -
e
..m
6 -
a .-
A2
S 44
of
< .
D @i o -
0 . . : '
0 2 4 6 8

% cenizas

Figura 5.13. Influencia del contenido en materia mineral del carbon
activado en la constante de descomposicion del ozono. pH 7, [SDBS], =
2.87-10° M, T 298 K, [Os] = 2:10° M., [Carbén activado]=100 mg/L.

(@), GAC; (m), PAC.
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Figura 5.14. Influencia del contenido en cenizas del carbon activado en
la constante de reaccion heterogénea. pH 7, [SDBS] = 2.87-10° M, T
298 K, [03] = 2:10° M, [Carbén activado]=100 mg/L.

El estudio de la influencia de los grupos superficiales del carbon activado durante el
proceso de descomposicion del ozono se ha completado analizando la transformacion
quimica que sufre la superficie del carbon activado durante la ozonizacion. Tras 10
minutos de tratamiento, el pH del punto cero de carga del carbon activado S (12.1)
disminuy6 hasta 11.4 y 9.3 para las muestras de GAC y PAC respectivamente; lo que
demuestra una reduccion de la basicidad de estas muestras, mas acentuada en el PAC.
De forma paralela, el andlisis elemental muestra que se ha producido un aumento en el
contenido de oxigeno de las mismas, desde un 9.8 % del carbon activado original hasta
12.1 % y 13.8 % para GAC y PAC ozonizados. En la Figura 5.15 se han comparado las
concentraciones de grupos superficiales del PAC antes y después del proceso de
ozonizacion, determinados mediante el método de BoethI; esta figura corrobora el

incremento en la acidez superficial de los carbones con la ozonizacion.

1.4 - 0 PAC PAC ozonizado
1.2 4+—
1 -
(@)
<
O 0.84—
2
5
1= 06 T
0.4 4+—
0.2 +—

Grupos Grupos Grupos Grupos
basicos carboxilicos lactonicos fendlicos

Figura 5.15. Influencia de la ozonizacion (10 minutos) sobre la quimica
superficial del carbon S (PAC). pH 7, T 298 K, [03] = 2-10° M, [Carbén
activado] = 100 mg/L.
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Asi, durante la ozonizacioén tiene lugar una disminucion de la cantidad de grupos
superficiales responsables de la basicidad del carbdn activado, mientras que aumenta la
cantidad de grupos carboxilicos y fenolicos presentes. Todas estas modificaciones
quimicas sufridas por el carbon activado explican su gran actividad en la

descomposicion del ozono y, en consecuencia, en la degradacion del SDBS.

El hecho de que el carbon activado no permanezca inalterable durante el proceso de
ozonizacion del SDBS, sino que, por el contrario, sufra importantes transformaciones
quimicas superficiales, indica que los carbones activados no actuian como verdaderos
catalizadores del proceso de ozonizacion del SDBS; de este modo, el papel de éstos

seria de iniciadores o promotores de dicho proceso.

3.2. Comparacion del sistema Oz/PAC con los sistemas de ozonizacion
tradicionales (O3, O3/H,0,)

La eficacia del sistema O3;/PAC fue comparada con la de los sistemas de oxidacion
comunmente utilizados en la depuracion de aguas para su potabilizacion (Os y
03/H,0;). Las dosis de O3, H,O;, y carbon S (PAC) usadas para llevar a cabo estas
experiencias fueron las cominmente utilizadas en las plantas de tratamiento de agua
potable ([O3;] = Img/L, [H,0,] = 0.34 mg/L, y PAC = 100 mg/L). Los resultados
obtenidos se presentan en la Figura 5.16. Los resultados del consumo de ozono se han

incluido en la Figura AS5.8.

En esta Figura se puede observar que el sistema basado en el uso de O3/PAC es el
sistema con mayor efectividad en la eliminacion del SDBS del medio. Asi, en los
primeros 10 minutos de tratamiento, el porcentaje de SDBS eliminado es de un 18.6 y

30.2 % para los sistemas basados en el uso de O3 y O3/H,0,, respectivamente; mientras
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que, en el sistema basado en el uso de O3/PAC, el 68.8 % del SDBS presente en el

medio se ha eliminado para el mismo tiempo de tratamiento.

[SDBS] - 10° (mol/L)
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Figura 5.16. Comparacion de los diferentes procesos de oxidacion en la
eliminacion del SDBS. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, [O5] =

2:10° M, [H,0:] = 1:10° M, [PAC] = 100 mg/L (Sorbo). (x), Os; (1),
03/H,0,; (O), O3/PAC.

Al determinar los valores de la constante de descomposicioén del ozono (kp) para cada

uno de los sistemas estudiados, se observa que el valor de la constante obtenida para el

sistema O3/PAC (kp = 7.2:107 s™) es superior al de los sistemas basados en el uso Os

(kp = 1.3-10° s']) o O3/H,0O; (kp = 2.5-10° s'l). Estos resultados indican una mayor

efectividad por parte del sistema O3/PAC en la transformacion del ozono en radicales

HO'. Por lo tanto, de acuerdo con los resultados presentados en la Figura 5.16, y los

valores de las constantes de descomposicion del ozono, se puede concluir indicando que

la mayor efectividad del sistema O3/PAC en la eliminaciéon del SDBS del medio es

debida a: 1) la gran capacidad de adsorcion por parte del PAC, como ya se comentd en

el apartado 3.1, y ii) una mayor extension del proceso de transformacion del ozono en

radicales HO'.
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Debido a la baja selectividad de los radicales HO', un parametro muy importante que
afecta a la eficacia de los sistemas de oxidacion avanzada en la eliminacion de
contaminantes organicos es la presencia de especies que actuen como atrapadores de
radicales en el sistema. Asi, en las aguas destinadas a consumo humano, el principal
agente atrapador de radicales es el anion HCO; (koy = 8.5-10° M'sh)™. La
concentracion de este anion en las aguas superficiales suele oscilar entre 50 y 300 mg/L
> En la Figura 5.17 se muestran los resultados obtenidos al llevar a cabo la
ozonizacion del SDBS con los diferentes sistemas estudiados (O3, O3/H,O, y O3/PAC)
en presencia del ion HCO; (J[HCO;5] = 300 mg/L). Los resultados del consumo de

ozono se han incluido en la Figura A5.9 del Apéndice.
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Figura 5.17. Comparacion de los diferentes procesos de oxidacion en la
eliminacion del SDBS en presencia de atrapadores de radicales. pH 7,
[SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K, [03] = 2:10° M, [HCO5] = 5-10° M,

[H,0,] = 1-10° M, [PAC] = 100 mg/L. ( *), Os; (A), Oy/H,0,; (m),
03/PAC.

Al comparar los resultados presentados en la Figura 5.16 con los de la Figura 5.17 se
puede observar que, independientemente del sistema considerado, la presencia de los
aniones HCO;3; en el medio reduce la velocidad de eliminacion del SDBS. Estos

resultados confirman que la presencia de PAC durante el proceso de ozonizacion del
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SDBS inicia y/o promueve el proceso de transformacion del ozono en radicales HO'.
Ademas, se puede deducir que la presencia de atrapadores de radicales en el sistema
afecta en menor medida al sistema Os/PAC que al sistema O3/H,0,. Con el fin de
determinar la causa de estos resultados, se llevd a cabo la determinaciéon de la
concentracion de iones HCOs™ a los 60 minutos de tratamiento para cada uno de los
sistemas estudiados, observdndose que para el sistema O3;/PAC se producia una
reduccion de la concentracion de HCO;™ de un 40 %, mientras que para el resto de
sistemas considerados en este estudio (O3, O3/H,0,) la concentracion de HCO;3™ se
mantuvo constante durante todo el proceso de ozonizacidon. La adsorcion de estos iones
sobre la superficie del carbon activado, asi como su neutralizacion por parte de los
grupos acidos superficiales del PAC, podrian justificar la reduccion en la concentracion
de HCOj; observada durante el proceso de ozonizacion. De hecho, el anion HCO;™ es
utilizado para la determinacion por neutralizacion de los grupos acidos presentes en la
superficie del carbon activado. Estos resultados podrian justificar, en parte, la menor
influencia de la presencia de iones HCOs3™ en el proceso de eliminaciéon del SDBS
mediante el sistema O3/PAC; lo que supone otra gran ventaja de este sistema, sobre todo

con vista a su uso en el tratamiento de aguas superficiales.

Un pardmetro muy importante para determinar la eficacia depurativa de un sistema de
tratamiento es su capacidad para eliminar carbono organico disuelto (COT). En la
Figura 5.18 se muestra la evolucion de la concentracion de COT en funcion del tiempo

de tratamiento para cada uno de los sistemas estudiados (O3, O3/H,O, y O3/PAC).

Los resultados obtenidos indican que los sistemas Oz y O3;/H,O, no reducen la
concentracion de materia organica disuelta, indicando que estos sistemas no tienen el
potencial oxidante suficiente para provocar la transformaciéon de la misma en CO,. Sin
embargo, en el caso del sistema basado en el uso conjunto de O3/PAC se puede observar

que, a los 30 minutos de tratamiento, la concentracion de COT se ha reducido en un
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50%. Este hecho es debido, de acuerdo con los resultados presentados en la Figura 5.18,
principalmente, a la adsorcion de la materia organica disuelta sobre la superficie del

carbon activado.
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Figura 5.18. Variacion del COT, en funcion del tiempo de tratamiento,
para los distintos sistemas de tratamiento. [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298

K, [03] = 2:10° M, [H,0,] = 1-10° M, [PAC] = 100 mg/L (S). (x), O3;
(A), Os/H20,; (O), O3/PAC. (B), adsorcion en PAC.

Finalmente, se ha estudiado la evolucion de la toxicidad de los subproductos de
degradacion del SDBS. En la Figura 5.19 se muestran los resultados, expresados en %
de inhibicion de bacteria a los 15 minutos de incubacion, obtenidos para los distintos
sistemas de tratamiento O3, O3/H,0, y O3/PAC. Asi, se puede observar que, aunque la
toxicidad tanto del SDBS como de los subproductos de degradacion es muy baja,
durante el proceso del tratamiento, independientemente el sistema considerado, existe
una tendencia a disminuir la toxicidad del mismo. Aunque los niveles de toxicidad son
bajos, es interesante destacar que el sistema O3/PAC resultdé mas eficaz que el resto; este
notable rendimiento es debido, principalmente, a la capacidad adsorbente del carbon

activado.
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Estos resultados (Figuras 5.18 y 5.19), junto con los presentados en las Figuras 5.16 y
5.17 para los distintos sistemas de ozonizacion, indican que en sistema O3/PAC: 1) el
carbon activado desempefia un papel iniciador/promotor en el proceso de ozonizacion,
favoreciendo la transformacion del ozono disuelto en radicales HO y, por lo tanto,
potenciando la degradacion del SDBS, ii) la presencia de inhibidores de radicales en el
medio no afecta, considerablemente, su eficacia depurativa, iii) el carbon activado en
polvo actua, ademas, como adsorbente, retirando materia organica de las aguas, y iv) la
toxicidad de los subproductos de degradacion generados es inferior a la del SDBS

inicial.
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Figura 5.19. Evolucion de la toxicidad del SDBS y los subproductos
generados durante su ozonizaciéon en los distintos sistemas de
tratamiento. [SDBS]y = 2.87-107° M, T 298 K, pH 7, [O;] = 2-107 M,

[H,O,] = 1-10° M, [PAC] = 100 mg/L (S). (x),(—), O3; (A),(— ),
O3/H202; (D),(————), O3/PAC.

3.3. Aplicacion del sistema Os/PAC en la eliminacion del SDBS presente en

aguas superficiales destinadas a consumo humano
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Con el fin de determinar la aplicabilidad del sistema Os/PAC en la depuracion de aguas
destinadas a consumo humano, se llevaron a cabo experiencias de ozonizacién del
SDBS en presencia de aguas procedentes de la presa de Rules (Granada, Espafia). Estas
aguas se caracterizan por presentar una baja concentraciéon de materia organica disuelta
(1 mg/L) y una baja alcalinidad de (2 meq/L). En la Figura 5.20 se representa la
evolucion de la concentracion de SDBS en funcion del tiempo de tratamiento para cada
uno de los sistemas estudiados (O3, O3/H,0, y O3/PAC); el correspondiente consumo de

ozono se muestra en la Figura A5.10.

[SDBS] -10° (mol/L)

0 50 100 150 200
t(s)

Figura 5.20 Ozonizacion de SDBS en aguas provenientes de la presa de
Rules, Granada. pH 7, [SDBS], = 2.87-10° M, T 298 K, [03] =2-10° M,

[H,0,] = 1-10° M, [PAC] = 100 mg/L (S). (x), Os; (A), Oy/H,0»; (O),
03/PAC.

Los resultados mostrados en la Figura 5.20 indican que la presencia de PAC o H;0,
durante el proceso de ozonizacion del SDBS en aguas reales incrementa la velocidad de
eliminacion del mismo, aunque en menor extension que en el caso de agua ultrapura
(Figura 5.16). Si se comparan los resultados presentados en ambas figuras, se observa
que en las aguas superficiales se potencia la velocidad y el rendimiento de la

eliminacion de SDBS para los sistemas O3 y O3/H,O,; sin embargo, para el sistema
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03/PAC, estos parametros no se ven afectados. Este hecho se debe, fundamentalmente,
a que la materia organica natural (NOM), presente en esta aguas, actlla como agente
promotor y/o iniciador del proceso de transformacion del ozono en radicales HO *’. Sin
embargo, debido a la gran variedad de compuestos presentes en la materia orgénica
natural disuelta®®, es muy dificil identificar el papel de cada uno de ellos en este proceso
y las reacciones implicadas en el mismo. Este aspecto serd abordado en mayor

profundidad en el Capitulo 6 de esta Tesis Doctoral.

