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1. Introduccion

1.1. Contaminacion ambiental y Contaminantes de

Preocupacion Emergente en sistemas acuaticos

1.1.1. Contaminantes de Preocupacion Emergente (ECs)

El desarrollo industrial de las ultimas décadas ha traido como consecuencia la acumulacion
de sustancias que provocan dafio en el medio ambiente y la salud; sin embargo, estas han
pasado desapercibidas por falta de técnicas analiticas adecuadas para su identificacion
(Reinoso Carrasco et al., 2018). En los ultimos anos, el avance en la ciencia e investigacion
ha permitido detectar en el ambiente este conjunto creciente de sustancias, cuyo impacto
ecolégico y sanitario aun no esta completamente caracterizado y, por lo tanto, no se
encuentran ampliamente monitoreados o regulados. Estas sustancias se denominan
“Contaminantes de Preocupacion Emergente” o “Contaminantes Emergentes” (ECs, segun
sus siglas en inglés). La deteccion, estudio y caracterizacion de estos compuestos resulta
importante con el fin de desarrollar soluciones y acelerar su degradacion en la naturaleza,

minimizando su impacto.

El Ministerio para la Transicién Ecoldgica de Espana y el Reto Demografico (MITECO), define
a los ECs como “sustancias quimicas o materiales que se detectan ultimamente en las aguas
y cuya presencia puede suponer un riesgo para el medio ambiente y salud humana”. Se trata
de compuestos que, debido al progreso de la quimica analitica en los ultimos afos, hoy
pueden detectarse y cuantificarse en el agua en niveles traza. Por lo tanto, no son sustancias
nuevas, sino especies que anteriormente no podian ser determinadas, a pesar de haber sido
ampliamente empleadas en diversas aplicaciones. Este avance en la capacidad de medicion
de concentraciones tan bajas se debe, en gran medida, al desarrollo de técnicas de
espectrometria de masas acopladas tanto a cromatografia de gases como a cromatografia
liqguida (MITECO). Este grupo abarca diversas sustancias que pueden clasificarse en:
farmacéuticos y productos de cuidado personal (PPCPs segun sus siglas en inglés),
sustancias quimicas disruptoras endocrinas (EDCs), sustancias polifluoroalquiladas (PFAS),
microplasticos (MPs), quimicos industriales y subproductos (ICBs) y nanomateriales (Li et al.,
2024).

Todos estos compuestos son bioldgicamente activos mediante diversos modos de accion y
pueden encontrarse en los sistemas acuaticos en concentraciones que van desde <0,001
hasta >100 pg L™ (Barber, 2014).



Los ECs ingresan frecuentemente al ambiente a través de diversos canales debido tanto a
actividades humanas, como a operaciones industriales. Las rutas comunes de introduccion
incluyen efluentes de aguas residuales provenientes de instalaciones de manufactura,
aplicacion de biosolidos en suelos, lixiviacion de rellenos sanitarios, escorrentia urbana y
agricola, y deposicion atmosférica (Li et al., 2024). Es por esto, que una gestion eficaz de las
aguas residuales desempefa un papel fundamental en la preservacion de la salud publica y
ecologica. Ademas, es posible recuperar recursos de valor anadido a partir de aguas
residuales y lodos de plantas depuradoras, especialmente en areas urbanas densamente
pobladas (Colella et al., 2021).

Los ECs representan graves amenazas para los ecosistemas y las especies. Estos
contaminantes se han encontrado en una variedad de matrices ambientales (como arroyos,
lagos y aguas subterraneas) después de evadir las plantas de tratamiento de aguas
residuales. En cuanto a los efectos que pueden causar, ciertas investigaciones han
demostrado, por ejemplo, que la exposicidon a farmacos puede alterar la reproduccion de
especies acuaticas, como peces y anfibios. Al mismo tiempo, los subproductos industriales
han mostrado toxicidad directa, aumento de la mortalidad y riesgos para la sostenibilidad de
las poblaciones acuaticas (Singh et al., 2025). Adicionalmente, la resistencia a los antibidticos,
los desequilibrios hormonales y otros efectos de los ECs a largo plazo pueden afectar la salud
humana (Sodhi et al., 2022).

La falta de conocimiento publico sobre los peligros de los ECs debilita el impulso hacia su
regulacién. Estos contaminantes representan desafios significativos para las politicas
ambientales y de salud. Una mayor educacién es esencial para generar apoyo a reglamentos
estrictos. Diversos estudios destacan la necesidad de mejorar la participacion publica para
aumentar la comprension de los efectos de estos contaminantes, con el objetivo de alinear la
percepcion social con los hallazgos cientificos y promover politicas informadas que reduzcan
los riesgos (Ramirez-Malule et al., 2020). El logro de los objetivos de desarrollo sostenible
solo puede alcanzarse mediante la participacion conjunta de las politicas gubernamentales,

la participacion ciudadana y el compromiso del sector empresarial (Li et al., 2018).

1.1.2. ECs en aguas residuales y potable

El agua es un recurso natural Unico e insustituible. Es esencial para la vida, la salud humana,
la agricultura, la industria y los ecosistemas. El acceso a agua limpia y servicios de
saneamiento seguros contribuye a una vida digna y a la igualdad. Sin embargo, su
disponibilidad es desigual y se encuentra amenazada por la contaminacion y el cambio

climatico, lo que degrada su calidad y la vuelve inadecuada para su uso diario, industrial,



agricola y para su consumo; asi como también poniendo en peligro la salud y el bienestar
general de las personas. Los vertidos industriales, las aguas residuales domésticas, la
contaminacion agricola (pesticidas y fertilizantes), los derrames de petréleo, los residuos
plasticos y la deforestacion son las principales fuentes de contaminacién del agua. En
términos globales, la escasez de agua explica aproximadamente el 10% del aumento en la

migracion humana.

La industria y el agua tienen una relacion simbiodtica, cada una influenciando y siendo
influenciada por la otra. El sector industrial consume una cantidad considerable de agua, lo
que conduce a la contaminacion y a efectos perjudiciales en los ecosistemas. Siete sectores
clave, alimentos, textil, energia, industria, quimicos, farmacéuticos y mineria, son
responsables del 70% del uso y la contaminacién de agua dulce a nivel global, y se proyecta

un aumento anual del 20% en la demanda de agua industrial. (Singh et al., 2025).

Por otro lado, la presencia de ECs en los compartimentos acuaticos del ambiente a nivel
mundial se ha convertido en una gran preocupacién para nuestras sociedades durante los
ultimos 20 anos. Existe mucha discusién y preocupacién en torno a la presencia de quimicos
en los entornos acuaticos en general, y de sustancias nuevas en particular, porque no esta

claro cuan peligrosas pueden ser para la vida silvestre y la salud humana (Li et al., 2024).

Debido a la limitada eficiencia de remocion de los procesos tradicionales de tratamiento de
agua, las aguas residuales urbanas contienen altas concentraciones de ECs incluso después
del tratamiento, lo que convierte la descarga de aguas residuales urbanas en una fuente
importante de estos contaminantes. La descarga continua de estas sustancias puede generar
que se acumulen en los ambientes acuaticos, poniendo en peligro los ecosistemas. Ademas,
el uso de aguas residuales tratadas para paisajismo, riego agricola y reutilizacién industrial
puede exponer a los seres humanos a estos contaminantes, lo que representa un riesgo
potencial para la salud. Por lo tanto, controlar la descarga de ECs en los efluentes de plantas
de tratamiento de aguas residuales es crucial para los ecosistemas acuaticos y la salud
humana (Yang et al., 2024).

Esta problematica global también se manifiesta a nivel regional: estudios realizados en
Argentina, han demostrado la presencia de ECs provenientes de actividades agricolas y
ganaderas a lo largo de aguas residuales y del rio Salado (provincia de Santa Fe). En las
muestras de aguas residuales se encontraron albendazol, fenbendazol, ciprofloxacina,
enrofloxacina y tiametoxam donde la frecuencia de deteccion varié entre 11,10% y 22,20%.
La distribucion espacial de los contaminantes mostrd niveles mas elevados cerca de zonas

urbanas y agricolas, lo que sugiere fuentes antropogénicas. Por otro lado, se realizaron



evaluaciones de riesgo ecolégico para diferentes organismos, donde la ciprofloxacina
presento el mayor riesgo, afectando especialmente a bacterias, cianobacterias y algas. La
evaluacién de riesgo en humanos mostré que los lactantes (de 6 meses a 1 afo) presentaron
un riesgo mayor que los adultos, lo que plantea preocupaciones sobre los efectos de la
exposicion a largo plazo (Teglia et al., 2025). En este sentido, dado que las aguas residuales
constituyen una de las principales vias de ingreso de estos contaminantes al ambiente
acuatico, su presencia resulta especialmente relevante cuando se considera la proteccion de

las fuentes de agua potable.

La calidad del agua potable es un tema prioritario en la agenda de politicas ambientales. En
2020 se aprobo una propuesta para la revision de la Directiva de Agua Potable (Consejo de
la Union Europea), la cual actualiza los estandares de calidad e introduce el mecanismo de
lista de vigilancia, incluyendo por primera vez a los disruptores enddécrinos y a los productos
farmacéuticos. Se han realizados estudios en Italia con el objetivo de evaluar la presencia de
ciertos ECs, entre ellos: bisfenol A (BPA), nonilfenol (NP), acidos perfluorooctanosulfénico y
perfluorooctanoico (PFOS y PFOA), cafeina (CFF) y carbamazepina (CBZ), en aguas
superficiales a la entrada de plantas de tratamiento de agua potable y en el agua tratada. Si
bien los tratamientos fueron generalmente eficaces para reducir BPA, CFF y CBZ, en algunos
casos resultaron ineficaces para NP y PFOA. De acuerdo con las bajas concentraciones
detectadas y/o los limites regulatorios establecidos para cada contaminante individual, el
agua analizada cumplié con los criterios de buena calidad. Si bien el agua potable podria no
representar una fuente significativa de exposicion humana a los ECs, la co-ocurrencia de
distintos compuestos puede dar lugar a interacciones aditivas o sinérgicas que provoquen
efectos inesperados sobre la salud humana y el ambiente, por lo que se justifica la

implementacién de estrategias para su deteccién y eliminacién (Valbonesi et al., 2021).

1.1.3. Sustancias perfluoroalquiladas y polifluoroalquiladas (PFAS)

Las sustancias per- y polifluoroalquiladas (PFAS) son compuestos organicos sintéticos en los
que los atomos de hidrégeno estan parcial o completamente sustituidos por atomos de fltor.
El enlace carbono-fluor (C-F) es extremadamente fuerte y estable (Buck et al., 2011). Debido
a sus propiedades hidrofébicas, lipofébicas y termoestables, las PFAS se utilizan
ampliamente desde los afios cincuenta en productos industriales y comerciales, como
recubrimientos antiadherentes, surfactantes, materiales de envasado de alimentos y
espumas formadoras de pelicula acuosa, lo que ha provocado numerosas emisiones al
ambiente (Wang Y. et al., 2022).



La preocupacion por los posibles riesgos de las PFAS para el ambiente y la salud humana no
fue reconocida hasta comienzos del siglo XXI, cuando se demostré que dos grupos de PFAS,
los acidos perfluoroalquil carboxilicos (PFCASs) y los acidos perfluoroalquil sulfénicos (PFSAS)
de cadena larga, estaban presentes de manera ubicua en la biota y en los seres humanos. A
partir del reconocimiento de esta distribucion generalizada y de las propiedades peligrosas
de los PFAS de cadena larga, se han implementado medidas voluntarias por parte de los

fabricantes y acciones regulatorias para reducir sus emisiones (Brendel et al., 2018).

Las PFAS son contaminantes ambientales ubicuos y persistentes (Di Nisio et al., 2022);
dentro de éstas, la comunidad regulatoria a nivel mundial esta especialmente interesada en
los PFSAs y los PFCAs de cadena larga, asi como en sus aniones correspondientes, ya que
se ha demostrado que son mas bioacumulables que sus analogos de cadena corta (Buck et
al., 2011).

