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The presence of contaminants of emerging concern (CECs) in the environment has gained
attention due to their negative effects on ecosystems and human health, and conventional
treatment methods are, in general, poorly effective to remove CECs. The Fenton-based
processes have shown a great ability to decontaminate different types of waste effluents.
However, the ability to maintain the iron active during this process at mild pH is still a major
challenge. In this work, an approach to increase iron availability in Fenton processes, based
in the presence of phenolic compounds, has been proposed. Cathecol have been tested as a
complexant. Six CECs have been chosen as target pollutants. The presence of this phenol
notably reduced the reaction time for CECs abatement in the pH value of 5. The results
obtained for catechol and the ability of this substances to enhance (photo)-Fenton seems to
be ruled by the position of the —OH groups. Also, experiments have been carried out in salty
water as a previous step to be applied in marine water. Finally, behavior of the phenolic
compounds during the process has also been investigated and they seem to be oxidized to
their respective benzoquinones.
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USO DE CATECOL PARA EL TRATAMIENTO FOTO-FENTON A PH 5 DE
CONTAMINANTES EMERGENTES.

La presencia de contaminantes emergentes (CECs) en el medio estd ganando importancia
debido a sus efectos negativos en el ecosistema y la salud humana, y los métodos de
tratamiento convencionales son, generalmente, poco efectivos para su eliminacion. Los
procesos foto-Fenton muestran una gran eficacia para eliminar diferentes contaminantes de
las aguas. No obstante, el mayor reto es el de conseguir mantener el hierro activado a pH
neutro. En el presente trabajo se propone un aumento de la viabilidad del hierro en los
procesos foto-Fenton mediante la presencia de compuestos fendlicos. Para ello, se estudia el
efecto del catecol en el medio. Seis CECs han sido elegidos como contaminantes problema.
La presencia de catecol ha reducido el tiempo de reaccion de eliminacion de los CECs al valor
de pH 5. Los resultados obtenidos mediante la adicién de catecol y la habilidad de este para
aumentar el foto-Fenton se debe a su posicidn de los grupos -OH. Los experimentos también
se han llevado a cabo en agua salina como un paso previo para su posterior aplicacion en
aguas marinas. Finalmente, se ha investigado el comportamiento del compuesto fendlico y
parece que se oxida hacia sus respectivas benzoquinonas.
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1. Introduccion

Los procesos Fenton se encuentran entre los mas prometedores de los Procesos Avanzados
de Oxidacién (AOP) para la desinfeccion y, especificamente, para la eliminacion de
Contaminantes Emergentes (CECs), cuyos tratamientos convencionales son poco efectivos
(Rizzo et al., 2019). Estos procesos estan basados en la reaccion de Haber-Weiss, donde las
sales de hierro catalizan la descomposicion del H,O- en radicales hidroxilo altamente reactivos
y/u otros reactivos de especies oxidantes (Fenton, 1894) (Haber & Weiss, 1934) (Pignatello &
Oliveros & MacKay, 2006) (Barb et al., 1951) ], brevemente descritos por las ecuaciones (1) y
(2) (Ecuacon (1): k =63 M -s*'; Equation (2): k = 0.01-0.001 M-1-s-1) Esto puede ocurrir de
manera natural en ecosistemas acuaticos (Gligorovski et al., 2015) (Pérez-Almeida et al.,
2019) (Lueder et al., 2020) pero también puede ser aplicado en sistemas de agua disefiados
(Giannakis et al., 2016). Los iones de hierro también pueden activar las sales de persulfato
(Ecuacion (3); k = 12-27 M-'-s*1) para producir radicales de sulfato, que también son oxidantes
potentes pero con una mayor selectividad y una vida util mas prolongada (vida media: 30—40
us) en comparacion con -OH (vida media: 10-3 us) (Olmez-Hanci & Arslan-Alaton, 2013).