3.4. Tratamiento del SDBS con ozono y posterior biodegradacion con

microorganismos

Como se comento en la introduccion de este Capitulo, la combinacion de ozonizacion
seguida de biodegradacion es una alternativa que produce un aumento en la eficacia
para la eliminacion de los contaminantes, ya que, en la mayoria de los casos, la
ozonizacion de los contaminantes los hace mas biodegradables, transformando
compuestos de alto peso molecular en otros mas ligeros, y, generalmente, en otros
menos toxicos. Los resultados obtenidos tras la ozonizacion de SDBS y su posterior

biodegradacion se muestran en la Figura 5.21.
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Figura 5.21. Eliminacion de SDBS en los procesos de ozonizacion y
biodegradacion. pH 7, [SDBS]p = 5.7-10° M, T 298 K, [O3] = 6-10°M.
(w), O3; (O), O; + biodegradacion.

En esta Figura, se puede observar que, para un tiempo de ozonizacion de 60 min,
mediante este tratamiento combinado de ozonizacidon y posterior biodegradacion se
logra una eliminacion del 55% de SDBS frente al 39% que se consigue solo con ozono.
La magnitud de esta mejora, debida exclusivamente al proceso de biodegradacion,
aument6 ligeramente con el tiempo de ozonizacion (Figura 5.22). Asi, a medida que
transcurre la ozonizacion, se logran generar subproductos de reaccion que facilitan su
asimilacion y la del SDBS por parte de los microorganismos, duplicando su capacidad

depurativa a los 60 minutos de tratamiento.
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Figura 5.22. SDBS eliminado mediante su biodegradacion tras distintos
tiempos de ozonizacion previa. pH 7, [SDBS]y = 5.7-10° M, T 298 K,

[03]=6-10" M.

En la Figura 5.23 se muestran los valores de COT en los sistemas Oz y Oz mas
biodegradacion. Se puede observar que la ozonizacién no alcanza a mineralizar la

materia organica, mientras que mediante la posterior biodegradacion si se logra una
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reduccion significativa del carbono organico total (25-50%). Este aumento de la
capacidad depurativa del sistema se debe a que la ozonizacion del SDBS, al generar
moléculas de menor peso molecular, favorece la metabolizacion de las especies
organicas presentes por parte de los microorganismos eliminandolas del medio. Este

efecto se acenttia con el tiempo de ozonizacion.
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Figura 5.23. Variacion del COT frente al tiempo de ozonizacion en los
distintos sistemas de tratamiento. [SDBS]y = 5.7-10° M, T 298 K, [O3] =

6-10° M. (m), Os; (O), O3+ biodegradacion.

Con el fin de estudiar la influencia de la concentracién de ozono en este sistema
combinado, se llevaron a cabo experiencias con distintas concentraciones de ozono
hasta su consumo total. En las Figuras 5.24 y 5.25 se encuentran representados los
resultados obtenidos relacionados con el porcentaje de SDBS eliminado y la

concentracion de carbono organico total en el sistema, respectivamente.

De acuerdo con los datos de la Figura 5.24, tanto en el tratamiento con ozono como en
el de su uso en combinaciéon con microorganismos, se produce un aumento en la
eliminacion del surfactante al aumentar la dosis de ozono y, al igual que ocurrid en las

experiencias comentadas anteriormente (Figura 5.23), se ha observado, para todas las
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concentraciones, una reduccion apreciable en el carbono organico disuelto tras la
biodegradacion. Ademas, la concentracion de ozono si tiene una gran influencia en la

capacidad de mineralizar la materia organica (Figura 5.26).
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Figura 5.24. Eliminacion de SDBS en los procesos de ozonizacion y
biodegradacion a distintas concentraciones de ozono. pH 7, [SDBS]y =

5.7-10°M, T 298 K. (m), Os; (O0), O3+ biodegradacion.
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Figura 5.25. Variacion del COT a distintas concentraciones de ozono.
[SDBS], = 5.7.10° M, T 298 K. (m), Os; (O), O3 + biodegradacion.
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Figura 5.26. Eliminacion de COT mediante biodegradacion de SDBS y
subproductos tras distintos tiempos de ozonizacién. pH 7, [SDBS]y =

5.7-10°M, T 298 K.

Todos estos resultados ponen de manifiesto las ventajas derivadas del uso combinado de
estas dos tecnologias, ya que su aplicacion conjunta supone una mejora notable de la

capacidad depurativa del sistema de tratamiento de aguas.
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4. CONCLUSIONES

El estudio realizado ha demostrado que el carbén activado en polvo (PAC) potencia en
mayor medida que el carbon activado granular (GAC) el proceso de transformacion del
ozono en radicales HO en fase acuosa. La eliminacion de los problemas difusionales del
ozono en la superficie del carbon activado, facilitando el acceso del mismo a los sitios
activos superficiales, asi como, una mayor homogenizacion del sistema favoreciendo,
de esta forma, el contacto entre el ozono disuelto y la superficie del carbon activado,

podrian ser las causas responsables de este comportamiento.

La actividad del PAC en el proceso de transformacion del ozono en radicales HO se
incrementa al aumentar la concentracion de ozono disuelto y la masa de carbon activado
presente en el sistema. Los resultados obtenidos indican que la relacion [Os3]/[PAC] es
determinante en este proceso, siendo el valor 6ptimo 0.8 mmol Os/g de carbon. Las
bajas dosis de PAC necesarias para incrementar la capacidad depurativa del ozono
convierten al sistema basado en el uso conjunto de O3;/PAC en un sistema de facil

aplicacion en la depuracion de aguas destinadas a consumo humano.

La actividad de los carbones activados en la ozonizacion del SDBS se potencia al

aumentar la macroporosidad, la basicidad y el contenido en cenizas de los mismos.

La comparacion del sistema Os/PAC con los sistemas basados en el uso de O; y
03/H,0,, en el proceso de eliminacion del SDBS, mostrdé una mayor eficacia por parte
del sistema O3;/PAC, produciendo, también, una reduccién en la concentracion de
materia organica disuelta y en la toxicidad del sistema debido, principalmente, a las
elevadas propiedades adsorbentes del PAC. Ademas, el efecto del HCOs; como

atrapador de radicales se reduce en presencia de PAC. Estos resultados indican que el
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03/PAC es un sistema alternativo a los procesos de oxidacion cominmente utilizados en

la potabilizacion de las aguas (O3, O3/H203).

El rendimiento de los sistemas O3 y O3/H;O; en la eliminaciéon del SDBS aumenta,
notablemente, cuando el proceso se llevo acabo usando aguas superficiales, lo que pone
de manifiesto el efecto de la materia organica natural disuelta como iniciador/promotor

del proceso de descomposicion del ozono en radicales HO'.

La aplicacion de un tratamiento de ozono antes de llevar a cabo la biodegradacion de
SDBS fue muy beneficioso para la incrementar la capacidad depurativa de ambos
sistemas, produciéndose un efecto sinérgico al potenciarse la biodegradacion del SDBS
gracias a su fragmentaciéon en unidades mas facilmente metabolizables por los
microorganismos, lo que conlleva a una reduccion de la materia orgéanica presente en el

medio.
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LN([O:]/[Os]o)

Figura A5.1. Determinacion de la constante de descomposicion del
ozono durante la ozonizacidon del SDBS en presencia de carbon activado

granular. pH 7, [SDBS]o = 2.87-10° M, T 298 K, [GAC] =100 mg/L.
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Figura A5.2. Determinacion de la constante de descomposicion del
ozono durante la ozonizacion del SDBS en presencia de carbon activado

en polvo. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, [PAC] =100 mg/L.
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Figura A5.3. Determinacion de la constante de adsorcion de SDBS sobre

carbon activado Sorbo en polvo. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K,
[PAC] =100 mg/L.
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Figura A5.4. Efecto de la ozonizacion de los carbones activados en la
adsorcion de SDBS. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, [03] = 2-107
M. (e), GAC sin ozonizar; (o), GAC ozonizado 10 min; (m), PAC sin
ozonizar; (0), PAC ozonizado 10 min.
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Figura A5.5. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en
funcién de la dosis de PAC suministrada. pH 7, [SDBS]o = 2.87-10° M,

T 298 K, [03] = 2:10° M. (x), Sin PAC; (), 2.5 mg/L; (0), 10 mg/L;
(©), 25 mg/L; (o), 100 mg/L.
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Figura A5.6. Consumo de ozono durante la eliminaciéon de SDBS en
funcién de la dosis de ozono suministrada en los sistemas Oz y Os/PAC.

pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, [PAC] = 25 mg/L, T 298 K. (0), [03] =
2:10° M; (©), [03] = 4107 M; (), [0s] = 6:10° M ; (e), PAC, [O3] =
2:10°M; (#), PAC, [03] =4-10°M; (m), PAC, [O3] = 6-10° M.

373



Apéndice Capitulo 5. Ozonizacion del dodecilbencensulfonato sédico

|
2 4
XX)( % X
s X
=) x
s
o 14 % %
o O
& o
by 2 o
O LJ LJ $ LJ o LJ ‘

0 100 200 300 400 500 600
t(s)
Figura A5.7. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en

funcion de la quimica superficial del carbon activado. pH 7, [SDBS]y =
2.87-10° M, T 298 K, [O3] = 2-10° M., [PAC]=100 mg/L. (x), Sin PAC;

(0), W; (2), M; (0), S.
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Figura A5.8. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en
funcion de los diferentes procesos de ozonizacion. pH 7, [SDBS], =

2.87-10° M, T 298 K, [03] = 2:10° M, [H,0,] = 1-10° M, [PAC] = 100
mg/L. (x), Os; (2), 03/H,0; (O), O3/PAC.
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Figura A5.9. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en
funcion de los diferentes procesos de ozonizacidon en presencia de
atrapadores de radicales. pH 7, [SDBS] = 2.87-10° M, T 298 K, [O3] =

2:10° M, [HCO3] 5107 M, [H,0,] = 1-10° M, [PAC] = 100 mg/L. ( *),
03; (A), O3/H202; (I), O3/PAC.
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Figura A5.10. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en
funcién de los diferentes procesos de ozonizacion en aguas provenientes
de la presa de Rules, Granada. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K,

[0:3] = 2:10° M, [H,0,] = 1-10° M, [PAC] = 100 mg/L. (x), Os; (A),
03/H,0,; (D), 0O3/PAC.
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Influencia de la materia humica presente en
el medio en la ozonizacion del

dodecilbencensulfonato sodico






Capitulo 6. Influencia de materia himica en la ozonizacion

1. INTRODUCCION

La existencia de contaminantes refractarios a los métodos convencionales (fisico-
quimicos y biologicos) de tratamiento de aguas ha despertado el interés por utilizar
ozono y los procesos de oxidacion avanzada (POAs) para degradar contaminantes

. . . 1-3
organicos en disolucidon acuosa .

En los tratamientos con agentes oxidantes, la calidad y composicion del agua tiene una
gran influencia en la eficacia del sistema. Entre los compuestos que se encuentran
presentes en las aguas naturales, la materia organica natural (NOM) es de gran
importancia en los procesos de ozonizacidon y oxidacion avanzada, ya que ésta puede
disminuir la efectividad de las especies oxidantes y generar subproductos de
degradacion perjudiciales para la salud humana®®. Las concentraciones en las que se
encuentran estos compuestos en las aguas naturales oscilan entre 0.3 y 3 mg/L, v,
aunque esta materia organica se caracteriza por no tener una estructura bien definida, se
considera que es una mezcla de acidos himicos y fulvicos que dan lugar a

macromoléculas de elevado peso molecular’.

En la Figura 6.1 se muestran las estructuras de las moléculas de los 4cidos galico y
tanico; el acido gélico se considera como la unidad basica de los 4cidos hidrofilicos,
derivados de la descomposicion de los taninos, que constituyen el 40% de la materia
organica natural presente en las aguas superficiales. El 60% restante corresponde a
acidos humicos y fulvicos, compuestos que representan la fraccion soluble en medio
alcalino del humus generado tras la transformacion de la lignina. Aunque no presentan
una estructura definida, las caracteristicas mas importante de los adcidos humicos (Figura
6.2) son: 1) un elevado peso molecular (10*-10° g/mol), 2) un alto contenido en carbono

(50-60%), y 3) la presencia de gran cantidad de grupos carboxilos y fenolicos.
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Figura 6.1. Moléculas de 4cido galico (a) y acido tanico (b)®.
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Figura 6.2. Molécula de acido himico

Hoy en dia, estd aceptado que la materia organica natural, debido a su compleja
naturaleza, puede actuar como inhibidor, promotor o iniciador de las reacciones de
descomposicién del ozono en radicales HO" °'°. Estos radicales, como ya se ha
comentado a lo largo de esta Tesis, presentan una elevada reactividad frente a los

112 sor lo que la composicion de

microcontaminantes organicos presentes en las aguas
la materia humica es un factor determinante en la eficacia tanto del proceso de

ozonizacion como de los POAs.
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Cabe destacar que no existe ninguna publicacion relacionada con la influencia de la
materia organica natural en los procesos de ozonizacion del SDBS; por ello, se ha
considerado interesante analizar el papel que desempefian distintos componentes de la
materia humica (acido galico, acido tanico y 4acido humico) durante el proceso de
eliminacion de este surfactante mediante ozono y los procesos de oxidacion avanzada
basados en los sistemas Os/H,O,, Os/carbon activado granular (GAC) y Os/carbon
activado en polvo (PAC). Ademas, se han estudiado la influencia de las variables
experimentales, el mecanismo de reaccion, asi como la cinética de los procesos

involucrados en cada sistema.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Materiales

Todos los reactivos utilizados (dodecilbencensulfonato s6dico (SDBS), tetranitrometano
(TNM), acido 4-clorobenzoico (pCBA), acido galico (GAL), acido tanico (TAN), acido
hiimico (HUM), indigo, acido fosforico, acido clorhidrico, hidréxido potésico y
peroxido de hidrogeno) son de calidad reactivo o para andlisis. Las disoluciones se
prepararon con agua desionizada. La disolucion madre de ozono se obtuvo burbujeando
una corriente de oxigeno y ozono a través de agua desionizada enfriada en un bafio de
hielo. La concentracion de ozono resultante fue, aproximadamente, de 0.4 mM (20

mg/L).
Para llevar a cabo las experiencias de ozonizacion del SDBS en presencia de carbon

activado, se usd el carbon comercial S. Las propiedades quimicas y texturales de este

carbon se encuentran recogidas en la Tabla 6.1.
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Tabla 6.1. Caracterizacion quimica y textural del carbon activado S.