Inicialmente, solo ciertos compuestos del grupo fueron de principal preocupacion para las
autoridades regulatorias, en particular el acido perfluorooctanosulfénico (PFOS) y el acido
perfluorooctanoico (PFOA). Como consecuencia, se dispone de mucho mayor conocimiento
sobre los impactos de estos compuestos, que actualmente estan restringidos a nivel global,
que sobre otros miembros de la familia de las PFAS (European Enviroment Agency, 2024).
Aunque estos dos compuestos mas extendidos y toxicos fueron eliminados progresivamente
por los fabricantes en la mayor parte del mundo, aun persisten en el ambiente junto con PFAS
de reemplazo. Por ejemplo, los compuestos fluoroalquil éter (éter-PFAS; por ejemplo, GenX
y ADONA) que estan siendo detectados cada vez con mayor frecuencia en el ambiente y en

los organismos (Cserbik et al., 2023).

Las PFAS pertenecen al grupo de contaminantes organicos persistentes (COP) emergentes,
y se han convertido en una preocupacion ambiental y para la salud humana debido a su
toxicidad potencial y a su bioacumulacién en la sangre, los musculos, el corazén y el higado

de humanos y animales (Wang Y. et al., 2021).

Los primeros estudios realizados con respecto a las PFAS, fueron llevados a cabo por Giesy
et al. (2001), donde se informaba la distribucion global del PFOS. Este fue medido en tejidos
de fauna silvestre, incluidos peces, aves y mamiferos marinos. Los resultados demostraron
que el PFOS esta ampliamente distribuido en el ambiente. Las concentraciones encontradas
en animales provenientes de regiones relativamente mas pobladas e industrializadas, fueron
entre 2y 10 veces mayores que las observadas en animales de ubicaciones marinas remotas.
Los animales depredadores ictiéfagos, como el visén y el aguila calva, presentaron

concentraciones de PFOS superiores a las de sus dietas, lo que sugiere que esta sustancia
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puede bioacumularse en los niveles troficos mas altos de la cadena alimentaria (Giesy et al.,
2001). Otro estudio realizado en el mismo periodo por Hansen et al. (2001), demostré que el
PFOA y otras PFAS se encontraban presentes en 65 muestras de suero humano adquiridas
de empresas proveedoras de material bioldgico, siendo el suero de individuos no expuestos

industrialmente a estas sustancias (Hansen et al., 2001).

Por otro lado, los desafios para la eliminacion de PFAS de los sistemas de agua potable son
particularmente criticos. Tecnologias de tratamiento como la coagulacion, la adsorcion, la
filtracion y la oxidacion avanzada suelen ser ineficaces para remover PFAS de cadena larga
de los sistemas de agua potable (Dixit et al., 2021). Esto fue demostrado en estudios llevados
a cabo en Barcelona (Espafa), donde se midié una amplia gama de compuestos quimicos
en distintos tipos de agua potable y en muestras de orina mediante analisis dirigido y cribado
no dirigido (NTS, segun sus siglas en inglés) con el fin de estimar la exposicion humana a las
PFAS. Se incluyeron muestras de agua de red, agua de red filirada con filtros domésticos de
carbon activado y de 6smosis inversa, agua embotellada comercial y muestras de orina. Se
detectaron 9 PFAS en el agua de red sin filtrar del primer muestreo (79% de las muestras), 6
en el segundo muestreo (69%) y 5 PFAS en el 13% de las muestras de orina. EI NTS identifico
de forma tentativa farmacos y otros compuestos quimicos industriales en el agua potable. Las
PFAS de cadena corta (<C8) fueron eliminadas mediante 6smosis inversa, pero no por los
filtros de carboén activado. No se reportaron datos con respecto a la eliminacién de PFAS de
cadena larga (Cserbik et al., 2023).

En 2009, el PFOS, PFOA y compuestos relacionados fueron incluidos en el Anexo B del
Convenio de Estocolmo sobre COP, lo que restringe su fabricacion y uso a unas pocas
aplicaciones especificas (Lindstrom et al., 2011). Sin embargo, las medidas actuales de
control de las PFAS son limitadas y poco eficaces frente a su extrema persistencia ambiental.
La eliminacion progresiva (phase-out) por si sola no logra revertir de manera significativa la
exposicion ambiental y humana, por lo que se requieren estrategias de remediacion
complementarias. Sin embargo, existen importantes desafios: se conoce poco sobre los
ciclos de vida y las vias de exposicion de muchas PFAS, lo que dificulta el disefio de
estrategias preventivas; las tecnologias de remediacién disponibles son costosas,
energéticamente intensivas, lentas y, en algunos casos, poco efectivas para PFAS de cadena
corta; ademas, se desconoce su impacto a largo plazo sobre los ecosistemas. Estas medidas
tampoco controlan las emisiones difusas y accidentales durante la produccion, uso y
disposicién de productos que contienen PFAS. Por ultimo, la estrategia industrial
predominante de reemplazar unas PFAS por otras estructuralmente similares facilita el
cumplimiento regulatorio, pero no resuelve el problema de fondo: incrementa el numero de

PFAS en el mercado, complica su seguimiento y perpetua la contaminacion. Como resultado,
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continta la proliferacion de nuevas PFAS, lo que refuerza la necesidad de enfoques

regulatorios y de gestién mas integrales (Wang et al., 2017).

1.1.4. Acido perfluorooctanoico (PFOA)

Como se menciono anteriormente, en sus inicios, el acido perfluorooctanoico (PFOA) fue la
principal preocupacion para las autoridades regulatorias junto con el PFOS y, por lo tanto, se

dispone de mucho mayor conocimiento sobre los impactos de estos compuestos.

El PFOA (C8) es un carboxilato perfluoroalquilado que forma parte de la clase de sustancias
denominadas quimicos perfluorados (PFCs). El PFOA y otros PFCs no se encuentran de
forma natural, sino que han sido sintetizados y utilizados en productos comerciales y procesos
industriales durante mas de 60 afnos. Sus propiedades utiles, que incluyen la repelencia al
aceite y al agua, la resistencia al calor y a las reacciones quimicas, se deben a su estructura,
la cual incluye una cadena de carbono totalmente fluorada que es tanto hidréfoba como

oledfoba, y un grupo funcional hidréfilo cargado, como el acido carboxilico (Post et al., 2012).

El PFOAy los compuestos de ocho carbonos son los mas eficaces en cuanto a propiedades
tensioactivas. Estos se encuentran en mas de 200 aplicaciones industriales y de consumo,
que abarcan desde recubrimientos resistentes al agua y a las manchas para telas de vestir,
cuero, tapiceria y alfombras, hasta recubrimientos resistentes al aceite para productos de
papel aprobados para contacto con alimentos, galvanoplastia, surfactantes para bafos de
grabado electronico, emulsionantes fotograficos, fluidos hidraulicos para aviacién, espumas
contra incendios, pinturas, adhesivos, ceras y pulidores. Ademas, el PFOA se utiliza como
emulsionante en la produccion de politetrafluoroetiieno (PTFE), asi como de otros

fluoropolimeros y fluoroelastémeros (Lau et al., 2007).

El PFOA ha sido detectado en multiples muestras biolégicas, alimentos y matrices
ambientales a nivel global. Ademas, se ha encontrado en aguas superficiales, efluentes de
plantas de tratamiento de aguas residuales y lodos cloacales, con concentraciones promedio
entre 10 y 100 ng L"; en algunos casos extremos, la concentracion de PFOA alcanzé 1000
ng L™, lo que constituye un nivel considerablemente elevado, especialmente si se considera
el riesgo para la salud humana (Wang Y. et al., 2021). De acuerdo con lo mencionado, en la
actualidad el uso de PFOA se encuentra ampliamente restringido y eliminado de muchos
productos debido a su toxicidad y persistencia. En consecuencia, resulta importante el estudio
y la caracterizacién de procesos que permitan la adecuada degradacién de los PFCs vy, en
particular, del PFOA.
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1.1.4.1. Propiedades del PFOA

El PFOA (numero de registro CAS: 335-67-1) consiste en una cola perfluorocarbonada que
es a la vez hidrofébica y oleofébica, y un extremo cargado que es hidrofilico, y cuya formula
quimica es CgHF150,. Su estructura puede visualizarse en la Figura 1.1. Esta combinacion
de caracteristicas hidrofébicas y oleofébicas hace que sea muy util como surfactante. Su
capacidad para repeler aceite, grasa y agua ha dado lugar a su uso en protectores de
superficies. Su capacidad para reducir la tension superficial de sistemas acuosos a valores
inferiores a 20 mN m™" resulta atractiva para su utilizacion como agente humectante. Presenta

una solubilidad relativamente buena en agua y alcohol (ATSDR, 2021).

FFFFFF O

FFFF FF FF

Figura 1.1. Estructura quimica del PFOA.

Este compuesto, también conocido como acido pentadecafluorooctanoico, acido perfluoro-n-
octanoico, o acido perfluorocaprilico, es muy estable debido a la fortaleza de los enlaces
carbono-flior, a la presencia de los tres pares de electrones que rodean a cada atomo de
flior y al apantallamiento de los atomos de carbono por los atomos de fluor. Es resistente a
la fotdlisis directa y a la reaccién con acidos, bases, oxidantes y reductores. En la Tabla 1.1

se detallan sus propiedades fisicoquimicas (ATSDR, 2021).
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Tabla 1.1. Propiedades fisicoquimicas del PFOA.

W

Peso molecular (g mol™) 414,07

Estado fisico Soélido

i

Punto de ebullicion (°C) 188,00

Solubilidad en agua (x 10° mg L™) 2,29 a 24,00 °C; 3,30 a 25,00 °C; 4,34 a

24,10 °C
Coeficiente de particién log Koc 1,69 - 2,36
Presién de vapor (mm Hg) 0,02 a 20,00 °C (extrapolado); 0,96 a 59,25
°C (medido)

i

Factores de conversion 1 ppm= 16,94 mg m™3; 1 mg m= = 0,06 ppm

1.1.4.2. Presencia ambiental del PFOA

Si bien hay pocos datos disponibles y existe cierta incertidumbre respecto a la exactitud de
las concentraciones y resultados reportados, el PFOA ha sido detectado en multiples matrices
ambientales a nivel global. Dentro de ellas, se incluyen aire, lodos, suelos, sedimentos, aguas
residuales, agua potable e, incluso, en regiones polares; siendo las mas frecuentes y

estudiadas las aguas residuales y el agua potable.

Con respecto a la presencia del PFOA en el agua, en 2009 en China, se realizé el primer
informe de un relevamiento a escala nacional. Este revel6 la presencia de PFOA en todo el
territorio chino, y mostré que los niveles en areas urbanas de China son practicamente
comparables a los registrados en Estados Unidos, Europa y Japdn. Para demostrar esto, se
analizaron muestras de agua ambiental y de agua de grifo recolectadas en diversas regiones
de China para la determinacion de PFOA y PFOS, mediante extraccion en fase solida y
cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (LC-MS). Las concentraciones
medianas (concentraciéon maxima) de PFOA en aguas ambientales fueron 0,10 (1,30) ng L™
en zonas remotas (n= 13), y 3,90 (30,80) ng L™ en zonas urbanas (n= 22). En paralelo, se

llevé a cabo un estudio sistematico en el rio Hun (n=11) y en el rio Yangtsé (n= 34). En el rio
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Hun, la concentracion mediana de PFOA se encontrd por debajo del limite de cuantificacion
(0,10 ng L") en muchos de los sitios de muestreo. Sin embargo, el rio Yangtse presentd una
contaminacion moderada, con una concentracion mediana de 5,40 ng L™ y detectandose
concentraciones excepcionalmente altas de PFOA en dos sitios puntuales de muestreo
(110,60 y 297,50 ng L™"). Ademas, el agua potable de Guangzhou y Shenzhen supero los 10
ng L™ para dicho compuesto (Jin et al., 2009).