La especiacién del hierro juega un papel importante en la quimica de Fenton, pero la
desactivacion del hierro también ocurre a pH por encima de 3, lo que limita la aplicabilidad de
estos procesos basados en hierro en medios ligeramente acidos o basicos (Pignatello &
Oliveros & MacKay, 2006). En consecuencia, la investigacion sobre estrategias para mejorar
la regeneracion de hierro ferroso tanto en Fenton como en sistemas basados en persulfato
esta recibiendo creciente atencion. Por ejemplo, el uso de ligandos organicos capaces de
formar compuestos fotoactivos con Fe (lll) estan siendo examinados, utilizando diferentes
sustancias para este propoésito tales como oxalato, citrato, EDTA o EDDS (Giannakis et al.,
2016) (Clarizia et al., 2017) (Dong et al., 2017). Dado que deben agregarse a la disolucién, su
biodegradabilidad y / o toxicidad potencial son factores clave para su uso en sistemas de
tratamiento de agua. De ahi que, la busqueda de sustancias naturales que se utilicen como
los auxiliares quimicos para los procesos de foto-Fenton estan recibiendo interés cientifico.

Fe?* + H,0, > Fe3* + OH™ +-0H (1)
Fe3* + H,0, > Fe?* + HO, + H* (2)
Fe?t 4+ 5,04 - Fe3t + 250, (3)

El uso de hierro para los organismos vivos es esencial para el crecimiento, pero su baja
solubilidad en el pH fisiolégico también limita su disponibilidad (Sandy & Butler, 2009). En este
sentido, la mayor parte del Fe disponible en los ecosistemas acuaticos se encuentra
complejado por ligandos organicos de unién. Estos quelatos organicos, que se conocen como
la reserva de ligandos de Fe, pueden ser liberados por microorganismos, o generados como
productos de transformacion de materia organica natural. Por ejemplo, una interesante fuente
de ligandos de hierro es la produccion de sideréforos por microorganismos (Gledhill & Buck,
2012). Estos estan definidos como quelatos de hierro producidos principalmente por células
bacterianas, que facilitan la absorcion de hierro en microorganismos. Los sideroforos se
clasifican tipicamente en funcién de su naturaleza quimica y grupos funcionales; entre ellos
se encuentran los catecolatos (también denominados fenolatos), que estan presentes en
varias especies de bacterias y cianobacterias (Avdeef et al., 1978) (Arstal & Hohmann-
Marriott, 2019). Estos grupos funcionales se consideran un contribuyente importante a la
estabilidad de los complejos metal-sideréforo.
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Otra fuente interesante de ligandos de hierro son las sustancias de tipo humico, que han
demostrado ser eficientes para la mejora de los procesos de foto-Fenton (Garcia-Negueroles
et al., 2019) (Garcia-Ballesteros et al., 2018) (Gomis et al., 2015). Curiosamente, un estudio
reciente sugiere que el hierro quelado por sustancias humicas es el principal reservorio de Fe
complejado en los océanos (Whitby et al., 2020). Las sustancias humicas son macromoléculas
organicas complejas con algunos grupos funcionales especificos, como carboxilico, carbonilo
o restos de catecol (Huang et al., 2021) (Xu et al, 2020). Estos grupos funcionales se han
empleado como compuestos del modelo simplificado para simular el efecto de sustancias
humicas en diferentes procesos tales como sorcién (Xu et al, 2020) o fotooxidacion de As (lIl)
(Huang et al., 2021).

El compuesto funcional organico catecol presenta una moderada capacidad de unién con Fe
(M) (Log K1 =20,01) (Perron et al., 2010) y alta fotorreactividad como ligando libre (Barbeau
et al., 2003). Esta fotorreactividad UV del complejo Fe (lIl) es importante ya que conduce a la
oxidacion del ligando y reduccion de Fe (lll) a Fe (ll) generalmente a través de la Ecuacion
(4), por lo que podria introducir Fe (I1) nuevamente en el ciclo de Fenton. Se ha propuesto que
una vez que el catecol esta obligado a Fe (ll), el metal se reduce a Fe (ll) (Chen et al., 2002)
(Xiao & Wang & Liu, 2020) (Santana-Casiano et al., 2010), mientras que el ligando se oxida a
una quinona (a través de semiquinona). Los intermedios de quinona pueden regenerarse por
si mismos (principalmente por reaccion con especies HO2, que son abundantes en los
procesos tipo Fenton) y pueden resultar en un ciclo catalitico redox (Zanta et al., 2010). Sin
embargo, la mayoria de los estudios se han centrado en la catecol como contaminante
objetivo, ya que es un intermedio de la degradacion del fenol (Nichela et al., 2015) (Calza et
al., 2012) (Lofrano et al., 2009), pero muy pocos han investigado sobre la mejora del proceso
basado en Fenton por el complejo Fe catecol (Xiao et al., 2016).