S Sext V, V3 Cenizas Grupos  Grupos

2 2 3 3 pHpzc  é&cidos béasicos
(m7g)  (mg) (cm’/g) (cm’/g) (%) (egly)  (neq/q)

1225 46.9 0.044 0.481 6.07 12.1 271 1285

Este carbon, como se indicé en el Capitulo 5, es un buen iniciador/promotor del proceso
de transformacion del ozono en radicales HO' '**'*; esto, junto con su elevada capacidad
de adsorcidon, hace que sea un carbon muy efectivo en el sistema de tratamiento
Os/carbon activado. Ademas, sus propiedades adsorbentes, hacen que sea un carbon

activado de amplio uso en la potabilizacion de aguas.

2.1. Metodologia experimental

El ozono se genero, a partir de oxigeno, mediante un ozonizador OZOKAV con una
capacidad maxima de 76 mg/min. El reactor utilizado es de 1 L de volumen y consta de
un dispensador para llevar a cabo la toma de muestras. Con el fin de mantener la
temperatura constante en el reactor durante las experiencias de ozonizacion (25 °C), el

reactor fue introducido en un bafio termostatico.

En cada experimento, el reactor se llen6 con un 1 L de disolucion reguladora del pH
deseado con una concentracion de SDBS de 2.87-10° M. Este pH se consiguio
adicionando la cantidad adecuada de acido fosforico (50 mM) e hidroxido sodico (0.01
M) a la disolucion acuosa. A esta disolucion se adicion6 la dosis adecuada (1 mg/L) de
acido galico (GAL), tanico (TAN) o humico (HUM) y, en determinados experimentos,
la dosis adecuada de carbon activado granular (GAC, 25 mg/L), carbon activado en
polvo (PAC, 25 mg/L) o H,0, (3.12:10” M). A continuacién, se afiadio una alicuota de

la disolucion de ozono al reactor en agitacion. El reactor, con la disolucion de SDBS, se
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mantuvo a una temperatura constante de 25 °C, en un bafio termostatico, durante la
ozonizacion. A intervalos regulares de tiempo, fueron retiradas varias muestras del

reactor para evaluar la concentracion de SDBS y la concentracion de ozono disuelto.

Las cinéticas de adsorcion de GAL, TAN y HUM sobre el carbén activado granular
(GAC) y en polvo (PAC) se obtuvieron afiadiendo 0.25 g de carbon activadoaun 1 L de
disolucion con 10 mg/L de acido (GAL, TAN y HUM), a una temperatura constante de
298 K. Las cinéticas de adsorcion del SDBS sobre el carbon activado, en presencia de
GAL, TAN y HUM, se determinaron adicionando 0.25 g de GAC o PAC a 1 L de
disolucion de SDBS 2.87-10% M y 10 mg/L del 4cido correspondiente. A intervalos

regulares de tiempo se determiné la concentracion de SDBS presente en el sistema.

En determinados experimentos se satur6 carbon activado con TAN; para ello, se
pusieron en contacto 0.5 g de carbon activado (granular o en polvo) con 500 mL de una
disolucion de TAN (1000 mg/L) durante 7 dias, a 25 °C, en matraz Erlenmeyer. De
acuerdo con la reduccion de la concentracion de TAN en la disolucion, las muestras
resultantes de carbon activado adsorbieron 96 mg TAN/g de carbon activado granular y

721 mg TAN/g de carbdn activado en polvo.

2.3. Métodos analiticos

2.3.1. Determinacion del pH

El pH de las disoluciones fue determinado, a temperatura ambiente, utilizando un pH-

metro CRISON, modelo micropH 2002, que fue calibrado con disoluciones tampon de

referenciade pH 4y 7.
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2.3.2. Determinacién de la concentracién de ozono

El ozono disuelto fue analizado empleando el método del indigo (trisulfonato potasico
de indigo)"’. La determinacién de la absorbancia se llevo a cabo midiendo a 600 nm (e=

20.000 M'em™) con un espectrofotémetro Genesys 5.

2.3.3. Determinacion del dodecilbencensulfonato sodico y el acido para-

clorobenzoico

La determinacion del dodecilbencensulfonato sédico (SDBS) y el acido
paraclorobenzoico (pCBA) se llevd a cabo por cromatografia liquida de alta resolucion
(HPLC) con un equipo WATERS modelo ALLIANCE 2690. Se emple6 una columna

Nova-Pak C;g (4 um tamano de poro y 150-3.9 mm de didmetro interno).

Los detalles experimentales para la determinaciéon del SDBS se han expuesto en el

apartado 2.3.3 del Capitulo 5.

Las concentraciones de pCBA se determinaron por HPLC-UV en régimen isocratico. La
fase movil contenia un 45% H;POy4 (10'2 M) y 55% de metanol, con un flujo de 1
mL/min. La longitud de onda empleada para detector el pCBA fue de 234 nm.

2.3.4. Determinacién de los acidos galico, tanico, humico y los radicales superoxido
La determinacion de los dcidos GAL, TAN y HUM se realiz6 espectrofotométricamente

(GAL (268.5 nm), TAN (275 nm) y HUM (260 nm)) usando un espectrofotometro
Genesys 5.
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Capitulo 6. Influencia de materia himica en la ozonizacion

La deteccion de los radicales superoxido (O;") formados se llevo a cabo mediante su
reaccion con tetranitrometano (Reaccion 1), determinando el anion formado (C(NOy)s

(NF), € (350 nm) = 15000 M'em™) '°.

0,+C(NO,); +NO,  k=210"M's" (1)
0, + O3 ki=1.6:10°M's" (2)

0, + C(NO»),
0, + O

v

v

Para minimizar la extension en que se produce la reaccion del radical O,” con el ozono
., . ., 3 .
(Reaccion 2), se dispuso una concentracion 5-10~ M de tetranitrometano, de forma que

la fraccion de radicales O, que reaccionan con el ozono es < 0.01. (Ecuacion I):

k, [0;]
%"k [0,]+k, [c(NO,),]

~0.01 @

2.3.5. Caracterizacion de los carbones activados

Las técnicas y métodos empleados para llevar a cabo la caracterizacion quimica y

textural del carbon activado utilizado se encuentran descritas en detalle en el Capitulo 2.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

A continuacion se muestran los resultados mas importantes obtenidos en la ozonizacién
del SDBS en presencia de distintos componentes de la materia orgénica natural (GAL,
TAN y HUM), y el estudio de la influencia de los parametros operacionales (dosis de

ozono, dosis de NOM y pH del medio) en dicho proceso.

385



Capitulo 6. Influencia de materia himica en la ozonizacion

3.1. Influencia de los &cidos galico, tanico y humico en la velocidad de

eliminacion del SDBS mediante el uso exclusivo de ozono

En la Figura 6.3 y Tabla 6.2 se muestran los resultados obtenidos al llevar acabo la
ozonizacién del SDBS a pH 7, en presencia y ausencia de GAL, TAN y HUM, en
funcion de la exposicion del sistema al ozono; este parametro indica la cantidad de
ozono presente en el sistema a diferentes tiempos de tratamiento'’. Estos resultados
indican que la adicidén de 1 mg/L de cualquiera de estos acidos al sistema incrementa la
velocidad de oxidacion del SDBS y aumenta el valor de la constante de descomposicion
del ozono (kp), determinada mediante un modelo cinético de primer orden. Debido a la
baja reactividad del SDBS frente al ozono (ko3 = 3.68 M']s'l)ls, los resultados
presentados (Figura 6.3 y A6.1) podrian indicar que la presencia de estos acidos durante
el proceso de ozonizacién del SDBS produce un incremento en la velocidad de
transformacion del ozono en radicales HO', los cuales serian los responsables del

incremento en la degradacion del SDBS.

Tabla 6.2. Parametros obtenidos del proceso de ozonizacion del
SDBS en presencia y ausencia de NOM (pH 7, [SDBS]y =
2.87-10° M, [03] = 6.24:10 M).

[NOM] [('P'n(;/'\ﬁ')] _1‘65’1 8?’1) A[SDBS)/A[O5]"
: 0 53 0.51
GAL I 157 0.32
TAN 1 167 0.27
HUM 1 90 0.44

* A los 10 minutos de tratamiento
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I =
22045,
é %ﬂf%x X
10 A e
o ‘~0 A R X
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2 3y, D X
2 o O, o
0= ..o 4o
=
a.
00 LJ LJ LJ L] L]
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exposicion de O -10* ((mol/L)-min)

Figura 6.3. Eliminacion del SDBS en presencia y ausencia de NOM. pH
7, [SDBS]o = 2.87-10° M, [03] = 6.24-10° M, [NOM] = 1 mg/L, T 298

K. (X), O3; (¢), 05/GAL; (A), O5/TAN; (0), O5/HUM.

Con el fin de confirmar la generacion de radicales HO', debido a la adicién de materia
humica al medio, se llevaron a cabo experiencias de ozonizacion del SDBS en presencia
de aniones bicarbonato. Los resultados obtenidos para el caso del TAN se muestran en

la Figura 6.4 a modo de ejemplo.

3.0 1

Q "

320-‘\‘

EST] AR m

mo Ij'-g.u'-_.-.

~ Hem, . -m

2 “ra, "ag

Ao 1.0 1 ..

0, o
0.0 L] LJ LJ L

0 1 2 3 4

exposicion de O - 10* ((mol/L) - min)

Figura 6.4. Eliminacion del SDBS en presencia y ausencia de
bicarbonatos. pH 7, [SDBS] = 2.87-10° M, [Os]o = 6.24:10° M, [TAN],

=1 mg/L, T 298 K. (O), sin HCO; (m), [HCO3]=5.10> M.

387



Capitulo 6. Influencia de materia himica en la ozonizacion

El anion bicarbonato es un importante agente atrapador de radicales HO' (ko = 8.5-10°
M's™) ¥ que esta presente, habitualmente, en las aguas destinadas a consumo humano.
Los resultados presentados en la Figura 6.4 muestran que la presencia de 5-10° M de
HCOj es suficiente para reducir la eficiencia de la ozonizacién del SDBS en presencia

de TAN, confirmando que el TAN favorece la generacion de radicales HO en el medio.

Un parametro caracteristico de este sistema de tratamiento es A[SDBS]/A[Os], éste

representa la eficacia del sistema en la eliminacion del SDBS en funcion del ozono
consumido. Cuando se determind dicho parametro en presencia y ausencia de GAL,
TAN y HUM (Tabla 6.2) se observd que la presencia de estos acidos reduce la eficacia
del sistema, disminuyendo el valor de este parametro de 0.51 a 0.32, en presencia de
GAL, a 0.27, en presencia de TAN, y a 0.44, en presencia de HUM. Estos resultados
indican que la mayor velocidad de oxidacion del SDBS observada al llevar a cabo su
ozonizaciéon en presencia de GAL, TAN y HUM (Figura 6.3) conlleva un gran

incremento en el consumo de ozono.

Algunos autores® han propuesto que el mecanismo por el cual la materia organica
natural (NOM) favorece el proceso de transformacién del ozono en radicales HO

implica la generacion de radicales O, en el medio (Reacciones 3 — 11).

La reaccion directa entre el ozono y la materia humica (Reacciones 3 y 4) es atribuida,
principalmente, a la interaccion entre el ozono y los anillos aromaticos presentes en las
moléculas de dicha materia. De esta forma, el ozono puede ser consumido en la
oxidacion de la materia humica (Reaccion 3), o bien, en la generacion del radical O3”
(Reaccion 4), de forma parecida a como ocurre con el fenol?'. La descomposicion de
este radical a través de las sucesivas reacciones radicalarias (Reacciones 4-6) provocaria

la generacion de radicales HO' en el medio. La gran reactividad de la materia himica
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frente a los radicales HO' generados (Reacciones 7-11) provoca la aparicion de radicales
O, en el medio. Estos radicales reaccionan rapidamente frente al ozono potenciando su
descomposicion (Reacciones 9-11). A la vista de este mecanismo, seria interesante

verificar experimentalmente las reacciones involucradas en nuestro sistema.