Asimismo, los efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales contribuyen de manera
significativa a la incorporacién de PFOA en los ecosistemas acuaticos. Estudios realizados
en 9 plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) municipales a lo largo de Estados
Unidos pusieron de manifiesto la presencia de altas concentraciones de acidos perfluoroalquil
carboxilicos (PFCAs), donde la frecuencia de detecciéon fue del 100% para el PFOA. Su
concentracion en los efluentes de las PTAR superé de manera consistente los 4 ng L y la
carga maxima posible de PFOA descargada desde las PTAR obtuvo un valor mediano de 295
g afo™, valor similar al que ingres6 a las plantas. Por otro lado, se observo que las
concentraciones de PFCAs aumentaron tras el tratamiento con lodos activados, lo que refleja
la transformacion de precursores en PFCAs mediante reacciones bioldgicas. Los tratamientos
avanzados posteriores mostraron una eficacia limitada en la eliminacién de PFAS.
Adicionalmente, no se observé una correlacion aparente entre la capacidad de tratamiento y
la eficiencia de remocion de PFAS, lo cual indica que aumentar la capacidad de tratamiento
no conduce necesariamente a una mayor eficiencia en la eliminacién de PFAS. En conjunto,
estos resultados sugieren que las descargas de aguas residuales podrian representar un
riesgo potencial y ponen de manifiesto la necesidad de mejorar las estrategias de eliminacion

de PFOA en los procesos de tratamiento de aguas residuales (Kim et al., 2024).

Las caracteristicas del PFOA, propias de los COP, han conducido a su reconocimiento como
una sustancia de preocupacion global. Su resistencia a la degradacion, distribucion ubicua y
limitada remocién mediante tratamientos convencionales han impulsado acciones
regulatorias y la busqueda de alternativas mas seguras. No obstante, su presencia continua
en el ambiente evidencia la necesidad de fortalecer los sistemas de monitoreo y gestion de

este contaminante.

1.1.4.3. Efectos en la salud

Una caracteristica preocupante de las PFAS es que muchas se descomponen muy
lentamente y pueden acumularse en las personas, los animales y el medio ambiente con el
tiempo (United States Environmental Protection Agency, 2026), como se menciond

anteriormente. En consecuencia, el PFOA se ha convertido en una preocupacién ambiental y
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para la salud humana debido a su toxicidad potencial y bioacumulacién en la sangre, los
musculos, el corazon, el higado e incluso el cerebro de humanos y animales (Di Nisio et al.,
2022, Pérez et al., 2013, Wang Y. et al., 2021).

En el 2024, se publico el primer estudio que monitorea la exposicion humana a PFAS en
Argentina, con un periodo de muestreo comprendido entre 2011 y 2012, que incluyé a 689
mujeres de Ushuaia y Salta. Las muestras de suero se analizaron mediante cromatografia
liquida de ultra alta presion acoplada a espectrometria de masas en tandem con ionizacion
por electrospray en modo negativo y analizador de triple cuadrupolo (UHPLC-ESI(-)-MS/MS)
y se logré concluir que las concentraciones de PFAS en Argentina fueron las mas bajas a
nivel mundial, siendo el PFOA (0,11 ng mL™") una de las sustancias dominantes. Asimismo, el
analisis identific6 como factores determinantes del tipo de PFAS a la region, la edad, la
lactancia, la paridad, el numero de integrantes del hogar, la migracion, el consumo de agua
embotellada y el consumo de pescado de agua dulce (Hansen et al., 2024), dejando en

evidencia la presencia de PFOA en muestras de suero humano.

Por otro lado, estudios cientificos actuales han demostrado que la exposicién a niveles
intermedios de PFOA (1,52- 2,17 ng mL™") puede provocar: efectos reproductivos (disminucion
de la fertilidad o aumento de la presion arterial alta en mujeres embarazadas), retrasos en el
desarrollo de los nifos (incluido bajo peso al nacer, pubertad acelerada, variaciones 6seas o
cambios de comportamiento), déficits y trastornos del neurodesarrollo (como trastornos por
déficit de atencion con hiperactividad y trastorno del espectro autista) (Skogheim et al., 2021),
mayor riesgo de generar algunos tipos de cancer (como cancer de préstata, rifdn o testiculo),
capacidad reducida del sistema inmunolégico del cuerpo para combatir infecciones, incluida
una respuesta reducida a las vacunas, interferencia con las hormonas naturales del cuerpo,
aumento de los niveles de colesterol y/o riesgo de obesidad (United States Environmental

Protection Agency, 2026).

Otros estudios senalan una asociacién entre la exposicién al PFOA, en particular durante el
desarrollo, y un mayor riesgo enfermedades neurodegenerativas (END) (Di Nisio et al., 2022,
Pedersen et al.,, 2015). En conjunto, los resultados revelan déficits persistentes en
caracteristicas neuronales clave inducidos por la exposicion al PFOA antes de la
diferenciacion, lo que sugiere alteraciones en diversas vias relacionadas con la enfermedad
de Alzheimer (Wu et al., 2024).

Dada su persistencia, movilidad en el ambiente y potencial toxicidad, el PFOA se ha
consolidado como un contaminante de gran relevancia. La deteccién de este contaminante

en distintas matrices ambientales y bioldgicas, junto con la evidencia de efectos adversos
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asociados a exposiciones cronicas, resalta la necesidad de continuar investigando su
comportamiento ambiental, mecanismos de toxicidad y niveles de exposicidén en poblaciones

humanas; asi como también optimizar los procesos para su correcta degradacion.

1.2. Procesos Avanzados de Oxidacion (PAOs)

En los ultimos afios, numerosos estudios cientificos han centrado sus esfuerzos en cuantificar
los distintos tipos de ECs que no son eliminados por las plantas de tratamiento. La presencia
de estos compuestos en el agua no es un fenémeno nuevo; sin embargo, podrian tener
consecuencias en el futuro (Antifiolo Bermudez et al., 2021). En este contexto, los procesos
convencionales de tratamiento de agua (como pueden ser los métodos fisicos y biolégicos)
(Ma et al., 2021), son en gran medida ineficaces para lograr la eliminacién o mineralizacion
completa de ECs (Tian et al., 2022). En consecuencia, los métodos quimicos permiten oxidar
rapidamente y degradar de forma completa los ECs. Dentro de estos métodos, los procesos
avanzados de oxidacion (PAOs) son considerados como una de las mejores alternativas (Ma
etal., 2021), y han sido utilizados en el tratamiento de aguas residuales urbanas e industriales
como una opcién eficaz para el tratamiento de compuestos no biodegradables (Antifiolo
Bermudez et al.,, 2021). La elevada eficiencia de mineralizacion, la rapida velocidad de
reaccion oxidativa y la baja o nula contaminacion secundaria constituyen las principales
ventajas de los PAOs (Ma et al., 2021). Por lo tanto, estas son tecnologias prometedoras para
la mineralizacion parcial o completa de ECs mediante radicales altamente reactivos
(Priyadarshini et al., 2022).

Los PAOs implican la generacion in situ de oxidantes quimicos de alta potencia, tales como
el radical hidroxilo (*OH) (Bolton et al., 2001), el radical hidroperoxilo (HO2¢), el radical sulfato
(SO4*) y el radical anion superéxido (O2¢). Estos radicales libres son altamente reactivos
debido a la presencia de electrones desapareados, y han demostrado ser capaces de
degradar COPs (Priyadarshini et al., 2022) logrando su mineralizacién completa hasta agua,
compuestos inorganicos y CO, o al menos su transformacién en compuestos mas inocuos
(Antifiolo Bermudez et al., 2021). Asimismo, las condiciones operativas de los PAOs también
influyen en la eficiencia de degradacion (Ma et al., 2021). En este sentido, todos los PAOs
comprenden dos etapas fundamentales: la formacion in situ de especies oxidantes reactivas
y la reaccion de dichos oxidantes con los contaminantes objetivo. Los mecanismos de
formacion de radicales dependen de parametros especificos de cada proceso y pueden verse
afectados por el disefio del sistema y la calidad del agua a tratar. Ademas del secuestro de

radicales, otros factores, como la transferencia de materia (en PAOs heterogéneos) y la
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hidrodinamica, desempefian un papel importante en la eficiencia de la destruccién de

contaminantes (Miklos et al., 2018).

Como se menciond, las tecnologias basadas en estos procesos involucran métodos de
activacion y generacion de especies reactivas oxidantes muy diversas, lo cual permite que
puedan utilizar distintos mecanismos para la destruccién de los COP (Miklos et al., 2018). En
este contexto, los PAOs se han clasificado frecuentemente segun el método de generacion
de radicales (Priyadarshini et al.,, 2022); dentro de estos se destacan: la oxidacion
fotocatalitica, la oxidacion Fenton y tipo Fenton, la ozonizacion, la oxidacién electroquimica,
los PAOs basados en radicales sulfato (SR-PAOs), entre otros (Ma et al., 2021). A su vez,
pueden clasificarse en homogéneos y heterogéneos. En los procesos homogéneos todos los
reactivos se encuentran en la misma fase (generalmente liquida), mientras que, los procesos
heterogéneos utilizan catalizadores sélidos para promover la degradacién de los compuestos
organicos, presentando como ventaja una mayor facilidad de separacion del catalizador
respecto al medio tratado. Dependiendo del sistema, los PAOs pueden requerir distintas
fuentes de energia o activacion, incluyendo radiacion UV o UV-Vis, ultrasonido, corriente
eléctrica o activacion quimica. La generacion de *OH es el principal mecanismo de

degradacion de contaminantes (Antifiolo Bermudez et al., 2021).

Los PAOs presentan las ventajas de no generar contaminacién secundaria y de alcanzar una
elevada eficiencia de mineralizacion. No obstante, poseen limitaciones propias en términos
de su aplicacion practica. Dos de los factores que restringen su amplia implementacion son
las condiciones de reaccién severas y los elevados costos de tratamiento (Ma et al., 2021).
Ademas de ello, cabe destacar el elevado costo de los PAOs convencionales basados en
radicales *OH debido a su alto consumo energético. Con el fin de superar esta limitacion, se
han propuesto tecnologias emergentes ya mencionadas previamente, tales como los SR-
PAOs, la oxidacion electroquimica, la cavitacion y los PAOs inducidos por radiacion
(Priyadarshini et al., 2022).

A pesar de estas limitaciones, los PAOs han sido ampliamente estudiados para el tratamiento
de ECs y, en particular, de las PFAS. En este contexto, se emplean los radicales libres
altamente reactivos para destruir enlaces C-F y separar los grupos terminales, ademas de
escindir las cadenas de enlaces C-C. Dado que la toxicidad y la estabilidad de los PFAS se
atribuyen principalmente a los atomos de fluor, la escision del esqueleto carbonado sin ruptura
de los enlaces C-F da lugar a PFAS de cadena mas corta que conservan su caracter toxico y
persistente (Gar Alalm et al., 2022), con lo cual resulta de suma importancia utilizar procesos

que efectivamente logren la ruptura de los enlaces C-F.
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1.2.1. PAOs convencionales basados en radicales *OH

La tecnologia de PAOs mas ampliamente investigada es el proceso Fenton (Tian et al., 2022).
Esta reaccion genera radicales *OH (E°= 1,89-2,72 V) mediante la utilizacién del peréxido de
hidrégeno (H202, HP) como agente oxidante en conjunto con el ion ferroso (Fe?*) (Zimbron et
al., 2009). El mecanismo propuesto para la descomposicion del HP en solucion acida, en
ausencia de luz y de compuestos organicos, consiste en la secuencia de reacciones
(Ecuaciones 1.1-1.7) que se describen a continuacion. El proceso Fenton esta impulsado por

la energia térmica del entorno (Pignatello et al., 2006).
Fe*" + H,O, — Fe®* + «OH + "OH (1.1)
*OH + H202 — HO2* + H20 (1.2)

Fe® + H,O,— Fe?" + HO2* + H* (1.3)
Fe? + «OH — Fe3*+ O, + H" (1.4)
Fe3" + HOy» — Fe?" + O, + H* (1.5)

HO2+ + *OH — Oz + H20 (1.6)
*OH + «OH — H.0,(1.7)

Como puede observarse, el hierro (Fe) cicla entre los estados de oxidacién +2 y +3. En
ausencia de cualquier otra sustancia oxidable, la reaccion global corresponde a la conversién
catalizada por Fe del HP en oxigeno molecular y agua, de acuerdo con la Ecuacién 1.8
(Pignatello et al., 2006).