(4)
Fe — I + hv » Fe?* + L+

En este escenario, el objetivo principal de este estudio es investigar el catecol como un posible
asistente en procesos basados en hierro foto-impulsados para el tratamiento del agua,
conocido como proceso foto-Fenton, por ejemplo, basado en el proceso H»O2 o persulfato
(PDS; S208%). Esto es interesante de dos maneras: (i) la posibilidad de utilizar catecol como
auxiliar para AOPs y (ii) para ser empleado como sustituto y comprender mejor el
comportamiento de complejos de macromoléculas como las sustancias humicas (HLS) donde
los restos de catecol pueden actuar como lugares activos para la complejacion del hierro y
para impulsar reacciones tipo foto-Fenton.

Se utilizaron seis contaminantes diferentes de preocupaciéon emergente (CEC) como
contaminantes objetivo, concretamente acetamiprid (insecticida), amoxicilina (antibiético),
acetaminofén (analgésico), cafeina (agente estimulante), acido clofibrico (metabolito del
clofibrato, también empleado como herbicida) y carbamazepina (farmaco psiquiatrico). Fueron
seleccionados de acuerdo con: (i) su presencia en diferentes efluentes de diverso origen, tales
como acuicultura, aguas residuales urbanas, envio, rechazo de membranas (Lulijwa & Rupia
& Alfaro, 2019) (Ganiyu et al., 2015) (Garcia-Vaquero et al., 2014) (Vicente-Cera et al., 2019)
(Carra et al., 2016) (Gavrilescu et al., 2015), (ii) su deteccién en aguas naturales (Alvarez-
Mufoz et al., 2016) (Lara-Martin et al., 2020) pero también (iii) su inclusion en la lista de
seguimiento europea, es decir, la Lista de Vigilancia de Sustancias (Decision 2018/840 / UE),
en la que se incluyen la amoxicilina y el acetamiprid.
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Para abordar la matriz hidrica se estudiaron diferentes regimenes de salinidad, nombradas:
agua baja en sal (LSW) o una matriz de agua salada (SW), para representar efluentes de agua
dulce y salina. Para obtener mas informaciéon sobre el modo de accién de los sistemas H20»
y PDS, las pruebas de barrido se realizaron con los CECs probados divididos en dos grupos,
de acuerdo con su diferente reactividad con radicales sulfato o hidroxilo. Finalmente, una
metodologia de respuesta de superficie basada en el disefio de Doehlert se us6 para
determinar el efecto de pH y concentracién de catecol en los diferentes procesos foto-
impulsados. En consecuencia, la hipotesis principal es que el catecol puede acelerar los
procesos basados en el hierro en un amplio rango de pH y salinidad. Su uso potencial puede
conllevar biomiméticos y algunas ventajas en el tratamiento del agua dulce (residual) o agua
salina (maritima o de la industria de la acuicultura).

2. Objetivos

El objetivo del presente trabajo es, mediante el uso del catecol, comprobar si los fenoles
pueden ser usado en procesos foto-Fenton realizados a pH ligeramente acido para la
complejacion del hierro y la mejora del proceso de eliminacion de CECs. Ademas, se
estudiaran los efectos en diferentes matrices de agua, variando su salinidad, para comprobar
de este modo el efecto que las sales en el medio.

3. Caso de estudio
3.1 Reactivos

Acetamiprid, acetaminofén, cafeina, amoxicilina, acido clofibrico y carbamazepina de alta
pureza (> 98%) fue suministrado por Sigma-Aldrich (Madrid, Espafa). Catecol, fue utilizado
como reactivo de grado de alta pureza (95,0%, Sigma-Aldrich).