O; + NOM » NOM,, (3)
0; + NOM » NOM™ + Oy 4)
05" » O + O, (5)
0" + H,0 » HO + OH (6)
HO + NOM » NOM"™ + OH (7)
NOM"™ + 0O, » NOM* + 0O, (8)
0, + O3 » O, + 037 )
0" + H' » HO;5 (10)
HO; » HO+0, (11)

Los resultados presentados en la Figura 6.3 y Tabla 6.2 indican que la velocidad de
degradacion del SDBS aumenta al reducir el tamafio de la molécula del acido presente.
Estos resultados parecen indicar que, al aumentar el tamafio de la molécula de NOM, la
Reaccion 3 estd potenciada frente a la Reaccion 4. Con el fin de confirmar esta
observacion, se llevo a cabo la determinacion de la concentracion de radicales O, en el
medio, de acuerdo con el método propuesto por Flyunt et al. y expuesto en el apartado

2.3.4. Los resultados obtenidos se muestran en la Figura 6.5.

Estos resultados indican que la concentracion de radicales O,  experimenta un
incremento considerable al llevar a cabo la ozonizacién del SDBS en presencia de GAL,
TAN y HUM. Asi, a modo de ejemplo, para el HUM se observo un incremento del
100% en la concentracion de radicales O, para una exposicion de ozono de 2.6:10™

(mol/L)-min. El incremento en la concentracion de radicales O, observada explica, de
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acuerdo con las reacciones 3-11, el aumento en el valor de kp (Tabla 6.2) y la mayor
velocidad de oxidacion del SDBS observada (Figura 6.3) en presencia de los distintos
componentes de la materia humica estudiados. Ademas, es interesante destacar que la
concentracion de estos radicales es mucho mayor en el caso del GAL, confirmando el
hecho de que, al aumentar el peso molecular del componente de la materia hiimica, la
cinética de la Reaccion 3 estd favorecida frente a la Reaccion 4. Como se ha podido
comprobar, la ozonizacion del SDBS en presencia de estos constituyentes de la materia
organica natural se puede considerar un proceso de oxidacion avanzada en el que se

produce una alta concentracion de radicales HO' al inicio del tratamiento.

25 -
20 - ¢
g
© :
£ 154 o
o >
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— 10 1 e
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54 ' / ,Ij/
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o L] L] L] L] L ]
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exposicion de O; - 10* (mol/L-min)

Figura 6.5. Concentracion de radicales O, en funcion de la exposicion
del sistema al ozono. [Os]o = 6.24-10° M, [NOM] = 1 mg/L, pH 7, T 298

K. (X), Os; (¢), O5/GAL; (A), O5/TAN; (O0), O5/HUM.

Los resultados de la Figura 6.5 muestran que se pueden distinguir dos tramos lineales en
la produccion de radicales O,  durante el proceso de ozonizacion del SDBS en
presencia de los diferentes componentes de la materia himica, observandose una
exposicion de ozono minima a partir de la cual la concentracion de estos radicales se
incrementa considerablemente. Ademads, se observa que, a bajos valores de exposicion

de ozono, las concentraciones de radicales O,  detectadas son bajas, por lo que, éstos
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radicales no podrian ser los principales responsables de la descomposicion inicial del
ozono en radicales HO' vy, por lo tanto, de la elevada velocidad de degradacion inicial
del SDBS (Figura 6.3). La fase inicial de la ozonizaciéon de microcontaminantes en
presencia de materia organica natural ha sido estudiada por Buffle y col.”**. En estas
investigaciones se ha demostrado que las cinéticas de descomposicion del ozono
durante la fase inicial (10-20 s) son muy superiores a las de la segunda fase (a tiempos
de reaccion superiores a 20 s), donde generalmente se comporta de acuerdo a una
cinética de primer orden. Ademas, los resultados obtenidos por Buffle y col.**?
mostraron que la adicion de especies atrapadoras de radicales HO no provocod una
reduccion de la descomposicion del ozono durante la fase inicial. Este hecho indica que
la fase inicial no estd controlada por la reaccidon autocatalitica en cadena que es
responsable de la descomposicion del ozono durante la segunda fase (reacciones 7-11).
Asi, se ha sugerido que la fase inicial estd controlada por la reaccion directa del ozono

: : 2203
con las especies de la materia organica™

(Reacciones 3-6).

A continuacion, con objeto de relacionar la generacion de radicales O,” con la
formacion de radicales HO', se llevd a cabo la ozonizacion de pCBA en presencia de
GAL, TAN y HUM (Figura A6.2). El pCBA se caracteriza por presentar una baja
reactividad frente al ozono (ko; = 0.15 M's™) y una elevada reactividad frente a los
radicales HO' (koy = 5.2:10° M's™), convirtiéndolo en un compuesto ideal para la
deteccion de radicales HO en el medio. En estos experimentos se afiadié la dosis
adecuada de t-BuOH (un atrapador de radicales) para evitar un consumo excesivamente
rapido del pCBA. La Figura 6.6 muestra, a modo de ejemplo, la variacion de pCBA en
funcion de la concentracion de radicales O,”, para un mismo tiempo de tratamiento del
SDBS, en presencia del acido tanico. Resultados similares se han observado para GAL

y HUM (Figuras del Apéndice A6.3 y A6.4).
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Figura 6.6. Concentracion de pCBA en funcion de la concentracion de
radicales superoxido generados durante la ozonizacidén con é4cido tanico.
pH 7, T 298 K, [Os]o = 6.24:10° M, [TAN]p = 1 mg/L, [tBuOH], =
8107 M.

En la Figura 6.6 se observan dos tramos lineales: 1) al comienzo, tiene lugar un répido
incremento en la eliminacion de pCBA debido a la elevada concentracion de radicales
HO), a pesar de que la concentracion de radicales O, no varia significativamente, ii) en
el segundo tramo, la degradacion de pCBA es mucho mas lenta para concentraciones de
radicales O, superiores a 5 uM, lo que indica una disminucioén en la generacion de los
radicales HO' conforme aumenta la concentracion de radicales O, . Estos resultados
confirman que los acidos GAL, TAN y HUM promueven la generacién de radicales
HO' por dos vias, siendo las reacciones 3-6 las mas importantes cuando la exposicion
del sistema al ozono es baja, mientras que las reacciones 3-11 gobernarian el proceso

cuando la exposicion al ozono del contaminante es elevada.
3.1.1. Influencia de la concentracion de ozono

Un pardmetro a considerar en los tratamientos basados en el uso de ozono es la

concentracién de este agente oxidante en el sistema”™*. En la Figura 6.7 y la Tabla 6.3
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se presentan, a modo de ejemplo, los resultados obtenidos en la ozonizacion del SDBS,
en presencia de TAN a distinta concentracion inicial de ozono. Los resultados del

consumo de ozono se han incluido en la Figura A6.5.

3.0 ]]

Q I:\
e 4
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%) Tt Tt
ﬂD]l.O' Hs-.
9,
0.0 T T T T J
0 1 2 5

exposicion de O; -10* ((3moI/L) . min4)
Figura 6.7. Influencia de la dosis de ozono en la eliminacion del SDBS.
pH 7, [SDBS], = 2.87:10° M, [TAN]o = 1 mg/L, T 298 K. (O), 6.24:10”
M; (0), 8.32:10° M.

Tabla 6.3. Parametros obtenidos en el proceso de ozonizacion
del SDBS en presencia de TAN a distintas concentraciones
iniciales de ozono (pH 7, [SDBS]o = 2.87-10° M, [TAN], = 1

mg/L, T 298K).
[TAN] [O] kp O3 .
(mg/L) 10°(M) 10% (s A[SDBS)/A[O]
1 6.24 167 0.27
1 8.32 198 0.22

* A los 10 minutos de tratamiento

Los resultados obtenidos muestran que un aumento en la concentracion inicial de ozono

en disolucion supone un aumento de la constante de velocidad de descomposicion del
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ozono (Tabla 6.3). Estos resultados parecen indicar que tiene lugar un incremento en la
transformacion del ozono en radicales HO'. Esta hipotesis se verificé determinando la
concentracion de radicales O,, la cual se incrementdé en un 21% cuando la
concentracion de ozono aument6 un 33%. Sin embargo, el ligero aumento del valor de
kp (Tabla 6.3) no queda reflejado en un incremento en la degradacion del SDBS (Figura
6.7). Este hecho puede explicarse por el consumo de radicales HO (generados en la

reaccion O3/TAN) por reaccion directa con el ozono (Reaccion 12).

HO + Os » HO, + O, (12)

Esta reaccion es muy rapida (los valores de constante de velocidad encontrados en

25,26

bibliografia estan comprendidos entre 1:10° y 3:10° M''s™) y produce un gran

consumo de radicales HO' y ozono presentes, disminuyendo, de esta forma, la capacidad

oxidante del sistema. Los valores del pardmetro A[SDBS]/A[Os] (Tabla 6.3) estan de

acuerdo con lo expuesto anteriormente; asi, este parametro disminuye al incrementar la
concentracion de ozono, indicando que la eficiencia en la eliminacion del SDBS no se

potencia con el incremento en la dosis de ozono.

3.1.2. Influencia de la concentracion de materia organica presente

El mecanismo por el cual la materia organica natural incrementa la transformacion de
ozono en radicales HO' se ha estudiado con mayor profundidad realizando experiencias
de ozonizacion del SDBS en presencia de concentraciones crecientes de TAN. Los

resultados obtenidos se muestran en la Figura 6.8 y la Tabla 6.4.
Estos resultados indican que un incremento en la concentracion de TAN conlleva un

aumento en la eliminaciéon de SDBS y en la constante de descomposicion del ozono, kp.

Estos resultados pueden producirse por: i) un aumento en la extension de las reacciones
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5-6 y 10-11, debido a un mayor consumo de Os para reaccionar con el TAN (Reaccion
4) antes que con los radicales HO" (Reaccion 12), y ii) una mayor concentraciéon de
radicales O, en el medio, debido a un mayor efecto por parte del TAN como agente
atrapador de radicales HO' (Reaccion 7), que, posteriormente, pueden descomponer a su
vez hasta generar HO' (Reacciones 7-11). Este segundo apartado ha sido confirmado tras
comprobarse que, a los 10 minutos de tratamiento, la concentracion de radicales O™ se
incrementd en un 400% al triplicar la concentracion de TAN en el sistema (Figuras

A6.6y AG.7).
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Figura 6.8. Influencia de la concentracion de Aacido tanico en la
eliminacion de SDBS. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, T 298 K, [Os]o =

6.24:10° M. (0), 1 mg/L; (¢), 2 mg/L; (0), 3 mg/L.

Tabla 6.4. Parametros obtenidos en el proceso de ozonizacion
del SDBS a distintas concentraciones de TAN (pH 7, [SDBS]y
=2.87-10° M, T 298 K, [O3]o= 6.24-10° M).

[NOM] [03] kD Og *
(mg/L) 10° (M) 10*(sY)  A[SDBSYA[O]
1 6.24 167 0.27
2 6.24 304 0.22
3 6.24 444 0.29

* A los 10 minutos de tratamiento
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Es importante indicar que, si se comparan los valores del parametro A[SDBS]/A[Os]

(Tabla 6.4), una mayor concentracion de TAN en nuestro sistema no mejord la
eficiencia del mismo en la eliminacion de SDBS respecto al consumo de ozono, pues se
observan valores similares en los tres casos. Los resultados mostrados parecen
confirmar que la presencia de TAN durante la oxidacion del SDBS incrementa el
consumo directo de ozono mediante las reacciones 3-4. Este proceso acelera la
descomposicion del ozono y favorece la generacion de radicales HO', lo que resulta en

una eliminacién mas rapida del SDBS pero no mas eficiente.

Se ha relacionado la concentracion de TAN adicionada al sistema con: i) la constante de
la velocidad de degradacion del ozono, kp (Figura 6.9a), y ii) la constante de velocidad
de degradacion del SDBS, kspps (Figura 6.9b); ambas constantes determinadas

mediante un modelo cinético de pseudoprimer orden.

5009 a) 3009 b)
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Figura 6.9. Relacion entre la concentracion de acido tanico y: (a)
constante de velocidad de descomposicion del ozono (kp), (b) constante
de velocidad de degradacion del SDBS (kspgs). pH 7, [SDBS]y = 2.87-10
°M, T 298 K, [03]o = 6.24:107 M.

396



Capitulo 6. Influencia de materia himica en la ozonizacion

En ambas Figuras se observa una tendencia lineal segun la cual aumentan las constantes
de velocidad a medida que se incrementa la dosis de TAN en el sistema. Estos
resultados son de gran interés para el uso correcto del 0zono como agente oxidante en la

potabilizacion de aguas superficiales.