2H,02 — Oz + 2H20 (1.8)

El proceso Fenton ha despertado gran interés debido a la simplicidad de su equipamiento, su
alta eficiencia y su bajo costo (Gatica et al., 2019). Sin embargo, este proceso convencional
presenta limitaciones, tales como el reducido rango de pH operativo, la generacion de
grandes cantidades de lodos férricos y la dificultad asociada a su recuperacion. La reaccién
foto-Fenton supera estas desventajas, dado que el HP sufre fotdlisis para producir radicales
*OH y permite mitigar eficazmente la limitacion asociada a la acumulacién de Fe3* en el
proceso Fenton convencional, ya que la irradiacién aporta la energia necesaria para la
reduccion de Fe®' y la generacién concomitante de radicales *OH (Liang et al., 2023).

Asimismo, la reaccion foto-Fenton, suele presentar velocidades de reaccién mas elevadas y
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un mayor grado de mineralizacion que la reaccién térmica (“oscura”), y puede utilizar luz del

espectro solar como fuente de radiacion (Gatica et al., 2019).

Estos PAOs tipicos basados en radicales *OH tienen una aplicacion practica a gran escala
que se encuentra restringida debido a su estrecho rango de pH operativo (2-4), al rapido
consumo de iones ferrosos y HP, y a la dificultad asociada al tratamiento posterior de los lodos
férricos formados (Tian et al., 2022). A estas restricciones propias del proceso se suman, en
el caso del tratamiento de PFAS, limitaciones adicionales, ya que, la electronegatividad de
los atomos de fluor en la cadena carbonada protege a los atomos frente a la oxidacion por
radicales *OH. En este contexto, se ha reportado que, en los PAOs, el radical *OH no resulta
eficaz para tratar PFAS (Malouchi et al., 2024, Venkatesan et al., 2022), dado que no es
posible lograr una defluoracién completa y pueden acumularse intermediarios fluorados,
observandose principalmente la degradacion de PFAS hacia PFCAs de cadena corta
(Malouchi et al., 2024) los cuales conservan persistencia y toxicidad ambiental (Javed et al.,
2020).

En linea con estos antecedentes, estudios han demostrado la ineficacia del radical *OH para
la degradacion de PFAS, y dentro de ellas, del PFOA, y sugieren que deberian explorarse
otros mecanismos de degradacién independientes de la produccién de «OH. Estos estudios
compararon la degradacion del PFOA mediante fotdlisis UV frente al sistema UV + H202, que
produce *OH; demostrando que la adicién de H20, no mejora la remocién ni la defluoracién
del PFOA en comparacion con la fotélisis UV, confirmando que la degradacion ocurre
principalmente por fotélisis directa y que los radicales «OH tienen un papel insignificante. Los
perfiles de subproductos, las eficiencias de defluoracion y el balance de masa de flior fueron
similares para todos los tratamientos. Ademas, concentraciones elevadas de H2O: resultaron
contraproducentes debido al efecto de filtro interno que limita la penetracién de la radiacion
UV. En conjunto, los resultados indican que los PAOs UV + H202 no son adecuados para la
degradacion del PFOA y que deben explorarse mecanismos alternativos independientes de
la produccion de «OH (Javed et al., 2020).

En adicién a esto, otro estudio evalud el comportamiento de las PFAS en sistemas a escala
piloto de PAOs basados en radicales *OH. En todos los sistemas se observé un aumento de
la concentracién de PFAS tras el tratamiento, atribuible a la transformacion de precursores
desconocidos durante los PAOs. En algunos casos, como el del PFOA, las concentraciones
posteriores al tratamiento superaron los estandares regulatorios, pese a no hacerlo antes. El
incremento de PFAS dependié de la dosis de UV y del oxidante empleado, lo que confirma la

ocurrencia de reacciones de transformacion y no de mineralizacion. Estos resultados
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demuestran que los PAOs basados en radicales *OH no son eficaces para la remocién de

PFAS y pueden incluso aumentar su concentracion aparente (Venkatesan et al., 2022).

1.2.2. PAOs empleando persulfato (PS) como agente oxidante

Frente a las limitaciones observadas en los PAOs basados en radicales *OH, resulta
necesario evaluar sistemas oxidativos alternativos que superen estas dificultades impuestas
por la elevada estabilidad de los enlaces C-F en las PFAS. En este sentido, el radical SO4*
muestra una mayor efectividad frente a las PFAS para su correcto tratamiento (Khalili et al.,
2025, Malouchi et al., 2024). En este contexto, los SR-PAOs podrian constituir una tecnologia
mas util y prometedora para la remocion de PFAS, puesto que, en comparacion con el radical
*OH, el radical SO4* presenta un mayor potencial redox promedio, un mayor rendimiento
alcanzable en la formacioén de radicales, una mayor variedad de métodos disponibles para
activar los precursores de estos radicales, una menor dependencia de la eficiencia del
tratamiento respecto de los parametros operativos, un rango de pH operativo mas amplio,
una vida media mas prolongada y menores costos de almacenamiento y transporte (Lee et
al., 2020, Tian et al., 2022).

Para evidenciar estas afirmaciones, se realizaron simulaciones sobre la degradacion
oxidativa del PFOA y PFOS, basados en la Teoria del Funcional de la Densidad (DFT, por sus
siglas en inglés). Los mecanismos de reaccion calculados demostraron que el radical SO
es el responsable de la formacion de radicales libres de PFOA/PFOS a través de un
mecanismo de transferencia de un electron, iniciando asi la reaccion de degradacion,
mientras que el radical *OH solo determina la velocidad de la reaccion posterior. De este
modo, se determiné que el persulfato es mas favorable para la degradacién oxidativa
avanzada de las PFAS (Lai et al., 2024).

Tal como se menciond, el radical SO4* es una especie fuertemente oxidante. Se sabe que
reacciona con grupos ricos en electrones a través de diversas vias de reaccion, incluyendo
transferencia electrénica, abstraccion de hidrégeno y transferencia directa de oxigeno.
Debido a la relativa estabilidad del persulfato, sus fuertes caracteristicas oxidantes y su
eficacia independiente del pH, el persulfato y los SR-PAOs han sido utilizados para la
degradacion oxidativa de diversos compuestos organicos. También se ha informado que el
PFOA'y otros PFCAs de cadena corta pueden descomponerse mediante radicales SO4¢". Los
resultados demostraron que el PFOA 'y otros PFCAs fueron efectivamente descompuestos a
F-y CO2 utilizando SOs+, y que casi todo el PS inicial se transform6 en SOs¢" durante la

reaccion (Yang et al., 2013).
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Entre las especies quimicas del persulfato (PS, S;0s?), se incluyen el peroxodisulfato (PDS)
y el peroximonosulfato (PMS). El PS es un sdlido en polvo blanco a temperatura y presion
ambiente, con alta estabilidad, buena solubilidad en agua y facil almacenamiento y transporte.
Ademas, puede permanecer en aguas residuales durante meses, presentando mayor

durabilidad y estabilidad (Liu et al., 2020). Su estructura se muestra en la Figura 1.2.

_ 0 ,O —12—

Figura 1.2. Estructura quimica del PS.

ElI PDS y el PMS no son reactivos a temperatura ambiente y les resulta dificil descomponerse
por si mismos, pero pueden activarse mediante distintos métodos para producir radicales
SOq* (Tian et al., 2022). Estos radicales, se generan in situ mediante la ruptura del enlace O-
O presente en la molécula de PS a través de reacciones de transferencia de energia y de
electrones (Lee et al., 2020). El anién PS (S:0s%) es un agente oxidante fuerte, con un
potencial redox de 2,10 V, y puede reducirse a aniones sulfato (SO4%), como se muestra a

continuacion en la Ecuacién 1.9 (Yang et al., 2013):
82032' + 2e- — 28042' (1 .9)

Ademas, la fotolisis del S,0s* produce dos radicales SO+ con un potencial redox mas
elevado (2,60-3,10 V), lo que los hace altamente reactivos permitiendo que puedan actuar

como potentes agentes oxidantes en sistemas acuosos (Ecuacién 1.10) (Hori et al., 2005):

S,:08% 5 2804+ (1.10)

El PS se suministra con mayor frecuencia como sal solida de sodio (Na2S20g). También se
encuentra disponible como persulfato de amonio y de potasio. Cuando se disuelve en agua,
el persulfato de sodio se disocia en cationes sodio y aniones PS. El ion PS es bastante estable
en solucidn acuosa a temperatura ambiente y pH neutro; sin embargo, en condiciones
fuertemente acidas (pH<3), el ion PS se hidroliza lentamente para formar &acido
peroximonosulfurico (también conocido como &acido de Caro, H>SOs) que puede
descomponerse aun mas en peréxido de hidrégeno. Ambos compuestos son oxidantes

altamente reactivos con potencial para oxidar compuestos organicos (Petri et al., 2011).
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El PS contiene un enlace O-O que presenta una elevada energia de enlace (140 kJ mol™"),
por lo que no reacciona facilmente de manera directa con la materia organica y, por ello, es
necesario romperlo mediante un proceso de activacion adecuado para generar radicales
SOq4. En aplicaciones practicas, los distintos métodos de activacion presentan sus propias
ventajas y desventajas y, en ocasiones, se emplean de manera combinada con el fin de
incrementar la velocidad de activacion del PS y la tasa de degradacion de los contaminantes.
(Wactawek et al., 2017, Wang B. et al., 2022). Ademas, resulta importante destacar que la
reactividad de los persulfatos depende en gran medida de las técnicas de activacion utilizadas
y de la composicion de la matriz acuosa tratada (Wactawek et al., 2017); asi como también
los distintos métodos de activacién pueden generar diferencias en la composicion de los
subproductos de degradacion. (Khalili et al., 2025, Li et al., 2023). En adicion, en un entorno
operativo real, deben considerarse la influencia de las sales inorganicas y la materia organica
presentes en el agua, asi como problemas asociados a las variables operativas, tales como
el rango de pH, la generacion de subproductos téxicos y nocivos, el incremento en los costos
de operacion del equipamiento y la desactivacion de los catalizadores, entre otros (Wang B.
et al., 2022).