Las reacciones basadas en Fenton se realizaron con cloruro de hierro (lll) (FeCI3 6H20), y
peréxido de hidrogeno (30% p / p) adquirido de PanReac (Barcelona, Espafia). El proceso a
base de persulfato se realiz6 con peroxodisulfato de potasio, PDS (K2S208), 99.0%
(PanReac). Cuando fue necesario, se realizaron ajustes de pH con hidréxido de sodio y acido
sulfurico (PanReac). El agua empleada en todas las soluciones fue de grado Milli-Q. La
salinidad se modificé agregando NaCl, 99% (Panreac) al agua Milli-Q. Las pruebas de barrido
fueron realizadas con 2-propanol de grado analitico y terc-butanol (Sigma-Aldrich).

3.2 Disolucién objetivo y matrices de agua

La disolucion objetivo consistia en una mezcla de seis CEC diferentes, a saber, acetamiprid,
amoxicilina, acetaminofén, cafeina, acido clofibrico y carbamazepina. La concentracion inicial
de cada uno se fijo en 5 mg-L', que esta ligeramente por encima de la concentracion
comunmente que se encuentran en los ecosistemas, pero se eligié para garantizar buenos
datos cinéticos para comparar los diferentes procesos y reacciones.

Se utilizaron dos matrices de agua diferentes como soluciones acuosas: agua baja en sal,
LSW y agua salada, SW, que se preparé agregando 1 gL' o 30 g-L' de NaCl
respectivamente, a agua destilada (grado Milli-Q) para representar efluentes de agua dulce y
salina. Adicionalmente, también se realizaron pruebas en agua destilada como experimentos
de control. PH inicial de las soluciones fue 5.35 (S.D. £+ 0.12) y 4.93 (S.D. £ 0.34), la
conductividad se determiné como 1,68 (S.D. £ 0,07) y 30,7 (S.D. + 0,96) mS-cm-! para LSW
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y SW, respectivamente. La temperatura se mantuvo a ca. 30 C durante toda la
experimentacion.

3.3 Montaje experimental

Todos los experimentos se realizaron en reactores de vidrio abiertos cilindricos de 250 mL.
Un simulador solar (Oriel Instruments, Modelo 81160 equipado con una lampara de xenén de
300-W, Oriel Corp. Stratford, CT, EE. UU.) se us6é como fuente de irradiacion. Se emplearon
filtros de vidrio especificos para cortar la transmisién de longitudes de onda A<300 nm. La
irradiancia UVA (315-400 nm) fue de 32 W-m2 (Santos-Juanes et al., 2017). Los experimentos
de control mostraron que la fotdlisis directa de los contaminantes era insignificante en las
condiciones empleadas. Todos los sistemas se probaron con 5 mg-L" de hierro, segun
estudios anteriores (Gomis et al., 2015) (Xiao et al., 2019). Se afadié perdxido de hidrégeno
a 146,16 mg-L-", que es la cantidad estequiométrica para mineralizar la mezcla de CECs. Se
considera un procedimiento Gtil comunmente empleado (i) para normalizar la cantidad de H2O»
agregada al medio de reaccion, y (ii) para asegurar que el proceso no se detiene debido al
agotamiento del H,O, (Gomis et al., 2015). La misma cantidad de masa de S,0s* fue
seleccionado con fines comparativos. Principales factores operativos, como el pH y la
concentracion inicial de catecol ([CAT]o) se variaron para evaluar los procesos foto-
impulsados.

Se siguidé el mismo procedimiento experimental para todos los sistemas probados: los CECs
se prepararon en las diferentes matrices acuosas (LSW y SW). Luego, los reactivos se
agregaron cuando fue requerido por la experimentacion en el siguiente orden: (i) catecol, (ii)
hierro, (iii) H202 o S;0g%*. Es importante tener en cuenta que cuando fue necesario, el pH se
ajusto al valor deseado mediante la adicion gota a gota de 0,1 mmol-L-* NaOH o 0,1 mmol-L""
H,SO4 antes H,O, / S,0s%*. Luego se inicié la irradiaciéon y se llevé a cabo el experimento por
hasta dos horas. Periddicamente se tomaron muestras de la solucion para determinar la
concentraciéon de CECs, catecol, consumo de oxidante, hierro disuelto y pH. Los sometidos al
analisis de HPLC se diluyeron 1: 0,4 con metanol para extinguir el exceso de oxidante.