3.1.3. Influencia del pH del medio

Con el fin de profundizar en el mecanismo de reaccion por el cual los componentes de
la materia humica (GAL, TAN y HUM) aceleran el proceso de transformacion del
ozono en radicales HO, la especie mas oxidante y principal responsable de la
degradacion del SDBS (koy = 1.16:10' M's™) | se llevaron a cabo experiencias de
ozonizacién del acido para-clorobenzoico (pCBA) en presencia de GAL, TAN y HUM
para diferentes valores de pH. Los resultados obtenidos se presentan en la Figura 6.10 y

la Tabla 6.5. Los resultados del consumo de ozono se han incluido en la Figura A6.8.
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Figura 6.10. Degradacion de pCBA en funcion de la exposicion del
sistema al 0zono a distintos valores de pH. [pCBA]p = 0.5-10° M, [O3] =

6.24:-10° M, [NOM] = 1 mg/L, [tBuOH]y = 8:10° M, T 298 K. (¢),
O3/GAL, pH 7; (A), O3/TAN, pH 7; (O), Os/HUM, pH 7; (®), Os/GAL,
pH 4; (A), O3/TAN, pH 4; (m), Os/HUM, pH 4.
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Los resultados presentados en la Figura 6.10 muestran que la presencia de GAL, TAN y
HUM aceleran la velocidad de eliminacioén del pCBA del medio, confirmdndose, de esta
forma, la generacion de radicales HO'. Ademas, es interesante destacar que, al igual que
en el caso del SDBS, la velocidad de eliminacion del pCBA se incrementa al disminuir
el tamafo de la molécula considerada (HUM < TAN < GAL). Este hecho ya fue

discutido en el apartado anterior.

Tabla 6.5. Parametros obtenidos en el proceso de ozonizacion del SDBS en
presencia de NOM a distinto pH. [SDBS]y = 2.87:10° M, [O3]y = 6.24:10° M,
[NOM] =1 mg/L, T 298 K).

oH [NOM] [('r\'n(;/'\lf')] | 1([)9(3,1,0 5 8?’1) A[SDBS)/A[O]
4 GAL 1 6.24 43 0.16
7 GAL 1 6.24 157 0.32
4 TAN 1 6.24 36 0.04
7 TAN 1 6.24 167 0.27
4 HUM 1 6.24 11 0.05
7 HUM 1 6.24 90 0.44

* A los 10 minutos de tratamiento

La velocidad de eliminacion del pCBA, independientemente del acido considerado, se
incrementa notablemente al aumentar el valor del pH del medio. Estos resultados estan
de acuerdo con la reduccion del valor de la constante de descomposicion del ozono, kp,

en la degradacion de SDBS, cuando las experiencias se realizaron a pH 4 (Tabla 6.5).
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Para poder explicar correctamente este comportamiento es necesario considerar dos
factores: 1) la fuerte dependencia que existe entre la descomposicion del ozono y el pH
del medio, la cual se favorece al aumentar éste*’, provocando la formacion de radicales
(Reacciones 13 y 14), y ii) la distinta reactividad que puede presentar el ozono frente a
la materia himica a diferentes valores de pH, debido a los posibles equilibrios acido-
base de ésta. Asi, a modo de ejemplo, el GAL (pK, = 4.4), dependiendo del valor del pH

considerado, puede encontrarse en su forma protonada o desprotonada.

HO + 0; » HO, + O, k=70 M5! (13)
O; + HOy » HO' + 0, +0, k=2.810°M"'s"?°(14)

A pH 7, la constante de velocidad de reaccion de HO™ con el ozono es demasiado baja (k
= 7-10° s') como para poder explicar el incremento en la eliminacion del pCBA
observado al pasar de pH 4 a pH 7 (Figura 6.10). Por lo tanto, una vez descartado este
mecanismo, el efecto del pH en la descomposicion del ozono para generar radicales HO
en presencia de GAL, TAN o HUM se puede atribuir a la protonacidén/desprotonacion
de los grupos quimicos de estos compuestos. A modo de ejemplo, si se tiene en cuenta
la constante de velocidad de reaccion del GAL con el ozono a pH 4 (10° M s, se
puede afirmar que la forma que adopte el grupo 4cido carboxilico de la molécula de
GAL (pKa=4.4) no es relevante en las concentraciones usadas. Sin embargo, las
funciones fendlicas del GAL (pKa=8.45) pueden jugar un papel importante si se tienen
en cuenta las constantes de velocidad del reaccion del ozono con el fenol (k03=1.3-103
M's™ y fenolato (kos=1.4-10° M s™) °. Asi, para una concentracion de GAL 6:10°
M la concentracion de fenolato a pH 7 sera 2.1:107 M, por lo que la constante de
velocidad de reaccion del GAL con el ozono sera de 7.8-10° s a pH 4 y 2982 s a pH
7. De este modo, incluso con una pequena fracciéon de moléculas de GAL con sus

grupos fenolicos disociados, el ozono interaccionaria rdpidamente con ellas (Reacciones
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3 y 4) permitiendo una rapida generacion de radicales hidroxilo que, posteriormente,

degradarian al SDBS.

3.2. Efecto de los acidos gélico, tanico y humico en la velocidad de
eliminacion del SDBS mediante los sistemas O3/H,O,, Os/GAC y
Os/PAC

En las Figuras 6.11, 6.12 y 6.13 y en la Tabla 6.6 se muestran los resultados obtenidos
al llevar a cabo la ozonizacion del SDBS en presencia y ausencia de GAL, TAN y HUM
usando los sistemas de oxidacion avanzada O;/H,O,, O3/GAC y Os/PAC. Los
resultados del consumo de ozono se han incluido en la Figura A6.9, A6.10 y A6.11 del

Apéndice.

[SDBS]-10° (mol/L)

0.0 T T J
0.0 1.0 2.0 3.0

exposicion de O -10* ((mol/L)-min)

Figura 6.11. Influencia de la presencia de materia hiimica en la
degradacion del SDBS mediante el sistema O3;/GAC. pH 7, [SDBS], =
2.87-10° M, [Os]o = 6.24:10° M, [GAC] = 25 mg/L, [NOM] = 1 mg/L, T
298 K. (X), Os; (0), O3/GAC; (#), Os/GAC/GAL; (A), O3/GAC/TAN,;
(m), O3/GAC/HUM.
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[SDBS]-10° (mol/L)

0.0 r ' ' ]
0.0 0.5 1.0 15 2.0
exposicion de 05-10% (mol/L-min)
Figura 6.12. Influencia de la presencia de materia humica en la
degradacion del SDBS mediante el sistema O3/PAC. pH 7, [SDBS], =
2.87-10° M, [O3]o = 6.24:10° M, [PAC] = 25 mg/L, [NOM] = 1 mg/L, T

298 K. (X), O3; (O), O3/PAC; (#), Os/PAC/GAL; (), O3/PAC/TAN;

(W), O5/PAC/HUM.
3.0
g
5 2.0 4
E
‘©
=
2
1.0 4 AN
3 %A Agad
"ol
0.0 T T T ]
0.0 0.5 1.0 15 2.0

exposicién de O3 -10* ((mol/L)-min)

Figura 6.13. Influencia de la presencia de materia humica en la
degradacion del SDBS mediante el sistema O3/H,O,. pH 7, [SDBS], =
2.87-10° M, [Os]o = 6.24:10° M, [H,0,] = 3.12:10° M, [NOM] = 1
mg/L, T 298 K. (X), Os3; (O), O3/ HyOs; (@), O3/ HyO./GAL; (A), O3/
H,0,/TAN; (m), O3/ HO,/HUM.
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Tabla 6.6. Parametros obtenidos en el proceso de ozonizacion
del SDBS en presencia de NOM para los sistemas Os/H,0,,
03/GAC y O3/PAC (pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, [Os]o =
6.24-10° M, [H,0,] = 3.12:10° M , [PAC] = 25 mg/L, [GAC]
=25 mg/L [NOM] =1 mg/L, T 298 K).

Sistema _1‘65’1 8_31) A[SDBS]/A[O]"
03/H,0; 48 0.44
03/GAC 12 0.57
0;/PAC 79 0.39
03/H,0,/GAL 106 0.39
03/GAC/GAL 149 0.36
03;/PAC/GAL 159 0.31
03/H,0,/TAN 228 0.32
03/GAC/TAN 253 0.24
03;/PAC/TAN 231 0.29
03/H,O,/HUM 87 0.44
03;/GAC/HUM 51 0.61
03;/PAC/HUM 85 0.37

* A los 10 minutos de tratamiento

Los resultados obtenidos muestran que, al igual que ocurria en el sistema basado en el
uso exclusivo de O; (Figura 6.3), la presencia de los distintos componentes de la materia
htimica estudiados, durante el proceso de eliminacion del SDBS mediante los procesos
de oxidacidon avanzada, provoca un incremento en la velocidad de degradacion del
mismo. Ademas, es interesante destacar que: 1) el valor de kp se ve incrementado por la

presencia de estos acidos en cada uno de los sistemas, y ii) los valores del parametro
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A[SDBS]/A[Os3] para cada sistema decrecen ligeramente en presencia de GAL y TAN,

mientras que se mantienen, practicamente, constantes con HUM. Por lo tanto, a pesar de
aumentar la velocidad en la eliminacion del SDBS, el alto consumo de ozono que

provoca la presencia de estos acidos limita la eficiencia global del proceso.

Para una correcta explicacion de los resultados mostrados en las Figuras 6.11, 6.12 y
6.13 y la Tabla 6.6, se deben considerar las reacciones principales implicadas en cada
uno de los sistemas estudiados (Reacciones 14-25). Las constantes de velocidad de
algunas de estas reacciones (Reacciones 14, 15, 16, 17, 18 y 25) se obtuvieron de la

18,20,30,31 sy .
=277 En el caso de la Reaccion 17, teniendo en cuenta la naturaleza

bibliografia
compleja de los acidos tanico y hiimico, asi como la falta de metodologia analitica para
determinar su concentracién en las aguas, se decidié considerar la constante de
velocidad de reaccion del acido gélico con ozono, cuya molécula es la unidad
estructural bésica de la materia orgénica natural. La constante de velocidad de la
Reaccion 18 corresponde a la materia orgénica natural. Para el resto de las reacciones,
las constantes de velocidad se determinaron de la siguiente forma: i) las
correspondientes a la adsorcién de SDBS, GAL, TAN y HUM sobre el carbon activado
(Reacciones 20, 21, 23 y 24) se determinaron aplicando un modelo cinético de
pseudoprimer orden a los datos de las cinéticas de adsorcion (los experimentos para
obtener las cinéticas de adsorcion se llevaron a cabo adicionando 25 mg de carbon
activado (GAC o PAC) a 1 L de disolucién de SDBS (2.8:10° M) o NOM (1 mg/L)) y
i1) las constantes de velocidad de la reaccion ozono-carbon activado (Reacciones 19 y
22) fueron determinadas experimentalmente adicionando 25 mg de carbon activado
(GAC o PAC) a 1 L de disolucién de ozono (1:10* M) y tert-butanol (0.01 M), y
aplicando un modelo cinético de pseudoprimer orden a los datos de consumo de ozono

obtenidos en funcién del tiempo.
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e Reacciones comunes que intervienen en los tres sistemas (O3/GAC, O3/PAC vy
O3/H202):

O; + SDBS __ , SDBSuu k=3.68M's" (15)
HO + SDBS _____, SDBS,u k=1.1610"M"5s" (16)
O; + NOM — , NOM,y + HO k> 10*M's! 0 17)
HO + NOM ——» NOMoy k=10* (mg/)'s™ (18)

e Reacciones especificas de cada sistema:

Sistema O3/GAC

O3 + GAC — 3 GACy, + HO k=3.7-10"s" (19)
NOM + GAC ———— NOM,q k=0s" (20)
SDBS + GAC —— SDBS,q k= 05" (21)

Sistema O5/PAC

O; + PAC —— PAC, +HO k=1.6105s" (22)
NOM + PAC —————> NOM,q k =10°-10" s (23)
SDBS + PAC ——» SDBS.; k=1410"s" (24)

Sistema O3/H,0,
H,0, —— H +HO, pKa=11.6 (25)
O; + HO, ———» HO +0,+0, k=2810°M's" 2 (14)

Como se puede observar, los valores de constantes de velocidad de adsorcion, tanto del
SDBS como de los distintos componentes de la materia humica estudiados sobre el
GAC y el PAC son muy bajos. Las constantes de velocidad de las reacciones implicadas

en cada sistema indican que la generacion de radicales HO en los sistemas O3/GAC
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(Reacciones 15-21) y O3/PAC (Reacciones 15-18, 22-24) se produce debido a la
interaccion entre el ozono y el GAL, TAN o HUM (Reaccion 17), y no de la interaccion
03/GAC y O3/PAC (Reacciones 19 y 22). Este hecho es debido a que la reaccion entre
el Oz y los diferentes componentes de la materia orgdnica natural es una reaccioén
homogénea de cinética rapida, mientras que las interacciones O3/GAC y Os/PAC se dan
en fase heterogénea, siendo de cinética mucho mas lenta, por lo que no son reacciones

competitivas en el proceso de generacion de radicales HO'.

Aunque la adsorcion sobre el carbon activado ejerza un papel secundario en la
eliminacion del SDBS, la justificacion de los resultados obtenidos en los sistemas Os-
PAC puede resultar méas complicada, ya que, en este caso, la contribucion adsortiva
puede ser notablemente superior. La adsorcidon en fase acuosa de moléculas orgéanicas
aromaticas sobre carbon activado sigue un complejo mecanismo gobernado,
simultineamente, por interacciones de naturaleza electroestatica 'y no
electroestatica®>; para comprobar la magnitud de este efecto en la eliminacion del

SDBS, se ha estudiado la adsorcién del SDBS sobre el carbén activado en presencia de

los distintos acidos. Los resultados obtenidos se muestran en la Figura 6.14.

Como puede observarse en esta Figura, la adsorcion del SDBS sobre PAC aumenta en
presencia de GAL, TAN o HUM. Por lo tanto, se puede indicar que la mayor
eliminacion del SDBS en el sistema O3/PAC se debe, al menos en parte, a la interaccion
SDBS-NOM, que favorece la adsorcion del surfactante sobre la superficie del carbon

activado.