1.2.2.1. Métodos de activacion del PS

Se han desarrollado diversas técnicas innovadoras de activacion del PS, entre ellas, las mas
importantes son los métodos térmicos, fotoquimicos y cataliticos (Khalili et al., 2025). Dentro
de esta ultima categoria, se destacan los catalizadores basados en Fe, los cuales son
reconocidos por su elevada eficiencia en la remocién de PFAS (Zhang et al., 2025). A

continuacion, se detalla cada método.
-Métodos térmicos

La energia térmica es una de las formas mas directas de aporte energético, siendo la
temperatura el factor clave. Para activar el PS, se suministra energia en forma de calor para
romper su enlace O-O y generar radicales SO4¢ (Ecuaciéon 1.11). La energia térmica
necesaria para romper el enlace O-O es de aproximadamente 140,2 kJ mol™, lo cual indica
que, aunque el PS puede activarse mediante energia suministrada en forma de calor
(presentando ventajas como una rapida velocidad de reaccion, la ausencia de adicion de
reactivos quimicos y la ausencia de contaminacidon secundaria), su elevada demanda
energética limita considerablemente su aplicacion en situaciones practicas (Liu, 2020, Wang
B. et al., 2022).

calor
S,08*7 — 2S04 (1.11)
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En un estudio realizado por Yang et al. (2010), se investigd la degradacion del colorante
azoico Acid Orange 7 (AO7) mediante PS, PMS y HP bajo diferentes condiciones de
activacion, dentro de ellas, mediante calor (25-80 °C). Los resultados evidenciaron el orden
de eficiencia de degradacion de AO7 mediante activaciéon térmica, el cual resulté siendo el
siguiente: PS >> PMS > HP. Se demostré que la oxidacion con PS activado por calor (> 50
°C) es una tecnologia eficaz de degradacioén, mientras que PMS y HP practicamente no se
activan bajo estas condiciones. Esto indica que, bajo la accion de energia térmica, el enlace

0O-0 en la molécula de PS es mas susceptible a la ruptura y activacion (Yang et al., 2010).

Sin embargo, aunque numerosos estudios han demostrado que la activacion del persulfato
aumenta con la temperatura, este comportamiento no es aplicable a todos los contaminantes
organicos (Liu, 2020). Por ello, la velocidad de degradacion en sistemas de PS activado
térmicamente depende en gran medida de la estructura y las propiedades del contaminante.
En adicién a esto, la temperatura no debe incrementarse indefinidamente, ya que valores
demasiado altos pueden provocar que parte del SO4+ se degrade antes de ser completamente
aprovechado (Wang B. et al., 2022).

-Métodos fotoquimicos

La fotoactivacion se considera una forma benigna y rentable de utilizar la luz como fuente de
energia para la remediacion ambiental. La energia solar, esta compuesta (en términos de
energia total) por un 3% de luz ultravioleta (UV), 44% de luz visible y 53% de radiacién
infrarroja, lo que presenta enormes ventajas frente a muchas otras fuentes de energia, ya que
es gratuita, limpia, renovable y también inagotable. Los SR-PAOs bajo iluminacién UV, visible
o solar han demostrado lograr una eficiencia de degradacién y tasas de mineralizacién de
contaminantes significativamente mayores en comparacion con aquellas obtenidas en

ausencia de luz (Yang et al., 2021).

El PS puede activarse mediante luz UV, formando el radical SO4+ (Ecuacién 1.10). La
energia UV rompe el enlace O-O, de manera similar a la activacién térmica, y se ha
demostrado un rendimiento cuantico de unidad en condiciones acidas, basicas y neutras
(Matzek et al., 2016). También puede realizarse una activacién catalitica homogénea o
heterogénea asistida por luz a través de reacciones de transferencia de electrones (Yang et
al., 2021).

Uwayezu et al. (2023) evaluaron la degradacion fotoquimica de PFAS mediante irradiacion
UV a 185/254 nm asistida con PS (método PS/UV). El método se aplicoé para degradar PFAS

en aguas residuales industriales, lixiviados de rellenos sanitarios y muestras de agua
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subterranea, analizando factores operativos, incluyendo el nivel de PS, la concentracion
inicial de PFAS vy el tiempo. Los resultados mostraron que se logré degradar una cantidad
moderada de estos compuestos y que los tres factores investigados desempefan un papel
importante en la degradacion de PFAS. La aplicacién del método PS/UV a muestras reales
produjo diferentes resultados de degradacién de PFAS dependiendo de la matriz de la
muestra; indicando que sus efectos pueden reducir la degradacion de PFAS en diferentes
tipos de aguas contaminadas. En general, el aumento de los niveles de PS, de la
concentracién inicial de PFAS y del tiempo de reaccién incrementd la eficiencia de

degradacion de PFAS y la generacion de fluoruro (Uwayezu et al., 2023).
-Métodos cataliticos

El proceso de activacion del PS puede llevarse a cabo mediante el uso de algunos
catalizadores (Wang B. et al.,, 2022). La activacion catalitica es el método mas eficaz y
ampliamente utilizado, ya que una amplia variedad de materiales pueden catalizar la reaccion
con alta estabilidad sin requerir un aporte externo de energia, y consumiendo una cantidad
relativamente pequefia de PS (Chen et al.,, 2022). Los catalizadores mas comunmente
utilizados comprenden materiales basados en carbono, iones de metales de transicion y sus
correspondientes oxidos o sulfuros (Anipsitakis et al., 2004, Wang B. et al., 2022, Wang J. et
al., 2018), asi como catalizadores libres de metal (Liu et al., 2022). Segun la forma en que se
encuentren presentes, los metales de transicion y los 6xidos metalicos pueden clasificarse en

homogéneos o heterogéneos (Wang J. et al., 2018).

En el mecanismo de activacion del PS, los iones de metales de transicion (como plata, cobre,
hierro, zinc, cobalto y manganeso) pueden romper el enlace O-O mediante la transferencia
de un electrén al PDS o al PMS, activando asi el PS y generando SO4+ tal como se muestra
en las Ecuaciones 1.12y 1.13 (Liu, 2020, Matzek et al., 2016).

82082' + Me™ — Me(™" + SOy + 8042' (1.12)
HSOs + Me™ — Me(™" + SOy + OH" (1.13)

Se determind que el cobalto divalente es el catalizador mas eficiente para el PMS. En cuanto
al PDS, de manera similar a la reaccién de Fenton, el Fe?* es el metal mas comunmente

utilizado para la catalisis homogénea (Wactawek et al., 2017).
-Catalizadores basados en hierro (Fe)

Como se expuso, la activacion catalitica es el método mas eficaz y ampliamente utilizado. Sin

embargo, la activacion del PS mediante iones de metales de transicion provoca problemas
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de lixiviacion de iones, generando contaminacion secundaria. Ademas, éstos pueden
precipitar en condiciones alcalinas, o que vuelve mas complejo el proceso de degradacion
(Tian et al., 2022).

Entre los metales de transicion, el Fe es el mas ampliamente estudiado, ya que es un
activador eficaz, relativamente no toxico, amigable con el medio ambiente y mas econémico
que otros metales de transicion (Matzek et al., 2016, Zhi et al., 2021). Ademas, los
catalizadores basados en Fe muestran una alta actividad catalitica (Wang et al., 2017),
generando radicales SO4* segun la Ecuacion 1.14 (Kusic et al., 2011, Rodriguez et al., 2017).
El mecanismo mediante el cual el Fe activa al PS es igual al presentado en la Ecuacion 1.12,
mientras que el propio Fe?* se oxida a Fe® segun la Ecuaciéon 1.15 (Neta et al., 1988,
Rodriguez et al., 2016). Sin embargo, en el sistema Fe?*/PS, el Fe?* es dificil de regenerar
una vez que se convierte en Fe3* (Wang X. et al., 2018). Ademas de ser relativamente lento,
constituye el paso determinante de la velocidad durante la activacion del PS en sistemas
basados en hierro (Zhang et al., 2024). Por otro lado, un exceso de Fe?" puede capturar el
S04 generado, (Ecuaciéon 1.15), lo que reduce la eficiencia de degradacion de los

contaminantes objetivo.
S,08% + Fe?* — Fe®" + S04+ + SO4% k= 7,33-17,00 M 's™ (1.14)
SO, + Fe?* — Fe* + SO4% k= 2,20.108-10,00.108 M"'s™" (1.15)

Estudios realizados utilizando materiales basados en Fe para activar el PS revelan un
desempefio prometedor en la eliminacion de PFAS, frecuentemente superior al 90%. Los
ambientes acidos favorecen la activacion del PS para la degradacion de contaminantes
organicos, mientras que concentraciones adecuadas de Fe?" incrementan la eficiencia de
remocion, siendo la regeneracion de Fe3* el paso determinante de la velocidad del proceso
(Zhang et al., 2025).

- Combinacién de métodos

Los diversos métodos de activaciéon mencionados anteriormente, pueden activar el PS por si
solos y lograr buenos efectos de activacién. Sin embargo, en muchos casos, con el objetivo
de lograr una degradacion completa de los contaminantes o ahorrar energia, se utilizan

diversas combinaciones de métodos de activacion (Wang B. et al., 2022).

En un estudio realizado por Pan et al. (2018), combinaron calor, iones de metales de
transicion (Fe?*, Cu?*, Co?"), radiacion UV y visible para activar el PS y degradar benzofenona-

3 (BP-3). Los resultados mostraron que estos métodos de activaciéon pueden mejorar
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notablemente la eficiencia de eliminacién de BP-3, logrando su eliminacion completa en 3
horas. Ademas, se evidencio que al disminuir el pH y aumentar la dosis de PS, se aumento

la degradacion de BP-3 y se acelero la reaccion, respectivamente (Pan et al., 2018).

1.2.2.2. Parametros del proceso con PS como agente oxidante

Ademas de la activacion de precursores de radicales SO4+, en los procesos estudiados, la
via de degradacién de las PFAS depende en gran medida de los parametros operativos, tales
como el pH, la temperatura, y el tipo y la concentracién del oxidante, lo que influye en la
distribucion y formacion de los productos de degradacion (Khalili et al., 2025). Ademas, los
aniones presentes en las aguas a tratar también tienen una influencia muy importante, tanto
en la activacion del PS como en la degradacion de contaminantes organicos (Wang B. et al.,

2022). A continuacion, se detallan algunos parametros y su influencia.
-pH

En todos los procesos de oxidacion avanzada, el parametro que controla la eficiencia del
proceso es el pH inicial de la solucion (Ghaed Rahmat et al., 2019). Se ha demostrado que la
descomposicion del PS a radicales SO4* reduce el pH de la solucién a medida que avanza la
reaccion, observandose que la maxima velocidad de oxidacién ocurre en el rango de pH 3 a
6. Un estudio realizado con un numero limitado de muestras de aguas naturales mostro la
misma dependencia de la velocidad de oxidacion con el pH. Sin embargo, las soluciones con
condiciones extremadamente acidas o basicas no son favorables para la oxidacion con PS
(Goulden et al., 1978).

En condiciones alcalinas, la velocidad de descomposicion es menor que en condiciones
acidas, y la reaccion reversible también es poco significativa. Esto ocurre porque los radicales
S04+ son estables en soluciones neutras y acidas, pero se convierten aparentemente en
radicales *OH en presencia de oxigeno cuando el pH es mayor a 8,50, y desaparecen
completamente a un rango de pH de 10,70-10,80 (Huang et al., 2009). Ademas, a valores
altos de pH, los radicales SO4*" y *OH pueden reaccionar entre si, lo que reduce la eficiencia
del proceso debido al agotamiento de los radicales del sistema de oxidacion (Ghaed Rahmat
et al., 2019).

En los SR-PAOs, que utilizan hierro divalente (Fe?*), para la activacion y produccion de radical
S04, el pH influye tanto en el tipo y estado del Fe presente en la solucion como en las
reacciones de los aniones SO+ con los contaminantes. Asi, con un aumento gradual del pH
desde condiciones acidas hacia alcalinas, el Fe del sistema de oxidaciéon se transforma en

especies de hierro trivalente (Fe**). Dado que solo el Fe?* es capaz de activar el anion PS, al
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disminuir la relacion entre Fe?* y Fe®, la eficiencia del proceso disminuye. Cuando el pH es
mayor que 4, la solubilidad de los iones divalentes disminuye y estos se vuelven coloidales,

lo que a su vez reduce la eficiencia del proceso, segun la Ecuacion 1.16.
Fe?" + H,O — FeOH" + H* (1.16)

Ademas, el aumento en la formacion de especies de hidroxidos férricos, como Fe(OH)s*,
Fe(OH)s, Fe(OH)s* y Fex(OH)s**, presenta una capacidad limitada para activar el anion PS
(Ghaed Rahmat et al., 2019).