4. Resultados
4.1 Efecto del catecol en procesos foto-Fenton y en base de persulfato

Se dedicé una primera serie de experimentos a evaluar el papel del catecol en ambos
procesos foto-inducidos, es decir, un sistema basado en H>O, (Fenton) y un sistema basado
en persulfato en pH = 5. Se obtuvieron datos resueltos en el tiempo de la concentracion
acumulativa de las ¥ CECs (Figura 1A). La Figura 1A compara los procesos de foto-Fenton
sin y con catecol, en matrices de alta y baja salinidad, pero también incluye un experimento
de control en ausencia de cloruros, es decir, agua destilada (DW). Una mejora muy fuerte del
proceso puede ser observada al obseravar como la concentracion de CECs era insignificante
después de 15 min de irradiacion cuando estaba presente el catecol (CAT), mientras que
permanecieron cantidades significativas incluso después de 60 min (ca.20% en SWy 10% en
LSW) en ausencia de CAT. Este hecho podria atribuirse a la formacién de un complejo entre
hierro y CAT que evita la inactivacion del papel catalizador del hierro a pH suave.

Figura 1. Perfiles de degradacion de la suma de la concentracién total de contaminantes
emergentes (CECs) en matrices de agua destilada (DW), agua baja en sal (LSW) y agua salada
(SW) bajo (Arriba) un sistema foto-Fenton (Fe (lll) / H202) en la presencia y ausencia de catecol
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(CAT). (Abajo) Sistema de Fe (lll) / persulfato (PDS) en presencia y ausencia de catecol (CAT).
Condiciones experimentales: ([Fe (lll)] = 5 mg-L", [H202] o [S208 ] = 146 mg-L", [CAT] =13

mg-L™'; pHo = 5).
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En comparaciéon con estudios anteriores, se han observado tendencias similares cuando las
sustancias humicas (HLS) se utilizan como auxiliares de la reaccion de foto-Fenton (Tabla 1).
Por ejemplo, Garcia-Ballesteros et al. 2018 y Garcia-Negueroles et al. 2019 han concluido
que la degradacion de la cafeina (en un sistema foto-Fenton a pH = 5) se incrementé por la
adicion de diferentes HLS en el rango de 10 a 60 mg-L-'. Ademas, Gomis et al. 2014, probd
sustancias solubles de base biolégica probadas (con la presencia de carbono fendlico, fenoxi
y grupos funcionales carboxilicos), obteniendo una potenciacion de la reaccién foto-Fenton en
pH 5,2. Por lo tanto, si se puede suponer que el catecol (y en general los restos fendlicos) se
encuentran entre los sitios activos de estos HLS podria proponerse como un compuesto
modelo simplificado para simular el efecto de HLS en los procesos de oxidacion (Huang et al.,
2021) (Xu et al., 2020).
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Siguiendo el mismo enfoque que con la reaccién de foto-Fenton, la capacidad del hierro para
activar PDS se evalué bajo irradiacion (Figura 1B). Como se ha mencionado en la
Introduccién, el PDS puede ser activado por Fe2 + (Ecuacion (3)) pero también por irradiacion
(S20s% + hv > SO4), por lo que estos dos factores de activaciéon son fuentes esperadas de
produccion de radicales (Wu et al., 2019). Ademas, la irradiacion también puede foto-reducir
los complejos de hierro férrico en hierro ferroso (Ecuacién (4)). Por lo tanto, se espera que la
presencia de CAT en el sistema PDS pueda ayudar a la formacion de Fe?* a través de la
fotorreduccion de los complejos Fe (lll) -CAT. La degradacién de los perfiles de las XCECs
segun el tiempo de irradiacién se muestran en la Figura 1B, donde se realizaron una serie de
experimentos con la presencia de CAT a pH = 5 y en comparacién con los resultados
obtenidos en ausencia de catecol. Tanto en DW como en LSW, se puede percibir una ligera
mejoria cuando el catecol esta presente en la solucion. Por ejemplo, en LSW, las ¥ CECs
alcanzan una degradacion del 53,4% y 65,3% con y sin catecol en solucion, respectivamente.
En contraste, el proceso basado en PDS fue escasamente eficiente en SW, ya sea con o sin
CAT en solucion.