Para completar el estudio sobre los sistemas O3/GAC y Os/PAC, se llevaron a cabo
experiencias de adsorcion de GAL, TAN y HUM sobre el carbon activado (Figura
6.15). Los resultados muestran que la velocidad de adsorcion aumenta al disminuir el

tamafo de la molécula estudiada; asi, el orden observado es GAL > TAN > HUM. Es
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ampliamente conocido que las moléculas de menor peso molecular, debido a una

reduccion en los problemas difusionales superficiales, se adsorben mas rapidamente

, . 34,35
sobre el carbon activado™ "
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Figura 6.14. Adsorcion del SDBS en PAC: influencia de la presencia de
GAL, TAN y HUM. pH 7, [SDBS], = 2.87-:10* M, [NOM] = 10 mg/L,
[PAC] =250 mg/L, T 298 K. (O), sin NOM; (<), GAL; (&), TAN; (O),
HUM.
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Figura 6.15. Adsorcion de NOM en PAC. pH 7, [NOM] = 10 mg/L,
[PAC] =250 mg/L, T 298 K. (¢), GAL; (2), TAN; (O), HUM.
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La adsorcion de los componentes de la materia organica natural sobre el carbon
activado supone su eliminacion, en parte, de la disolucion, con lo que podria dificultar
la interaccion de éstos con el ozono, y, por lo tanto, reducir parcialmente su actividad
como agentes iniciadores del proceso de descomposicion del ozono. Para comprobar
este hecho, se llevaron a cabo experiencias de ozonizacion del SBDS en presencia de
carbones activados saturados con TAN. Los resultados obtenidos se presentan en la
Figura 6.16. Asi, se puede observar que la capacidad del carbon activado para iniciar el
proceso de transformacion del ozono en radicales HO se ve potenciada en los carbones
saturados de TAN, corroborandose, de este modo, que el TAN adsorbido en la
superficie del carbon mantiene actividad como iniciador del proceso de descomposicion

del ozono.

3.0
J
52.0 1
£ —
0 - - L ... ...
CO R, T
7] " =N
m - L R
9)1.0 -..-. Te.lg
@, O ..o
0.0 T T T T 1
0.0 0.5 1.0 1.5 2.0 2.5

exposicién de O -10* (mol/L) - min)

Figura 6.16. Ozonizacion del SDBS en presencia de carbones activados
saturados con 4cido tanico. pH 7, [SDBS]y = 2.87-10° M, [Os] = 6.24-10°

5 M, [GAC] = 25 mg/L, [PAC] = 25 mg/L, T 298 K. (X), Os; (O),
03/GAC9 (D)a 03/PAC9 (.) 5 03/GACsaturado; (. )1 03/PACsaturado-

Finalmente, en lo referente al sistema O3/H,O, la presencia de GAL, TAN o HUM, al

igual que en los casos O3/GAC y O3/PAC, incrementa la velocidad de oxidacion del
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SDBS (Figura 6.13) y el valor de kp (Tabla 6.6). De acuerdo con las Reacciones 14 y
17, la generacion de radicales HO en el sistema O3/H,O; se debe, principalmente, a la
interaccion del ozono con la materia himica, y no a la interaccion del ozono con el
anion hidroperoxido, tal y como ocurre con los sistemas con Oz, O3/GAC y O3/PAC. La
concentracion de HO,™ (Reaccion 25) en disolucion al pH de trabajo (pH 7) es muy baja
(2.5:10° M), por lo tanto, la constante de velocidad de reaccion entre el ozono y el
anion HO,™ (Reaccidn 14) es kos=7.5 s™'; este valor es mucho menor que la constante de
velocidad de reaccion entre O3 y NOM si se considera la desprotonacion de los grupos
fendlicos presentes en NOM. Asi, por ejemplo en el caso del GAL la constante de
velocidad de reaccion con ozono es koz = 292 s’'. De acuerdo con lo expuesto en este
apartado, los 4cidos GAL, TAN y HUM potencian la generacion de radicales HO' en los
sistemas basados en O3;/GAC, O3/PAC y O3/H,0,, actuando como agentes iniciadores

de la descomposicion del ozono para producir radicales HO'.
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4. CONCLUSIONES

La presencia de los acidos GAL, TAN o HUM durante el proceso de ozonizacion del
SDBS incrementa la velocidad de oxidacion del mismo y la velocidad de
transformacion del ozono en radicales HO'. Este incremento en la velocidad de
degradacion del SDBS decrece al aumentar el tamafio de la molécula de acido

considerado.

Se ha observado un incremento en la concentracidon de radicales O, al llevar a cabo la
ozonizacion del SDBS en presencia de HUM, TAN vy, sobre todo, GAL. Asi, a modo de
ejemplo, para el dcido huimico se observd un incremento del 100% en la concentracion
de radicales O, para una exposiciéon de ozono de 2.6:10™ (mol/L)-min. Este incremento
en la concentracion de radicales O, podria explicar el aumento en el valor de kp y la
mayor velocidad de oxidacion del SDBS observada en presencia de los distintos
componentes de la materia humica estudiados. Ademas, es interesante destacar que la

concentracion de estos radicales disminuye en el orden GAL > TAN >HUM.

La presencia de GAL, TAN y HUM acelera la velocidad de eliminacion del pCBA del
medio mediante ozonizacidn, confirmandose, de esta forma, la generacion de radicales
HO'. Al igual que en el caso del SDBS, la velocidad de eliminacién del pCBA se
incrementa al disminuir el tamafio de la molécula considerada (HUM < TAN < GAL).
La velocidad de eliminacion del pCBA en presencia de GAL, TAN y HUM se
incrementa al aumentar el valor del pH de la disolucion. Para poder explicar este
comportamiento es necesario considerar la protonacion/desprotonacion de los grupos

funcionales, especialmente los de naturaleza fenolica, de estos compuestos.

Se ha observado que, al igual que ocurre en el sistema basado en el uso exclusivo de O3,

la presencia de los distintos componentes de la materia orgdnica natural estudiados
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(GAL, TAN y HUM) durante el proceso de eliminacion del SDBS mediante Os/GAC,
03/PAC y 03/H,0, provoca un incremento en la velocidad de degradacion del mismo.
Para explicar estos resultados se debe considerar la cinética de las principales reacciones
implicadas en cada uno de los sistemas, donde la interaccion O3/NOM juega un papel

predominante como iniciador del proceso de descomposicion del ozono.

La capacidad del carbon activado para fomentar el proceso de transformacion del ozono
en radicales HO esta favorecida cuando se produce la adsorcion de NOM en su
superficie. Este hecho indica que la actividad de los componentes de la materia orgdnica
natural en el proceso de transformacion del ozono se mantiene aunque se encuentren

adsorbidos sobre carbon activado.
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Tabla A6.1. Resultados obtenidos del proceso de ozonizacion del SDBS bajo las
diferentes condiciones experimentales usadas.

] [NOM] [Os] [H202] [GAC] [PAC] koOs a[SDBS)

0
N pH [NOM (mg/L) -10°(M) -10°(M) (mg/L)  (mg/lL)  -10*(sh A[Oq]”

1 7 - 0 6.24 0 0 0 53 0.51
2 7 - 0 6.24 3.12 0 0 48 0.44
3 7 - 0 6.24 0 25 0 12 0.57
4 7 - 0 6.24 0 25 79 0.39
5 4 GAL 1 6.24 0 43 0.16
6 7 GAL 1 6.24 0 157 0.32
7 7 GAL 1 6.24 3.12 0 0 106 0.39
8 7 GAL 1 6.24 0 25 0 149 0.36
9 7 GAL 1 6.24 0 0 25 159 0.31
10 4 TAN 1 6.24 0 0 0 36 0.04
11 7 TAN 1 6.24 0 0 0 167 0.27
12 7 TAN 1 8.32 0 0 0 198 0.22
13 7 TAN 2 6.24 0 0 0 304 0.22
14 7 TAN 3 6.24 0 0 0 444 0.29
15 7 TAN 1 6.24 3.12 0 0 228 0.32
16 7 TAN 1 6.24 0 25 0 253 0.24
17 7 TAN 1 6.24 0 0 25 231 0.29
18 4 HUM 1 6.24 0 0 11 0.05
19 7 HUM 1 6.24 0 90 0.44
20 7 HUM 1 6.24 3.12 0 0 87 0.44
21 7 HUM 1 6.24 0 25 0 o1 0.61
22 7 HUM 1 6.24 0 0 25 85 0.37

* A los 10 minutos de tratamiento.
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Figura A6.1. Consumo de ozono durante la eliminacion de SDBS en
funcién de la materia orgénica natural suministrada. pH 7, [SDBS], =
2.87-10° M, [Os] = 6.24-10° M, [NOM] = 1 mg/L, T 298 K. (X), Os;

(0), O/GAL; (A), O/TAN:; (1), Os/HUM.
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Figura A6.2. Concentracion de pCBA en funcién de exposicion del
sistema al ozono durante la ozonizacién con acido galico, tanico y
hamico. pH 7, [Os]o = 6.24-10° M, [pCBA], = 5:10* M, [NOM], = 1

mg/L, [tBUOH]o = 8:10° M, T 298 K. (), GAL; (A) TAN; (O0), HUM.
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Figura A6.3. Concentracion de pCBA en funcion de la concentracion de
radicales superdéxido generados durante la ozonizacion con acido galico.
pH57, T 298 K, [Os]o = 6.24-10° M, [GAL]o = 1 mg/L, [tBUuOH], = 8-
10™ M.
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Figura A6.4. Concentracion de pCBA en funcion de la concentracion de
radicales superdxido generados durante la 0zonizacion con &cido humico.
pH 75, T 298 K, [Os]o = 6.24-10° M, [HUM]o = 1 mg/L, [tBuOH], =
8:10° M.
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Figura A6.5. Influencia de la dosis de 0zono en su consumo durante la
eliminacién de SDBS en presencia de materia orgéanica natural. pH 7,

[SDBS]o = 2.87:10° M, [TAN]o = 1 mg/L, T 298 K. (O), 6.24-10° M;
(0), 8.32:10° M.
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Figura A6.6. Concentracion de radicales O," en funcién del tiempo.

[Os]o = 6.24:10° M, pH 7, T 298 K. (A), TAN 1 mg/L; (a), TAN 3
mg/L.
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Figura A6.7. Concentracion de radicales O, en funcion de la exposicion
del sistema al ozono. [Os]o = 6.24-10° M, pH 7, T 298 K. (2), TAN
Img/L; (a), TAN 3 mg/L.
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Figura A6.8. Consumo de ozono durante la eliminacion de pCBA en
funcién de la materia organica natural suministrada a distintos pH.
[PCBA], = 0.5:10° M, [O3]o = 6.24-10° M, [NOM] = 1 mg/L, [tBuOH], =

8:10° M, T 298 K. (©), Os/GAL, pH 7; (2), Os/TAN pH 7; (O0), OHUM
pH 7; (#), O3/GAL pH 4; (a), O/ TAN pH 4; (m), Os/HUM pH 4.
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Figura A6.9. Consumo de ozono durante las experiencias sobre la
influencia de la presencia de materia himica en la degradacion del SDBS
mediante procesos de oxidacién avanzada: sistema O3/GAC. pH 7,
[SDBS]o = 2.87-10° M, [Os]o = 6.24-10° M, [GAC] = 25 mg/L , [NOM]

= 1 mg/L, T 298 K. (X), O; (O), O/ GAC; (#), Os/ GAC /GAL; (),
03/ GAC /TAN; (m), O3/ GAC /HUM.
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Figura A6.10. Consumo de ozono durante las experiencias sobre la
influencia de la presencia de materia himica en la degradacion del SDBS

mediante procesos de oxidacion avanzada: sistema Os/PAC. pH 7,
[SDBS]o = 2.87-10° M, [O3]o = 6.24-10° M, [PAC] = 25 mg/L, [NOM] =
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1 mg/lL, T 298 K. (X), Os; (0), O4/PAC; (), OJPACI/GAL; (a),
O3/PAC/TAN:; (m), Os/PAC/HUM.
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Figura A6.11. Consumo de ozono durante las experiencias sobre la
influencia de la presencia de materia himica en la degradacion del SDBS
mediante procesos de oxidacion avanzada: sistema O3z/H,O,. pH 7,
[SDBS]y = 2.87:10° M, [Os]o = 6.24-10° M, [H;0;] = 3.12:10° M ,

[NOM] = 1 mg/L, T 298 K. (X), Os; (0), O3/ Hz02; (#), Og/ H.0,/GAL;
(A), O/ H,O,/TAN; (.), Os/ H,O,/HUM.
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dodecylbenzenesulfonate from water by adsorption on activated carbon,
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Departamento de Quimica Inorganica
Facultad de Ciencias

Universidad de Granada

SUMMARY

The progressive shortage of water suitable for drinking and increasing water
consumption by industry and agriculture pose a challenge to the technology currently
used in water treatment systems. One solution is the rational and efficient administration
of available resources, and wastewater reutilization is an essential part of sustainable
water use. However, water treatment plants are not prepared for treating new emerging
pollutants and have shown a low effectiveness in their removal. Furthermore, the new
European Water Framework Directive has instituted a progressive control of these new
pollutants. These compounds, including pharmaceutical products, pesticides and
surfactants, are very persistent and highly soluble pollutants. Hence, they can easily
penetrate all stages of the water cycle, presenting a potential risk to drinking water

supplies.