-Temperatura

Como se menciond, la temperatura es un factor clave en la activacion del PS: un aumento de
la temperatura acelera las tasas de activaciéon del PS y la transformacion y/o eliminacién de
contaminantes. (Farias et al., 2009, Ma et al., 2017, Zrinyi et al., 2017, Vaz et al., 2025).
Temperaturas bajas limitan la generacion de SOs¢ e impiden una oxidacién mas profunda
(Wang B. et al., 2022).

Sin embargo, temperaturas extremadamente altas no implican necesariamente una mejor
degradacién de los contaminantes, ya que estas condiciones pueden favorecer reacciones
entre radicales en lugar de reacciones entre contaminantes y radicales, debido a la alta
concentracion de estos ultimos (Vaz et al.,, 2025). Ademas, se incrementa el consumo
energético (Wang B. et al., 2022). Por lo tanto, la temperatura 6ptima encontrada en algunos

estudios se encuentra alrededor de 50 °C (Vaz et al., 2025, Wang et al., 2024).

Por otro lado, en los casos que se utilice como forma de activacion del PS al Fe, resulta
importante prevenir el uso de temperaturas superiores a 55 °C junto con altas

concentraciones de Fe para evitar que precipite en forma de Fe(OH)s (Farias et al., 2009).
-Concentracion del agente oxidante (PS)

Se ha comprobado que las tasas de eliminacion de contaminantes aumentan a medida que
aumenta la cantidad de PS (Jiet al., 2014, Zhang et al., 2014, Zhao et al., 2014). Sin embargo,
algunos estudios sugieren que existe una cantidad 6ptima de PS, por encima de la cual la
degradacion se ve inhibida, debido a la reaccion del exceso de PS con los radicales SOse, lo
que reduce la eficacia de la oxidacion de compuestos organicos. El ajuste de los niveles de

PS puede optimizar la degradacién de los contaminantes objetivo (Matzek et al., 2016).

Por otro lado, en procesos que utilizan al Fe como catalizador, si la concentracion de PS es

baja en relacién con el activador metalico, el exceso de Fe puede actuar como un "atrapador”
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de los radicales SO, limitando la oxidacién del contaminante (Zhang et al., 2014, Zhao et
al., 2014).

También resulta importante destacar que una mayor cantidad de agente oxidante utilizada en
el proceso puede conllevar un aumento de los costos operativos, debido al precio de
persulfato de sodio (Na>S20sg). Un analisis llevado a cabo por Starling et al. (2011), expuso
que los costos operativos fueron mayores para un sistema solar/Fe/S;0s* en comparacion
con un sistema solar/Fe/H20: (sistema foto-Fenton), debido al costo del Na,S,0s, que es 26

veces mas caro que el H2O2 (Starling et al., 2021).
-Fuente y concentracién de Fe

Como se expuso, las sales de Fe?" y Fe®* son los activadores de PS mas comunes, siendo
Fe?* la principal especie involucrada en el mecanismo de activacion. Con base en lo anterior,
para un sistema ideal de activacion de PS basado en Fe?* es necesario mantener un
suministro continuo de Fe?* durante todo el proceso de activacion. Por lo tanto, mantener una
concentracion adecuada de Fe?* a lo largo de todo el proceso de tratamiento es fundamental

para asegurar un funcionamiento eficiente del sistema.

En este sentido, para aumentar la velocidad de reduccion de Fe®" a Fe?* durante la activacion
del PS, el aumento de la disponibilidad de Fe?* mediante su complejacién con agentes
complejantes (oxalato, EDTA, EDDS, CA, citrato, entre otros) ha demostrado ser una buena
alternativa para controlar la cantidad de Fe?* disponible en el sistema (Chen et al., 2023,
Zhang et al., 2024).

Por otro lado, los acidos policarboxilicos (por ejemplo, citrato (CA), oxalato (OXA) y acido
tartarico (TA)), son ambientalmente amigables y pueden aplicarse de forma segura en la
remediacion de aguas (Chen et al., 2023). Estos complejos ferricarboxilato formados, pueden
regenerar Fe?* mediante el proceso de transferencia de carga de ligando a metal (LMCT, por
sus siglas en inglés) en el ciclo Fe?*/Fe®*" de los complejos ferricarboxilato bajo luz visible.
Tedricamente, es posible que los policarboxilatos actuen tanto como agentes complejantes
como donadores de electrones impulsados por luz visible, mejorando la activacion del PS
mediante Fe?* (Zhang et al., 2024).

El acido oxalico es una especie importante producida biolégicamente en el ambiente natural.
Su forma desprotonada, el oxalato (OXA), predomina en soluciones acuosas bajo condiciones
de pH cercanas a la neutralidad y es un ligando fuerte para Fe®*. La alta afinidad del oxalato

por Fe*" hace que los complejos Fe*-OXA, tanto en superficie como en solucion acuosa,
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sean comunes y puedan conducir a una disolucion promovida por ligandos (Kubicki et al.,
2017).

Por lo tanto, la introduccién de OXA en el proceso Fe**/PS es una tecnologia posible y
prometedora para mantener el Fe en solucién y en una concentracion adecuada a lo largo de

todo el proceso de oxidacion.
-Presencia de aniones y materia organica (efecto matriz)

Diversos iones, que pueden estar presentes en aguas naturales o residuales, afectan la
degradacion de contaminantes acuosos mediante PS activado. Los PAOs de compuestos
organicos se ven inhibidos en diferentes grados por los iones carbonatos, bicarbonatos,
fluoruros, bromuros, fosfatos y sulfatos, dependiendo de sus concentraciones. Dichos
aniones pueden estar presentes inicialmente en el agua residual o formarse como productos
finales a partir de los compuestos que se estan degradando. La inhibicidon causada por estas
especies puede deberse a la precipitacioén del Fe, a la captura de radicales o a la coordinacion
con Fe?* disuelto para formar un complejo menos reactivo (Lee et al., 2020, Pignatello et al.,
2006).

La materia organica natural y la materia organica de efluentes también dificultan las
reacciones de PS activado en la degradacién de diferentes compuestos (Lee et al., 2020,
Matzek et al., 2016). La inhibicion cinética inducida por los componentes de la matriz organica
depende del grado de oxidacion de grupos funcionales altamente reactivos frente al SOae".
Por ejemplo, la degradaciéon de compuestos organicos poco reactivos frente a SO4+", como
ibuprofeno o PFOA, puede inhibirse notablemente cuando estan presentes sustancias tipo
hamicas, que contienen estructuras aromaticas y olefinicas capaces de capturar SOs* con
mayor facilidad que los componentes alifaticos. Ademas, algunos grupos funcionales
presentes en la materia organica natural pueden actuar como activadores de PS, acelerando

la autodescomposicion del PS (Lee et al., 2020).
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2. Objetivos

2.1. Objetivo General

Estudiar la degradacion de PFOA a través de procesos tipo-foto-Fenton con persulfato como

agente oxidante, empleando un reactor a escala laboratorio.

2.2 Objetivos Especificos

e Estudiar la eficiencia de sistemas tipo-foto-Fenton para la degradacion de PFOA bajo
condiciones controladas de operacion en un reactor de laboratorio, con radiacion solar
simulada.

e Evaluar el efecto de las condiciones operacionales tales como, dosificaciéon de
reactivos; especie del hierro del catalizador; temperatura y pH, para optimizar la
efectividad quimica (conversiéon de contaminante) del proceso.

e Evaluar la eficiencia del proceso tipo-foto-Fenton utilizando persulfato como agente

oxidante, solo o combinado con perdxido de hidrogeno.
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3. Materiales y Metodos

3.1. Reactivos quimicos

El 4cido perfluorooctanoico, PFOA, (CsHF 1502, pureza 95%) y la sal Na>S20s (pureza 298%),
utilizada como fuente de persulfato (PS), fueron adquiridos de Sigma-Aldrich. Por otro lado,
se utilizaron dos sales de Fe como fuentes de Fe3* y Fe?*, respectivamente: FeCls-6H,0 (pro-
analisis), y FeS0O4-7H,0 (pro-analisis), ambas obtenidas de Cicarelli. El ion oxalato (OXA) se
utilizé en forma de oxalato de potasio (K2C204, pureza 99,50%) y fue adquirido de Carlo Erba.
El ferrioxalato de potasio (Ks[Fe(C204)]33H20) se preparé mezclando una solucién de oxalato
de potasio (4000 mg L") con una solucion de cloruro férrico (1000 mg Fe®*" L) o sulfato
ferroso (1000 mg Fe?* L") en cantidades adecuadas. El buffer de acetato de sodio fue
preparado a partir de una solucion de acetato de sodio anhidro (grado analitico) obtenida de
Cicarelli. La 1,10-fenantrolina (grado analitico) también fue provista por Cicarelli. El
acetonitrilo (CH3CN, grado HPLC) y el metanol (CH3OH, grado HPLC) fueron adquiridos de
J.T. Baker, el acido sulfurico (H2SO4, 95-98%, pro-analisis) y el perdxido de hidrégeno (HP,
30%), de Cicarelli. El bicarbonato de sodio (grado analitico), cloruro de sodio (grado analitico),
ftalato acido de potasio (grado analitico), hidroxido de sodio (grado analitico), ioduro de
potasio (grado analitico), sulfato de sodio anhidro (grado analitico) y nitrato de sodio (grado
analitico) fueron suministrados por Cicarelli. En todos los casos, para la preparacién de las

soluciones, se utilizo agua ultrapura (conductividad= 0,055 uS cm™) (Osmoion, APEMA).

3.2. Dispositivo experimental

Para llevar a cabo la degradacion del PFOA, los ensayos se realizaron en un reactor de placas
planas de vidrio borosilicato, con seccion transversal circular y provisto de un sistema de
reciclo externo. El reactor se encuentra iluminado lateralmente por un simulador solar (UV-
Visible) Oriel 9600, equipado con una lampara de Xenon de 150 W libre de ozono, que
produce un haz colimado de 33 mm de diametro. En la Tabla 3.1 se presentan las

dimensiones del reactor y en la Figura 3.1 se presenta el esquema del dispositivo empleado.

Tabla 3.1. Dimensiones del reactor de placas planas.

Longitud (cm) 4,60
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Figura 3.1. Esquema del dispositivo experimental. (1) Foto-reactor de placa plana, (2) Lampara, (3)
Colimador, (4) Filtro de agua, (5) Porta-filtro, (6) Intercambiador de calor, (7) Bafo termostatico, (8)
Bomba de recirculacion, (9) Tanque de almacenamiento, (10) Termometro, (11) Medidor de pH y (12)

Recoleccion de muestras y dosificacion de reactivos.

El sistema experimental estda compuesto por un tanque de almacenamiento de vidrio Pyrex
que posee una capacidad de 3000 cm?®. Dispone de un sistema de muestreo de liquidos, junto
con un termometro y un medidor de pH. En adicion, el sistema incorpora un intercambiador
de calor de vidrio, conectado a un bafio termostatico para asegurar condiciones de
temperatura constante durante la reaccion. La recirculacion de la solucion acuosa se realiza
mediante una bomba centrifuga, que permite mantener un alto caudal y una adecuada

homogeneizacion del sistema.

El simulador solar permite el acople de diferentes filtros (filtros de aire, filtros liquidos y filtros
de atenuacion) sobre el colimador del dispositivo, para lograr diferentes niveles de radiacion.
Se emplearon dos flujos locales de radiacién promedio sobre la ventana del reactor (qw):
231,27 W m2 (86,29 nE cm? s™") al que se denominé RAD A, y 437,28 W m2 (162,60 nE cm"
2 5"y denominado RAD B. Estos flujos fueron medidos en el rango de 300 a 550 nm utilizando
un espectrometro USB2000 (Ocean Optics). Estas condiciones son comparables a la
radiacion solar UV-Vis natural y a la irradiancia promedio previamente reportada por Giménez
et al (qw?9= 225,81 W m?) (Giménez et al., 2024).
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3.3. Condiciones de reaccion

3.3.1. Ensayos preliminares

Se llevaron a cabo una serie de ensayos iniciales exploratorios con el objetivo de determinar
cuales eran las principales variables operativas que afectan la degradacion fotoquimica del
PFOA.