La alta salinidad (en términos de concentracion de CI) generalmente parece disminuir la
eficiencia de ambos procesos, lo que es especialmente notable en el sistema basado en PDS.
En presencia de cloruros, Fe (lll) puede ceder a complejo Fe(Cl)?** y FeCl.*, que son altamente
fotoactivo y puede promover la reduccién del hierro en radicales de Fe (llI) y cloruro
(Ecuaciones (5) y (6)) (Kiwi et al., 2000) (Rommozzi et al., 2020). Este hecho podria explicar
la leve mejora del proceso foto-Fenton en LSW. Por otro lado, los cloruros también presentan
un efecto depurador con radicales OH (Ecuaciones (7) - (10)) (Machulek Amilcar et al., 2007).
La generacion de estos radicales cloruro (menos reactivo y con mayor selectividad) podria ser
la razén por la cual se observa una ralentizacién del proceso foto-Fenton a medida que
aumenta la salinidad, como se observa en SW. sin embargo, la presencia de catecol en
solucion podria ayudar con éxito al proceso de foto-Fenton, ya que se obtuvieron resultados
similares en las matrices DW, LSW y SW (Figura 1A).

Fe(C)** + hv —» Fe** + Cl- (5)
FeCl;f + hv —» FeClt + Cl- (6)
“OH + Cl~ < CIOH -~ - OH + Cl~ (7)
CIOH -~ + H* — ClL-+H,0 (8)
“OH + Cl™ + 0, - CIOH + 0, -~ (9)

CIOH -~ + Cl™ - Cl,-~+ OH~ (10)
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De manera similar, los radicales sulfato también pueden interactuar con los cloruros en
solucion, dando como resultado radicales menos reactivos como CI', Cl>~ (Ecuaciones (11) y
(12)). De hecho, vale la pena notar que la oxidacion del Cl' es mas favorecida por el SO4-que
por el -OH (Yang et al.,, 2014) (Moreno-Andrés et al., 2019). Esto podria explicar el mal
desempenio del sistema en matriz de alta salinidad para el sistema PDS (Figura 1B). Ademas,
se sabe que los radicales sulfato y cloruro pueden reaccionar selectivamente con compuestos
especificos (Nihemaiti et al., 2018) (Lei et al., 2019) (Ye et al., 2017). En este sentido, algunas
ideas obtenidas al evaluar las CCA individuales se abordaran en la siguiente subseccion.

S0,~ + CI"Fe?t & +Cl' + SO2 (11)

Cl'+Cl™ - Cly; +H,0 (12)

4.2 Algunas ideas sobre la evaluacion del comportamiento individual de los diferentes
CECs

Para obtener mas informacién sobre el modo de accion de H.O, y S,0s% precursores de
radicales, los CECs evaluados se clasificaron en dos grupos de acuerdo con su diferente
reactividad con radicales sulfato o hidroxilo (Lu et al., 2018) (Li et al., 2020). Por tanto, el grupo
I incluye esos compuestos que exhiben una mayor reactividad con -OH, en lugar de SO.- (es
decir, carbamazepina, cafeina y acetamiprid), con k.on = 6:10° M's"; ksos'- = 1-3:10° M-'-s"
1. El grupo Il incluye los compuestos que podrian tener mas afinidad por la reaccién con SO4 -
(es decir, acido clofibrico, amoxicilina y acetaminofén), con ksos.- = 2-7-10% M-'-s",

Las curvas de degradacion se pueden dividir en ambos grupos: Figura 2-superior (grupo 1) y
Figura 2-inferior (grupo IlI). Aunque se observan resultados y tendencias similares entre los
grupos | y Il en el proceso de foto-Fenton, se pueden encontrar algunas diferencias en el
sistema PDS. Aqui, se pueden observar tasas de degradacion mas bajas para aquellos
compuestos que pertenecen al grupo |, con tendencias similares en matrices DW, LSW y SW
(Figura 2-superior). Curiosamente, estos resultados coinciden con estudios recientes que
utilizan contaminantes objetivo similares (Deemter et al., 2020). Por el contrario, las tasas de
degradacion de los compuestos del grupo Il aumentan notablemente en las tres disoluciones
acuosas (Figura 2-abajo).