Over the past few decades, indiscriminate industrial (paper, textile) and domestic use of
surfactants has led to their detection in various drinking water sources. Surfactants
found in the environment include sodium dodecylbenzenesulfonate (SDBS), currently
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one of the most widely used anionic surfactants in detergents. Thus, concentrations of
up to 50 pg g* have been measured in sediments on the coasts of Spain. Although
various authors have shown that SDBS is biodegradable, the amount of this product
emptied into waters is too large to be completely eliminated, leaving a sufficiently high
concentration in sludge to pose a potential environmental problem. Moreover, recent
studies have shown that SDBS has a low reactivity with ozone, therefore high doses of
ozone are required to entirely remove this pollutant. It is therefore necessary to seek
new technologically viable and economically feasible alternatives to effectively remove

these contaminants from waters.

The main goal of this PhD Thesis was to analyze the efficacy of oxidation and activated
carbon-based technologies to remove SDBS from waters. The influence of operational
variables on the efficacy of these systems (CIO, CIO;, KMnQO4 O3, O3/H,0,,
Osfactivated carbon, Fe**/H,0,, UV, UV/H,0, and UV/K,S,0g) was examined, and the

kinetics and mechanisms involved in each process were determined.

Different chapters of this thesis have been published as articles and/or book chapters or

are under review for publication, including the following:

Chapter 1. —Introduction (Book Chapter: ““Ozone decomposition by catalysts and its
application in water treatment: an overview”. In Ozone Depletion, Chemistry and
Impacts. Nova Science Publishers, Inc., New York. (2008) and in Environmental
Research Journal (in press)). Ozone has recently received much attention in water
treatment technology for its high oxidation and disinfection potential. The use of ozone
brings several benefits but has a few disadvantages that limit its application in water
treatment, including: i) low solubility and stability in water, ii) low reactivity with some
organic compounds, and iii) failure to produce a complete transformation of organic

compounds into CO,, generating degradation by-products that sometimes have higher
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toxicity than the raw micropollutant. To improve the effectiveness of ozonation,
advanced oxidation processes (AOPs) have been developed (Os/H,0,, O3/UV,
Os/catalysts). AOPs are based on ozone decomposition into hydroxyl radicals (HO),
which are highly powerful oxidants.

This chapter offers an overview of AOPs, focusing on the role of solid catalysts in
enhancing ozone transformation into HO radicals. Catalytic ozonation is a novel
method to remove organic micropollutants from drinking water and wastewater. The
application of several homo- and heterogeneous ozonation catalysts is reviewed,
describing their activity and identifying the parameters that influence the effectiveness
of catalytic systems. Although catalytic ozonation has largely been limited to laboratory
applications, the good results obtained have led to investigations now under way by
researchers worldwide. This chapter therefore provides a timely summary of
achievements to date in the use of solid materials to enhance ozone transformation into
HO' radicals. It describes the background, research objectives of the thesis, explaining
the connections among chapters and summarizing the results. Finally, it offers a

research outlook

Chapter 2. Sodium dodecylbenzenesulfonate adsorption on activated carbons. Kinetic
study (submitted to Carbon (2008)). Adsorption on activated carbon, one of the oldest
water treatment technologies, has been recognized by the U.S. Environmental
Protection Agency as one of the best methods available to remove organic and inorganic
compounds from water intended for human consumption. The value of activated
carbons in this field resides in the chemical and textural properties of their surfaces.
However, this technology is not very widely used to treat wastewater and industrial
effluents, mainly because of their high organic matter content. Importantly, some

experimental parameters of activated carbon adsorption remain unknown, and the
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mechanisms involved in each system have yet to be elucidated. This knowledge is

essential for optimizing the use of activated carbon in water treatments.

SDBS adsorption studies on four activated carbons were performed, exploring the
influence of operational variables (pH, ionic strength, and presence of microorganisms)
and the Kinetics and interactions involved in the adsorption of this pollutant on activated
carbon. The main conclusions obtained were: i) No clear relationship was observed
between adsorption rate constants and most of the chemical and textural properties of
the activated carbons, but the carbons with higher rate constants had a wider
microporosity and a pHp;¢ closer to the working pH; ii) at the start of the process, SDBS
adsorption on the activated carbons is controlled by external mass transfer, whereas
after around one hour of contact, intra-particular diffusion begins to be more important.
Likewise, in relation to kinetic rate constants, the external mass transfer coefficient was
higher when the pHp,. of the carbons was closer to the solution pH iii) A general model
based on external mass transfer and intraparticular diffusion provided a reasonable fit to
the experimental data, but attempts to improve the theoretic fit yielded tortuosity values
that were too high to be credible. Hence, additional factors related to possible steric
impediments must be included to establish an equation that faithfully reflects the
behaviour of the SDBS adsorption rate on activated carbons. However, it was not
possible to apply certain equations for this correction, because of the complexity of the
molecule of this surfactant. For this reason, further research is required on the
contribution to our system of mechanisms that might control the adsorption process at
each stage, as contemplated in the “ramified pore model”. A study of this model is

currently under way in our research lab.
Chapter 3. Adsorption/bioadsorption of sodium dodecylbenzenesulfonate on activated

carbons: Adsorption isotherms (Journal of Colloid and Interface Science, 317, 11-17,
2008). The objective of the present investigation was to determine the effectiveness of
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activated carbon in removing sodium dodecylbenzenesulfonate (SDBS) and to analyze
the chemical and textural characteristics of the activated carbons that are involved in the
adsorption process. SDBS adsorption isotherms on these activated carbons showed that:
i) adsorption capacity of activated carbons was very high (260 — 470 mg/g) and
increased with larger surface area; and ii) dispersive interactions between SDBS and
carbon surface were largely responsible for the adsorption of this pollutant. SDBS
adsorption was not significantly affected by the solution pH, indicating that electrostatic
adsorbent-adsorbate interactions do not play an important role in this process. The
presence of electrolytes (NaCl) in the medium favors SDBS adsorption, accelerating the
process and increasing adsorption capacity. Under the working conditions used, SDBS
is very slowly degraded by bacteria, but the presence of bacteria during the process
accelerates and increases SDBS adsorption on the activated carbon. Microorganism
adsorption on the activated carbon surface increases its hydrophobicity, explaining the

results observed.

Chapter 4. — Sodium dodecylbenzenesulfonate degradation by traditional oxidation
and advanced oxidation processes (submitted to Chemosphere). In this section, we
investigated the efficacy of various oxidation treatments (CIO°, ClO;, KMnQy, Os,
03/H,0,, Os/activated carbon, Fe**/H,0,, UV, UV/H,0, and UV/K,S,0g) to remove the
surfactant SDBS from waters. Results obtained show that CIO™ and CIO; treatments do
not degrade SDBS. Furthermore, the use of CIO™ generated trihalomethanes, thereby
increasing the toxicity of the system. The reaction kinetics between SDBS and KMnO,
are very slow, therefore no major reduction was observed in the concentration of the

pollutant, even at very acid pH values.
SDBS has a very low reactivity with ozone (kinetic constant, kosz = 3.68 M's™) but a

very high reactivity with HO' radicals (koy = 1.16:10° M™s™), explaining why
advanced oxidation processes based on the generation of HO' radicals (Os/activated
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carbon, Fe**/H,0, and UV/H,0,) have proven highly effective to remove this pollutant
from waters. UV radiation does not rapidly degrade SDBS, largely due to the low
quantic yield of this molecule (¢ < 0.12 mol™ Ein). Results obtained with the
UV/K,S,0g system demonstrated a high reactivity of SDBS with SO, radicals,
showing an increase in the degradation rate of this contaminant with an increase in the
concentration of K,S,0g in the system. According to this study, the kinetic constant of
the reaction between SDBS and SO4~ was 10° M*s™.

Chapter 5. Ozonation of sodium dodecylbenzenesulphonate. Comparison of systems
based on O3, O3/H,0, and Os/Activated carbon: (Carbon, 43, 3031-3034, 2005; Water
Research, 40, 1717-1725, 2006). To improve the effectiveness of ozonation process
efficiency, advanced oxidation processes (AOPs) have recently been developed
(O3/H20,, O3/UV, Os/catalysts). AOPs are based on ozone decomposition into hydroxyl
radicals (HO’), which are high powerful oxidants. A study was conducted on the
efficacy of the system based on the simultaneous use of ozone and powdered activated
carbon (PAC) to remove sodium dodecylbenzenesulfonate (SDBS) from drinking
waters and on the influence of operational parameters (PAC dose, ozone dose, activated
carbon characteristics, and presence of radical scavengers [HCOs]) in this process.
Results obtained showed that low doses of PAC during SDBS ozonation markedly
increased the rate of SDBS removal from the medium. These results are due to the
combined effect of two processes: i) SDBS adsorption on the activated carbon surface
and ii) transformation of the dissolved ozone into HO' radicals. At higher ozone and
PAC doses, there was a higher rate of SDBS removal from the medium. The presence of
HCOj3 in the medium reduced the SDBS removal rate of the O3/PAC system. This
finding confirms that the presence of PAC during SDBS ozonation favours ozone
transformation into HO' radicals. Comparison of the Os/PAC system with systems based
on the use of O3 or O3/H,0, showed that the efficacy of the O3/PAC system to remove

SDBS is much greater than that of traditional oxidation methods. Thus, in the first 5 min
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of treatment (usual hydraulic retention time), the percentage of SDBS removed was
18% and 30% for the O3 and O3/H,0, systems, respectively, compared with 70% for the
Os/PAC system. SDBS ozonation in surface waters intended for human consumption
demonstrated that the Os/PAC approach is the most efficacious of the studied systems,
considerably increasing the SDBS removal rate and also reducing the concentration of
dissolved organic carbon. Therefore, the results of this study show the system based on

Os/PAC to be a highly attractive option for the treatment of drinking water.

Chapter 6. —Influence of humic matter in sodium dodecylbenzenesulfonate ozonation
(submitted to Journal of Colloid and Interface Science). The quality and composition of
the water has a major influence on the chemical reactions produced in water treatments
and therefore on the efficacy of systems. Among compounds found in natural waters,
natural organic matter (NOM) can have a major impact on ozonation processes, since it
can reduce the effectiveness of disinfectant oxidant species and produce degradation by-
products hazardous to human health. NOM is present in natural waters at concentrations
of 0.3-3 mg/L and is considered to be a mixture of humic and fulvic acids that give rise
to macromolecules of high molecular weight. The objective of this study was to analyze
the role played by three components of natural organic matter (NOM), gallic acid
(GAL), tannic acid (TAN) and humic acid (HUM), in the removal of the surfactant
sodium dodecylbenzenesulfonate (SDBS) from waters by Os-based oxidation processes,
i.e., O3/H,0,, Os/granular activated carbon (GAC) and Os/powdered activated carbon
(PAC). It was found that the presence of low concentrations of these compounds (1
mg/L) during SDBS ozonation increases both the ozone decomposition rate and the rate
of SDBS removal from the medium. Because of the low reactivity of SDBS with ozone,
these effects are mainly due to an increase in the transformation rate of ozone into HO
radicals. Results obtained demonstrate that the presence of GAL and HUM during
SDBS ozonation increases the concentration of O, radicals in the medium, confirming

that GAL, TAN and HUM act as initiating agents of ozone transformation into HO'. It
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was also found that this effect is smaller with a larger molecular size of the acid.
Presence of GAL, TAN and HUM during SDBS removal by O3/H,0,, O3/GAC and
O3/PAC systems also increases the SDBS degradation rate, confirming the role of these
compounds as initiators of ozone transformation into HO' radicals.
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CONCLUSSIONS

The activated carbons studied have a high surface area (higher than 1200 m*.g™*) and a
well developed meso- and macroporosity. Both textural properties make them suitable
adsorbents to achieve fast and effective SDBS removal. They differ in their surface
basicity and their percentage of carbon and oxygen. Knowledge of these chemical
characteristics is essential to correctly explain the SDBS adsorption kinetics data

obtained and the adsorption mechanisms involved.

No clear relationship was observed between adsorption rate constants and most of the
chemical and textural properties of the activated carbons, but carbons with higher rate

constants had a wider microporosity and a pHp;. closer to the working solution pH.

At the beginning of the process, SDBS adsorption on the activated carbons is controlled
by external mass transfer, whereas intra-particular diffusion begins to be more important
after around one hour of contact. Likewise, in relation to adsorption rate constants, the
external mass transfer coefficient is higher when the pH,,. of the carbons is closer to the
solution pH.

A general model based on external mass transfer and intraparticular diffusion provided a
reasonable fit to the experimental data, but attempts to improve the theoretic fit yielded
tortuosity values that were too high to be credible. Hence, additional factors related to
possible steric impediments must be included to construct an equation that faithfully
reflects the behaviour of the SDBS adsorption rate on activated carbons. However, it
was not possible to apply certain equations for this correction, because of the
complexity of the SDBS molecule. For this reason, further research is required on the

contribution of mechanisms that might control the adsorption process at each stage of
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our system, as contemplated in the “ramified pore model”. A study of this model is

currently under study in our research lab.

Activated carbons have a high SDBS adsorption capacity, which generally increases
with i) a greater volume of micropores of larger size (> 0.8 nm of diameter), and ii)
lower oxygen concentrations on the carbon surface. The main interactions involved in
SDBS adsorption on activated carbon are i) dispersive forces between aromatic ring
electrons of SDBS and graphene layer electrons of the activated carbon, and ii)
hydrophobic interactions between the aliphatic chain of SDBS molecules and the carbon

surface.