Se realizaron cinco ensayos (B1-B5), en los que se mantuvo la temperatura a 50 °C y se fijo
el pH inicial en 3. Las condiciones que variaron en cada ensayo (RAD, concentraciones
iniciales de PFOA, PS, Fe y OXA, pulsos de OXA) se detallan a continuacién en la Tabla 3.2.

Tabla 3.2. Condiciones de los ensayos iniciales exploratorios. La especie de Fe utilizada en cada
ensayo se indica como “@” o “b”. La concentracion de los pulsos de OXA (en mg L) utilizada en cada

ensayo se indica entre paréntesis.

B5 A 40,00 - 10,00 47,50 60, 120, 180,
240 y 300
(23,50)

a La especie de hierro es Fe3*
b La especie de hierro es Fe?*

3.3.2. Ensayos de degradacion del PFOA

Se llevé a cabo una serie de experimentos a escala laboratorio con el fin de degradar el
contaminante PFOA presente en agua, fijando la concentracion inicial de PFOA en 40 o 100
mg L. El agente oxidante (PS) se agregé en concentraciones variables entre 1855 y 18550
mg S:0s%> L™ (relacién molar PS/PFOA entre 100:1 y 1000:1, respectivamente, para una
concentracion de contaminante de 40 mg L), con el fin de evaluar su efecto. Estas
concentraciones fueron elegidas en base a estudios previos que reportaron una degradacion
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completa de PFOA con un 20% de defluoracién (Olatunde et al., 2020, Yang et al., 2013, Yin
et al., 2016).

Tal como se menciond, la eficacia de los SR-PAOs depende principalmente de la activacion
del PS, y, en la mayoria de los casos, los mayores niveles de degradacién de contaminantes
se logran combinando métodos de activacion (Wang B. et al., 2022). En este trabajo, se
utilizaron tres métodos de activacion del PS: iones de hierro (catalizadores basados en Fe),

la radiacion UV-Vis (método fotoquimico), y la temperatura (método térmico).

La concentracion de Fe varié entre 10 y 20 mg L', manteniendo una relacién molar inicial
OXA/Fe de 3:1. El limite inferior se establecioé en funcién del limite legal de descarga para
efluentes tratados (Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sustentable, 2017), y con el fin de
evaluar si bajas concentraciones de Fe son suficientes para mantener una degradacién
eficiente del contaminante. Al Fe se lo complejé con iones OXA utilizando una concentracion
inicial de 47,50 o 71 mg L' del ion segun el ensayo realizado. Se evaluaron dos sistemas
cataliticos: por un lado, ferrioxalato de potasio (Fe3*-OXA), preparado mezclando oxalato de
potasio (4000 mg L") con cloruro férrico (1000 mg Fe3* L") y, por el otro lado, Fe?*, obtenido

a partir de sulfato ferroso (1000 mg Fe?* L") y oxalato de potasio (4000 mg L™).

El pH inicial de la reaccion se fijo en 3 ya que esta condicion permite la maxima velocidad de
oxidacién, que ocurre en el rango de pH 3 a 6, tal como lo muestran investigaciones previas
(Goulden et al., 1978). Asimismo, con el fin de evaluar la influencia del pH dentro de este
intervalo, se realizé un ensayo adicional a pH 4,50, permitiendo analizar el comportamiento

del sistema bajo condiciones alternativas dentro del rango 6ptimo de operacion.

Por ultimo, con respecto a la temperatura, esta se varié entre 25 y 50 °C, evitando
temperaturas superiores a 55 °C para evitar la precipitacién de Fe(OH)s y, en consecuencia,

la disminucién de la eficiencia del proceso de oxidacion (Farias et al., 2009).

Se realizé un ensayo adicional: se agregé como oxidante complementario perdxido de
hidrégeno (HP) con el fin de evaluar su impacto en la degradacién del PFOA (Javed et al.,
2020). Se fijaron las concentraciones iniciales de PFOA'y PS en 40 mg L'y 6194 mg L™,
respectivamente, y se agregaron 3000 mg L' de HP a los 60 min de reaccién. Se adicionaron
10 mg L' de Fe* y se lo complejo con OXA tal como se describiéo anteriormente.
Adicionalmente, se realizaron pulsos de OXA a los 90, 180 y 300 min de reaccion de 47,50

mg L. Se empled la RAD Ay se fijaron los valores de pH inicial en 3 y temperatura en 50 °C.
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3.3.3. Ensayos complementarios utilizando una matriz simulada

Como se menciond, los aniones presentes en las aguas naturales pueden inhibir la
degradacion de contaminantes acuosos mediante PS activado, pudiendo causar la

precipitacion del Fe o la captura de radicales (Lee et al., 2020, Pignatello et al., 2006).

Con el objetivo de imitar matrices reales y el evaluar el efecto que tienen estos aniones sobre
el proceso de oxidacién basado en PS y, en particular, para estudiar la captura de radicales
SOq* (radical scavenging), se generé una matriz simulada de aniones. La composicién de
esta matriz fue CI- (88 mg L"), HCO3 (100 mg L"), SO4% (55 mg L") y NOs (25 mg L™).

Para estos ensayos, se fijaron las concentraciones iniciales de PFOAy PSen 40 mg L'y
6194 mg L™, respectivamente. Se adicionaron 10 mg L' de Fe?" y se lo complejé con OXA tal
como se describié anteriormente. Adicionalmente, se realizaron pulsos de OXA a los 60, 120,
180, 240 y 300 min de reaccién de 23,50 mg L. Se empled la RAD Ay se fijaron los valores

de pH y temperatura inicial en 3 y 50 °C, respectivamente.

3.4. Procedimiento experimental

Al inicio de cada experimento, el tanque de almacenamiento se llend con una solucién acuosa
que contenia PFOA, Fe y OXA en las concentraciones establecidas para cada ensayo. El
volumen total de liquido tratado fue de 1,70 L. Una vez llenado el tanque, se ajustd la
temperatura requerida (50 °C) a través de un bafo térmico. Una vez alcanzados los 50 °C, el
pH se ajustdé a 3 utilizando H.SO. 3 M. Luego, se afiadié el agente oxidante sélido (PS) para
alcanzar la concentracién indicada, y se realizé la homogenizacién del sistema durante 2 min.
Posteriormente, se tomé la muestra inicial en t= 0 min, seguida de la remocién del obturador

de la lampara del simulador solar, permitiendo el paso de la radiacion al reactor.

Se tomaron muestras a diferentes tiempos a lo largo de cada ensayo: t= 30, 60, 90, 120, 180,
240, 300 y 360 min, para cuantificar y monitorear las distintas especies reactivas. Ademas, a
medida que se avanzd con la reaccion, se aplicaron pulsos periédicos de OXA con el fin de
mantener la actividad catalitica. Por ultimo, las muestras fueron fraccionadas en alicuotas

para realizar las determinaciones analiticas correspondientes.

3.5. Determinaciones analiticas

Se aplicaron diferentes técnicas analiticas para evaluar la influencia de las distintas variables

estudiadas para la degradacion del PFOA. En esta seccion, se detallan dichas técnicas.
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3.5.1. PFOA

El monitoreo de las concentraciones de PFOAy de sus productos de transformacion, durante
el tiempo de reaccion, permite evaluar la degradacion del contaminante y el progreso del

proceso oxidativo, asi como inferir los posibles mecanismos involucrados.

En este sentido, se determind la concentracion de PFOA a través de Cromatografia Liquida
de Alta Performance con detector de arreglo de diodos (HPLC-DAD) (Waters), utilizando una
columna YMC-Triart C18 (250 x 4,60 mm, 5 pym) y una fase moévil compuesta por
acetonitrilo:agua acidificada al 1% con HCI (50:50) con un flujo de 1 mL min-'. Se selecciond
la longitud de onda 205 nm. Las muestras tomadas para determinar el contaminante y sus
intermediarios de reaccién no fueron tratadas para detener la reaccion, simplemente se

guardaron en la heladera y se realizé la medicion correspondiente en el dia.

Para la cuantificacion del PFOA, se confecciond una curva de calibrado que abarcaba el
rango de concentraciones de trabajo (desde 0 hasta 100 mg L") con limites de deteccion

(LOD) y cuantificacion (LOQ) de 1,99 y 6,05 mg L™, respectivamente.

3.5.2. Intermediarios del PFOA

La identificacion de los intermediarios generados durante la degradacion del PFOA resulta
fundamental para comprender los mecanismos involucrados y evaluar la eficiencia del
tratamiento. Dado que la ruptura del enlace C-F ocurre de manera secuencial, pueden
formarse compuestos perfluorados de cadena mas corta, que en algunos casos presentan
mayor movilidad, persistencia o incluso toxicidad que el compuesto original. Por ello, es
necesario considerar tanto los productos de transformacion como sus precursores
(frecuentemente dificiles de identificar) como fuentes relevantes dentro del sistema (Wang et
al., 2017).

En primer lugar, el ion fluoruro (F°) se cuantific6 mediante un electrodo selectivo de iones

(Thermo Fisher Scientific), empleando una solucién TISAB IV.

Por otro lado, los productos de degradacion se analizaron mediante UPLC-MS/MS utilizando
un sistema ACQUITY UPLC I-Class acoplado a un espectrometro Xevo TQ-XS (Waters). La
separacion cromatografica se realizd con una columna ACQUITY UPLC BEH C18 (1,70 um,
2,10 x 100 mm), operada a 40 °C. Como fase movil se empled una mezcla de metanol y
acetato de amonio (5 mM, pH 6), a un caudal de 0,20 mL min™'. Se aplicé un programa de
gradiente, iniciando con 40% de metanol durante 10 min, seguido de un incremento hasta
80%, y posteriormente un retorno a las condiciones iniciales en 2 min, manteniéndose éstas

durante 5 min para la reequilibracion del sistema.
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La deteccion se llevd a cabo mediante un espectrometro de masas triple cuadrupolo (Xevo
TQ-XS, Waters), empleando monitoreo de reacciones multiples (MRM) en modo de ionizacion
negativa. Las condiciones de operacién incluyeron una presién de nebulizacién de 7 bar,
voltaje de capilar de 2 kV, temperatura de desolvatacién de 350 °C, flujo de gas de
desolvatacion de 750 L h, flujo de gas de cono de 150 L h”' y temperatura de la fuente de
150 °C.

Adicionalmente, los analisis por resonancia magnética nuclear de fluor-19 ("*F-RMN) se
realizaron en un espectrometro Bruker 300 Avance Il equipado con una sonda BBI "H/D-BB
de 5 mm. Las muestras, preparadas en H2O, fueron adicionadas con D-0, y los espectros se
adquirieron a una frecuencia de 282,38 MHz, con 2000 escaneos y un tiempo de relajaciéon
de 1,00 s.

3.5.3. Persulfato

El seguimiento de la concentracion de PS resulta fundamental en el proceso de degradacion
del PFOA, ya que este agente oxidante constituye uno de los principales costos asociados al
tratamiento. Su cuantificacién permite evaluar su consumo a lo largo de la reaccién vy
establecer condiciones operativas que permitan lograr un uso adecuando del PS y mejorar la
eficiencia del proceso. Con este fin, la concentracién de PS se determind mediante una
técnica colorimétrica, la cual consiste en medir la solucion amarillenta formada de la reaccion
del PS presente en una muestra con ioduro de potasio (Kl), dando como productos sulfato y

iodo.