En general, el -OH tiene un alto potencial de oxidacion (ca. 2.8 V), y el del radical sulfato es
2,43V (Neta et al., 1977). Esto hace que SO4- presente una mayor selectividad hacia algunas
sustancias, cediendo reacciones rapidas generales hacia anillos aromaticos que se activan
para el ataque electrofilico. Ese es el caso del acetaminofén, acido clofibrico y amoxicilina,
con grupos electrodonantes directamente unidos al anillo. Por otro lado, el grupo piridinico de
acetamiprid o el resto imidazol de la cafeina son reacios a atacar electrofilicamente, esto
explica el mal comportamiento del radical sulfato frente a estos compuestos.

Por consiguiente, en el caso de compuestos del grupo I, la adicién de CAT puede promover
la eficiencia del sistema basado en PDS tanto en LSW como en SW, lo que significa que el
tiempo para alcanzar el 50% de degradacion se reduce aproximadamente a la mitad en
presencia de CAT en solucién. Por otro lado, la selectividad de los radicales sulfato primarios
puede limitar el proceso a contaminantes especificos, ya que no se ha observado ningun
efecto en los compuestos del grupo |. En consecuencia, se ha obtenido la eficiencia limitada
del sistema PDS (Seccion 2.1) cuando se estudia la suma total de contaminantes.
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Figura 2. Perfiles de degradacion de la suma de CECs en un sistema de foto-Fenton (Fe / H202)
y un sistema de Fe / PDS irradiado con presencia / ausencia de catecol (CAT) en DW (A,D) LSW
(B,E) y SW (C,F). Los CECs se han dividido en el Grupo | (Superior): carbamazepina, cafeina y
acetamiprid; y Grupo Il (Inferior): Acido clofibrico, Amoxicilina y Acetaminofén. La desviacion
estandar de cada punto experimental es siempre S.D. <0,05. Condiciones experimentales: [Fe
(] = 5 mg-L", [H202] o [PDS] = 146,16 mg-L™!, [CAT] =13 mg-L", pHo = 5.
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También se realizaron experimentos de barrido para considerar la participacion de diferentes
especies radicalarias. 2-propanol (K-on-2-prop = 1,9:10° M-"-s!; kso4-- -2-prop = 6,9-107 M-"-s"), y
terc-butanol (t-BuOH) (K.on-t-uon = 6-108 M-'-s1; Kso4---+-uoH = 8.4-10° M-1-s™") se utilizaron como
sondas de radicales, considerando que el 2-propanol puede extinguir eficazmente tanto -OH
como S04, mientras que el t-BuOH reacciona selectivamente con -OH (Buxton et al., 1988)
(Neta et al., 1988). EI mismo enfoque fuerealizado con éxito en estudios anteriores (Wu et al.,
2019). En consecuencia, los resultados obtenidos se muestran en la Figura 3, donde se evalu6
la presencia de capturadores de radicales en la matriz SW en condiciones operativas de [Fe
(1] = 5 mg-L*, [CAT] =13 mg-L", pHo = 5.

Para los compuestos del grupo |, se obtuvo una tasa de degradacion similar para el sistema
PDS. en presencia de ambos capturadores de radicales (Figura 3/1). Sin embargo, en el
sistema de foto-Fenton, se observa una clara inhibicién en presencia de 2-propanol (Figura
3B), lo que sugiere un papel principal en la degradacion de radicales hidroxilo. Por otro lado,
para compuestos del grupo Il, se observa una ligera inhibicibn en el sistema PDS,
principalmente atribuida al SO4-, sino también al OH derivado de la fotdlisis de los complejos
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de hierro-agua (Figura 3/3). En el sistema foto-Fenton, la degradacion de las CECs se inhibe
notablemente (28%), aunque a tasa menor que los compuestos del grupo | (56%).