The solution pH has no major effect on SDBS adsorption on activated carbon,
indicating that adsorbate-adsorbent electrostatic interactions do not play an important
role in this process. However, an increase in the ionic strength of the solution enhances
the adsorption. The addition of electrolytes to the system reduces solvatation of the
SDBS hydrophilic part, thereby favouring its adsorption on the activated carbon. It also
increases the concentration of ions around the hydrophilic part of SDBS, producing a
screening effect that reduces adsorbate-adsorbate electrostatic repulsions between
hydrophilic parts of negatively charged SDBS molecules, favouring the adsorption

process.

The SDBS adsorption capacity of activated carbons is higher in the presence of bacteria,
because the adsorption of bacteria increases the hydrophobicity of the carbon surface.
The greatest increase in adsorption capacity is observed in carbons with the most
appropriate characteristics for adsorbing bacteria from the medium.
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The toxicity of SDBS is null for concentrations < 5 mg/L, therefore the treatment of
waters contaminated by SDBS with activated carbon will only be effective when the

post-adsorption equilibrium concentration does not exceed this limit.

Traditional oxidation processes, based on the use of derivatives of chlorine or oxidants
such as potassium permanganate, are ineffective to degrade SDBS-—Moreover, SDBS

chlorination can generate chlorinated by-products with a very high toxicity.

Comparison among ozone-based oxidation processes (Os, O3/H,0,, O3/GAC and
O3/PAC) showed that the simultaneous use of ozone and powder activated carbon was
the most effective system to remove SDBS. In addition, because of the adsorbent
properties of activated carbon, the presence of PAC during SDBS ozonation produces a
marked reduction in total organic carbon concentration, adding to the benefits of this

process.

Fenton reagent oxidizes SDBS very quickly but without achieving SDBS
mineralization. The effectiveness of the Fenton process is mainly determined by the
Fe?* concentration present in the system, and an increase in the concentration of H,O,

only affects SDBS oxidation Kinetics.

UV radiation does not rapidly degrade SDBS, largely due to the low quantic yield of
this molecule (¢ < 0.12 mol™ Ein™). The solution pH does not seem to be an important
parameter in the direct photooxidation of the SDBS. The presence of H,O, and K,S,0g
during irradiation generates oxidant radicals that enhance the SDBS degradation rate by
indirect oxidation processes. Results obtained with the UV/K;S;0s process
demonstrated a high reactivity of SDBS with SO, radicals, showing an increase in the

degradation rate of this contaminant with an increase in the concentration of K;S,;0g in
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the system. According to this study, the rate constant of the reaction between SDBS and
SO, was 10° M™s™,

According to our results, advanced oxidation processes are the only acceptable
alternative to produce SDBS degradation. The Fenton process is one of the most
effective, but with the shortcoming of its high dependency on the solution pH. For this
reason, systems based on ozone and UV radiation appear to be the most suitable options
to treat waters contaminated with SDBS.

Powder activated carbon (PAC) produces a higher ozone transformation rate into HO'
radicals compared with granular activated carbon (GAC). This may be explained by the
elimination of ozone diffusion problems on the PAC surface, facilitating its access to
active surface sites, and by the greater homogenization of the system, favouring contact

between dissolved ozone and activated carbon surface.

PAC activity in transforming ozone into HO' radicals is greater with higher dissolved
ozone concentrations and activated carbon doses in the system. Results obtained
indicate that the [O3]/[PAC] ratio is determinant in this process, with an optimum of 0.8
mmol Os/g of carbon. The low doses of PAC required to increase the treatment capacity
of ozone makes the Os/PAC system economically feasible for drinking water treatment.
Activated carbons with higher ash content, macroporosity and basicity have greater

activity in SDBS ozonation.

Comparison of the O3/PAC system with systems based on O3 or O3/H,0, showed that
the efficacy of the O3/PAC system to remove SDBS is much greater than that of
traditional oxidation methods. The O3/PAC process also reduces the TOC
concentration. These results can be attributed to: i) SDBS adsorption on the activated

carbon surface and ii) transformation of the dissolved ozone into HO' radicals. In
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addition, HCO3™ has a lower effect as HO' radical scavenger in the presence of PAC.
According to these results, Oz/PAC may be an interesting alternative to the oxidation

processes commonly used in drinking water treatments (O3, O3/H,0,).

The effectiveness of SDBS oxidation by O3 and O3/H,O, processes was markedly
greater in surface waters. The natural organic matter dissolved in these waters may act

as an initiator/promoter of ozone transformation into HO' radicals.

The application of ozone treatment prior to SDBS biodegradation was highly beneficial
in improving the treatment capacity of both systems (ozonation and biodegradation),
producing a synergic effect. Thus, it enhanced the biodegradation of SDBS by
fragmenting it into units that are more easily metabolized by microorganisms, thereby

reducing the organic matter present in the medium.

The presence of low concentrations (1 mg/L) of gallic (GAL), tannic (TAN) or humic
(HUM) acids during SDBS ozonation increased the ozone decomposition rate (kp) and
the rate of SDBS removal from the medium. This effect was smaller with larger

molecular size of the acid.

Results obtained demonstrate that the presence of GAL, TAN or HUM during SDBS
ozonation increases the concentration of O, radicals in the medium, confirming that
GAL, TAN and HUM act as initiating agents of ozone transformation into HO'". Thus,
the presence of HUM produced a 100% increase in the concentration of O, radicals
after an ozone exposure of 2.6:10 (mol/L)-min. This increase may explain the higher
ko value and SDBS oxidation rate observed. The concentration of these radicals
diminishes in the following order: GAL > TAN > HUM.
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The presence of GAL, TAN or HUM accelerated para-chlorobenzoic acid (pCBA)
oxidation in the medium, thereby confirming the generation of HO' radicals. As in the
case of SDBS, the pCBA oxidation rate was higher with smaller size of the NOM
constituent. The pCBA removal rate in the presence of GAL or HUM is faster with
higher solution pH. This might be attributed to protonation/deprotonation of the

functional groups of these compounds, mainly of phenolic type.

As observed in the Os—based system, the presence of NOM constituents (GAL, TAN or
HUM) during SDBS removal with O3/GAC, O3/PAC and O3/H,0, systems increases
the SDBS degradation rate. A correct explanation of these results should take account of
the Kkinetics of the main reactions involved in each system, with Os/NOM playing a
predominant role as initiator of the ozone decomposition process.

The capacity of the activated carbon to enhance ozone transformation into HO' radicals
is favoured by the adsorption of NOM on its surface. Hence, the ozone transformation
activity of NOM appears to be preserved, despite its adsorption onto the activated

carbon.
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El ohjetivo de este rabajo es analizar
el proceso de eliminacion de surfactan-
tes e Tas aguas, wtilizando el dodecil-
bencensulfonato sddico (SDBS) como
compuesto modelo. mediante  adsor-
cion sobre carbones activados v usando
diferentes procesos de oxidacion avan-
rada (0,
o), Lo me
que los carbones activados presentan
una elevada capacidad de adsorcién, la
cual se ve polenciada cuando el proce-
sa de adsorcion se lleva a cabo en pre-
sencia de bacterizs. Con respecto a los
procesos de oxidacidn estudiados, el
sistema basado en el uso simulténco de
0, ¥ carbdn activado en polvo (PAC) es
el que presenta el neximo rendimiento
en la eliminacitn de SDBS.

snitdos muestran

Palabras clave:
SDBS, adsorcidn, bioadsorcidn, carbdn |
activado en polvo, ozono. |

Removal of surfactans from waters by
adsorption on activated carbon and
advanced oxidation processes

The objective of this stdy was to ana-
lize the elimination process of surfac-
tants from water, using sodivm dode-
cilbencenssulfonate (SDBS) as model |
compound, by means of adsorption on |
activated carbons as well as different
processes of advanced oxidation (0,
0/H,0, and O factivated carbon). Re-
sults obtained have shown that the ac-
tivated carbons used have a high cffi-
ciency to eliminate SDBS from waters
which was enhanced when the adsorp-
tion process was carmied out in the pre-
sence of bacteria. With regard to the
axidation processes studied, the results
have indicated that the efficiency in
the elimination of SDBS from water of
the system based on the simultaneous
use of 0 and powder activated carbon
(PAC) is much higher than those of the
other systems studied (0, O/H,0,).

Keywords:
SDBS, adsorption, bioadsorption, poW-'
der activated carbon, ozone, |
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1. Intreduccion

I uso mdisenmimado de sur

factantes, tanto por parte de

la industria qufmic.‘i [p:spchr-
ra, textil...) coma por el consumo
doméstico, ha provocado que sc ha-
van detectado elevadas concentra-
ciones de estos compuestos en las
aguas [1] a pesar de presentar una
eclevada  biod ;;r:!d:ihi]itl;:d. Entre
los tensioactivos mas ampliamente
utilizados se encuentra el dodecil-
bencensullonato de sodio (SDBS),
un surfactante anidnico cuyo verti-
do al medio acudtico conduce a una
notahle reduccidn en la calidad de
las aguas. Las tecnologias de depu-
racion gue se emplean normalmente
no permiten una eliminacion com-
pletamente efectiva de este conla-
minante, va que ha sido detectado
aguas subterrineas des

en suclos v
pués de los procesos de tratamiento
[2. 3]. Por este motive se hace ne-
cesana la bosqueda de nuevas alter-

nidoe 0 Manuel Sianchez Polo

v e Quiimica Ing
L oam - 18071 Granada
142 BAE 248 526

profesor
itico " Maria Isidora Bauti
o Crareta, profesora titalar 7

nativas, tecnoldgicamente viables
y econdmicamente factibles, que
permitan la eliminacion de conta-
minantes de [as apuas de una forma

adn mis cficiente.

El use de carbdn activado, gra
cins o sus propiedades quimicas v
texturales 4], es una de las teeno-
lozias mds antiguas aplicadas en el
tratamiento de aguas destnadas a
consumo humano [5]. Sin embargo.
la aplicacion de esta leenologia en
la depuracion de aguas residuales v
clluentes industriales no estd muy
extendida debido, principalmente,
a su gran contenido en materia or-
ganica. Por ello, la influencia de las
variables operacionales, asi como el
mecanismo implicado en el proceso
de adsorcidn de los surfactantes so-
bre carbén activado, son win en la
actualidad motivo de discusion

El ozono, debido a su clevada ca-
pacidad oxidante, s¢ viene usando
coma alfernativa depurativa para la
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Abstract

The objective of the present investigation was to determine the effectiveness of activated carbon in removing sodium dodecylbenzencsulfonate
(SDBS) and to analyze the chemical and textural characteristies of the activated carbons that are involved in the adsorption process. Sdics were
also performed on the influence of operational variables (pH, onic strength, and presence of microorganisms) and on the kinetics and interactions
involved in the adsorption of this pollutant on activated carbon. The kineties study of SDBS adsorption revealed no problems in s diffusion
on any of the activated carbons studicd, and Weisz—Prater coefficient (Cwp) values were considerably lower than unity for all activaicd carbons
studied. SDBS adsorption isotherms on these activated carbons showed that: (i) adsorption capacity of activated carbons was very hagh {260
AT0 mg /) and increased with larger surface arca; and (1) dispersive interactions between SDBS and carbon surface were largely responsible
for the adsorption of this pollutant, SDBS adsorplion was nol significantly affected by the solution pH, mdicating that electrostatic adsorbent
adsorbate intcractions do not play an imporant role in this process. The presence of electrolytes (NaCl) in the medium favors SDBES adsorption,
accelerating the process and inereasing adsorption capacity. Under the working conditions used, SDHS is not depraded by hacteria: however. the
presence of bacteria during the process accelerates and increases SDBS adsorption on the activated carbon. Microorganism adsorplion on the
activated carbon surface increases its hydrophobicity, cxplaining the results obscrved.

i 2007 Elsevier Inc. All rights reserved,

Revwords: SDES; Activated carbon: Adsorption; fonic strenpth; Mictoorzanisms
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1. Introduction

The progressive shortage of water suitable for drinking and
the increasing water consumption by industry and agriculture
pose a challenge 1o the technology currently used in water treat-
ment systems. One solution is the ratonal and efficient admin-
istration of available resources, and wastewater reutilization is
an essential part of sustainable water use. However, water treat-
ment plants are not prepared for treating new emerging pollu-
tants and have shown a low effectiveness in their removal, Fur-
thermore, the new Buropean Water Framework Directive has
instituted o progressive control of these new pollutants. These
compounds, including pharmaceutical products, pesticides, and
surfactants, are very persistent and highly soluble pollutants.
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Hence, they can casily penctrate all stages of the water cycle,
presenting a potential risk wo drinking water supplics. Tt is diffi-
cult and relatively expensive to remove these pollutants at water
treatment plants. Therefore the most reasonable approach may
be to address the problem at its origin by removing these com-
pounds from wastewaler and industrial ¢fuents before they are
empticed into the ccosystem [ 3]

Owveger the past Few decades, indiscriminate surfaclant vse by
the chemical industry {paper, textile) and domestically has led
to the detection of these compounds in vanious drinking wa-
ter sources [4.5] Surlfactants found in the environment include
sodium dodecylbenzencsulfonate (SDRS), currently one of the
most widely used anionic surfactants in detergents, Concen-
trations of SDBS up o 50 pg/g have been measured in sed-
iments on the coasts of Spain [6]. Although various authors
have shown that SIXBS s biodegradable [ 7], the amouant of this
product emptied into waters is wo large w be completely elimi-
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