Esos resultados apoyan que los radicales -OH desempefian un papel importante en la
degradacion de las CECs de ambos compuestos del grupo | y del grupo Il. Ademas, también
sugieren que el papel de SO4- en la degradacién de los CECs es ligeramente mayor para el
grupo Il y casi insignificante en los compuestos del grupo |, apoyando la selectividad de estos
S04~ hacia compuestos especificos. También cabe destacar que, a pesar de la presencia de
capturadores de radicales, la degradacion de las CECs es notable, especialmente para
aquellos contaminantes del grupo Il. Por tanto, es supuesta la implicacion de otras especies
reactivas. Teniendo en cuenta la alta concentracién de Cl-, probablemente los radicales Cl- y
Cl2-- también participan en el proceso de degradacién, debido a la rapida oxidacion de Cl-en
presencia de S04 (ksos-c- = 3-6.6-108 M's') y -OH (konc= 3-4,3-10° M'-s7),
especialmente adecuado para la producciéon de CI2-- (Neta et al., 1988) (Wang et al., 2020).
Ademas, la alta reactividad de los radicales CI2:- con compuestos del grupo Il, como el
acetaminofén (kcp- = 4.32:108 M-'-s') frente a compuestos del grupo |, como la
carbamazepina (kciz-= 0,43-108 M-"-s*1) apoya los resultados obtenidos (Lei et al., 2019).

Figura 3. Perfiles de degradacion de la suma de CECs en un sistema Fe / PDS / CAT irradiado
(1, 3) y sistema foto-Fenton (Fe / H202 / CAT) (2, 4) con presencia de capturadores de radicales
en SW. Los CECs han sido divididos en el Grupo | (1, 2): carbamazepina, cafeina y acetamiprid;
y Grupo Il (3,4): acido Clofibrico, amoxicilina y acetaminofén. Condiciones experimentales: [Fe

(1] = 5 mg-L"1, [H202] / [PDS] = 146,16 mg-L"', [CAT] = 13 mg-L"', pHO = 5.
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5. Conclusiones

Segun los resultados obtenidos, el catecol demostré ser un digno ayudante para el proceso
foto-Fenton, tanto en LSW como en SW, desde tiempos prometedores para la degradacion se
obtuvieron diferentes CECs, p.e., se alcanzan valores de tso% en menos de 60 min con [CAT]>
7 mg-L" en todos los rangos de pH probados. Los mejores rangos operativos se estiman
alrededor de pH 5y [CAT] = 10-15 mg-L-". La mejora del proceso es claramente mas fuerte
en el caso de las aguas muy salinas, que es la matriz donde el desempefio es peor. Por otro
lado, en el sistema PDS, los [CAT] tienen una influencia significativa en la degradacién de X
CECs, en lugar del pH, destacando que [CAT] > 15 mg-L-! implica efectos adversos sobre la
degradacion de los CECs. El sistema basado en PDS dependia en gran medida de la
salinidad, condiciones y naturaleza de los CECs. Es importante resaltar que el compuesto de
catecol es eliminado eficientemente en ambos sistemas dentro del proceso de degradacion.

El buen desempenio de la reaccion foto-Fenton basada en CAT en SW es de gran interés, ya
que abre la puerta a un nicho de aplicacién de estos procesos, a saber, el tratamiento de
efluentes de agua de mar, como piscifactorias o aguas de lastre. Ademas, el uso de persulfato
en los procesos puede ser de interés para el grupo de contaminantes que presentan escasa
selectividad entre el radical hidroxilo y otras especies menos reactivas.

Cabe sefalar que se pueden encontrar restos fendlicos en sustancias humicas, que han
demostrado mejorar la reaccion de foto-Fenton a pH suave, aunque su estructura es
demasiado compleja para realizar un estudio mecanicista preciso. Si el catecol (y en general
restos fenodlicos) se puede suponer que se encuentran entre los sitios activos de estas
macromoléculas, pueden proponerse como modelos para obtener una mayor comprension
del papel de las sustancias humicas en la fotooxidacién de xenobidticos. Por lo tanto, mas
investigaciones para estudiar el papel de otros aromaticos. fracciones (por ejemplo, acidos
fendlicos) pueden ser de interés en el futuro, pero también la investigacién sobre la
participacion de especies reactivas transitorias mediante mediciones fotofisicas.
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