El reactivo de color estd formado por una solucién de 100 g L' Kl 'y 5 g L' de NaHCQOs,
agregado para evitar la oxidacién del ioduro por accion del oxigeno. Para realizar la
determinacion analitica, se colocaron 1 mL del reactivo preparado, 3,90 mL de agua destilada
y 0,10 mL de muestra en un tubo HACH. El triyoduro formado genera una solucién amarillenta,
la cual fue medida luego de un tiempo de reposo de 15 min, a 350 nm empleando un
espectrofotdmetro UV-Vis (Lambda 35, Perkin-Elmer) utilizando una cubeta de cuarzo. En los
casos que la muestra a medir contuviera mas de 2000 mg L' de PS, se realizé una dilucion
previa a la reaccién de color, donde se tomé 0,50 mL de muestra y se llevé a un volumen final

de 5,50 mL con agua ultrapura.

Para su cuantificacién, se confeccion6 una curva de calibrado que abarcaba el rango de
concentraciones de trabajo desde 0 hasta 2000 mg L™, con LOD y LOQ de 47,90 y 145 mg

L, respectivamente.
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3.5.4. Peréxido de Hidrégeno

Para determinar la concentracion de HP durante la reaccién, y analizar el efecto sobre el
proceso de eliminacién del contaminante, se empled, al igual que para el PS, una técnica

colorimétrica basada en la técnica iodométrica modificada planteada por Allen et al. (1952).

El reactivo para la determinacién fue preparado mediante la mezcla de iguales volumenes de
solucién Ay B. La solucion A esta formada por 2 g L' de NaOH, 66 g L' de Kl, y 0,20 g L™
molibdato de amonio en agua destilada. Por otro lado, la soluciéon B contiene 20 g L™ ftalato
acido de potasio. EI HP reacciona con los iones ioduro en medio acido en presencia del
molibdato. Este ultimo actua como catalizador. Se genera triyoduro, el cual genera una
solucion de color amarillento. Para realizar la determinacién, se agregaron 2,50 mL de
solucion A, 2,50 mL de solucién B, y 5 mL de agua destilada en un tubo HACH.
Posteriormente, se adicionaron 0,05 mL de la muestra a determinar. Una alicuota del tubo
HACH se colocd en una cubeta de cuarzo y se midié la absorcion del complejo triyoduro
formado a 350 nm, empleando un espectrofotdmetro UV-Vis (Lambda 35, Perkin-Elmer). En
los casos que la muestra a medir contuviera mas de 300 mg L' de HP, se realiz6 una dilucion

previa a la reaccion de color: 1/10.

Para su cuantificacién, se confecciond una curva de calibrado que abarcaba el rango de
concentraciones de trabajo desde 0 hasta 300 mg L™", con un LOD de 6,05 mg L'y un LOQ
de 18,33 mg L™.

3.5.5. Hierro

Como se ha sefialado, el mantenimiento de concentraciones adecuadas de Fe?* resulta clave
para sostener la eficiencia del sistema de oxidacion y favorecer la generacion de especies
reactivas para la eliminacion del PFOA. Por otro lado, asegurarse que la concentracion de Fe
total (FeT) se mantenga constante a lo largo del proceso, garantiza que el Fe se encuentre
siempre en solucién, evitando su precipitaciéon y por lo tanto que disminuya la eficiencia del
proceso de oxidacion. Es por esto que, determinar los niveles de Fe?* y FeT a medida que

avanza la reaccion de oxidacioén, resulta de suma importancia.

Para la determinaciéon de Fe se empled un método colorimétrico basado en la formacién de
un complejo coloreado: el Fe?* forma un complejo de color naranja-rojizo con 3 moléculas de
1,10-fenantrolina en el rango de pH 2-9. Dicho complejo presenta una absorbancia maxima a
510 nm. Cualquier Fe*" presente en la muestra se reduce a Fe?* mediante la adicién de acido
ascoérbico, dado que el Fe3* no forma complejos con 1,10-fenantrolina. Para asegurar la

formacion adecuada del complejo, es necesario mantener el medio en condiciones acidas,
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en un rango de pH entre 3 y 4. Para esto, se adicion6 una solucién buffer de acetato de sodio
(Analytical Methods Committee, 1978).

Los reactivos empleados para la técnica fueron: el reactivo colorimétrico (formado por una
solucién de 2 g L' de 1,10-fenantrolina), buffer de acetato de sodio (preparado con una
solucién de 49,43 g L' de acetato de sodio anhidro y con 10 mL de H,SO, concentrado), y

acido ascorbico en el caso de FeT.

El procedimiento de la técnica consistié en preparar dos frascos: uno para Fe?" y otro para el
FeT. Al frasco utilizado para medir FeT, se le agrego previamente una pizca de acido ascérbico
(agente reductor). Posteriormente, a los frascos preparados se les agregaron 2 mL de
muestra, 1 mL de buffer y 0,50 mL de solucion de fenantrolina. Una alicuota de cada tubo se
colocé en una cubeta de cuarzo y se midié la absorcién del complejo coloreado formado a

510 nm, empleando un espectrofotometro UV-Vis (Lambda 35, Perkin-Elmer).

Para la cuantificacion del hierro, se confeccioné una curva de calibrado que abarcaba el rango
de concentraciones de trabajo desde 0 hasta 10 mg L™", con un LOD de 0,20 mg L'y un LOQ
de 0,60 mg L. En el caso de concentraciones mayores, se realizé una dilucion previa a la

muestra para entrar en el rango de la curva de calibrado.

3.5.6. Oxalato

Como se menciond, la incorporacion de OXA se presenta como una estrategia viable para

mantener el Fe en solucidn y en niveles adecuados durante todo el proceso de oxidacion.

En este sentido, la concentracion de OXA se determind mediante cromatografia de
intercambio i6nico utilizando un sistema HPLC acoplado a un detector de conductividad
(Waters). Esta técnica permite la separacién de especies idnicas presentes en la muestra en
funcién de sus interacciones diferenciales con la resina cargada de la columna

cromatografica, posibilitando la cuantificacion selectiva del ion oxalato.

El andlisis se llevo a cabo utilizando una columna de intercambio anidnico lonPac AS22, una
unidad supresora de regeneracion electrolitica (Dionex ERS 500) y un detector de
conductividad (Waters 432). Como fase movil se empled una solucion de 0,60 mM de Na.CO3

y 3,20 mM de NaHCOs3, operando a un caudal de 1,20 mL min™.

Para la cuantificacion del OXA, se confeccioné una curva de calibrado que abarcaba el rango
de concentraciones de trabajo desde 0 hasta 60 mg L', con un LOD de 0,16 mg L'y un LOQ
de 0,48 mg L™
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4. Resultados y Discusion

4.1. Estudios preliminares

Se realizaron ensayos exploratorios preliminares (Tabla 3.2) con el fin de identificar las
variables operativas mas relevantes que influyen en la degradacion fotoquimica del PFOA.
Los ensayos B1-B3 fueron llevados a cabo con el fin de evaluar la estabilidad del complejo
Fe-OXA bajo irradiacion. A continuacion, en las Figuras 4.1-4.3 se muestra la variacién de

las concentraciones de OXA, FeT y Fe?* en funcién del tiempo.

40
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—o—FeT (mgL™)
251 —B—Fe?" (mg L™
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Figura 4.1. Evolucién temporal de las concentraciones de OXA, FeT y Fe?* bajo las condiciones

descriptas para el experimento B1. Temperatura= 50 °C y pH= 3.

Durante el ensayo B1 se observé que sdlo la fotdlisis es suficiente para degradar al OXA por
completo a los 60 min de reaccion. En ese punto, el FeT comienza a precipitar, pudiendo
disminuir la eficiencia del proceso de oxidacion.

Con el fin de mejorar la estabilidad del complejo Fe-OXA 'y lograr mantener el Fe en solucién
durante un periodo mas prolongado de reaccion, se implementd una estrategia de
dosificacion del reactivo complejante, adicionando un pulso de OXA de 47,50 mg L™ a los 90
min (ensayo B2).
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Figura 4.2. Evolucién temporal de las concentraciones de OXA, FeT y Fe?* bajo las condiciones
descriptas para el experimento B2. Pulso de 47,50 mg L' de OXA a los 90 min, temperatura= 50 °C y
pH= 3.

Como se puede observar, realizando esta dosificacion, el FeT se mantiene por mas tiempo
en solucion (hasta los 180 min de reaccion). Esta estabilizacidon resulta fundamental, ya que
el complejo Fe-OXA presenta una absortividad molar UV-Vis mucho mayor que los aquo-

complejos de Fe, lo que mejora la utilizacién de fotones y la eficiencia general del proceso.

Por otro lado, con el objetivo de analizar si el agregado del agente oxidante influia en la

degradacion de OXA, se adicioné PS en una concentracion de 1855 mg L™ (ensayo B3).

——0OXA (mgL™)
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—#—Fe** (mgL™)
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0 T T T

0 20 40 60_ 80 100 . 120 140 160 180
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Figura 4.3. Evolucién temporal de las concentraciones de OXA, FeT y Fe?* bajo las condiciones
descriptas para el experimento B3. PS= 1855 mg L', temperatura= 50 °C y pH= 3.
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Se observé que el agregado de PS no influye en la degradacion del OXA, ya que no se
registraron modificaciones con respecto al ensayo B1, en el cual se evalu6é unicamente la
fotdlisis del OXA. Por lo tanto, la activacion del PS se produce principalmente a través del

ciclo fotorredox Fe®**/Fe?* en lugar de la oxidacion directa del ligando.

En base a los resultados obtenidos, en los ensayos posteriores se implemento la adicion de
pulsos de OXA en distintos tiempos de reaccion, con el objetivo de prolongar la permanencia

del Fe en solucion y mejorar la estabilidad del complejo Fe-OXA.

Ademas, se llevo a cabo un ensayo (B4) con el objetivo de estudiar la capacidad oxidante del
PS, estudiando su interaccién con el contaminante activado unicamente de manera térmica
(50 °C). Para ello se estudié la conversion del contaminante durante la reaccion (Ecuacion
4.1) utilizando 6194 mg L' de PS y 40 mg L' de PFOA. La Figura 4.4 muestra estos

resultados. El resto de las condiciones se encuentran detalladas en la Tabla 3.2.
Ct
Xproa (%) = (1 — —Cgix) 100% (4.1)

Donde Chgoa €s la concentracion de PFOA a un tiempo determinado de la reaccion (en min)

y Coroa €s la concentracion inicial de PFOA, ambas en unidades de mg L.
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Figura 4.4. Evolucion temporal de la degradacion del contaminante, representada por la conversion
de PFOA (Xprroa %) bajo las condiciones descriptas para el experimento B4. PS=6194 mg L',

temperatura= 50 °C y pH= 3.

Como se puede observar, bajo las condiciones evaluadas y unicamente utilizando PS, la
conversion de PFOA (87% a los 360 min de reaccién) fue mas lenta y menos eficiente en

ausencia de radiacion y del catalizador metalico.
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Por ultimo, se evalud la degradacion del PFOA inducida por irradiacion UV-Vis y el catalizador
Fe (ensayo B5) sin el uso de un agente oxidante externo (es decir, sin PS) y adicionando
pulsos de OXA tal como se describid anteriormente. Como resultado, se obtuvo una
conversién minima de PFOA del 3,89% luego de 360 min de reaccion. Esto indica que el
complejo Fe-PFOA formado presenta una fotorreactividad minima intrinseca (Wang et al.,
2008). Este bajo rendimiento se atribuye al escaso flujo de fotones con longitudes de onda

inferiores a 300 nm que incide sobre el medio de reaccién.

4.2. Estudio de la degradacion del PFOA utilizando PS

como agente oxidante

A partir de los ensayos previos de degradaciéon del PFOA con PS, se compararon diferentes

variables y sus incidencias en el sistema de oxidacion y en la eliminacién del contaminante.

4.2.1. Influencia de la radiaciéon sobre la eficiencia del proceso de
oxidacion

En primer lugar, se evalué la mejora del proceso modificando la radiacion del sistema (RAD).
Para ello, se realizaron dos ensayos donde se evalué la conversion del contaminante a lo
largo de la reaccion. La Figura 4.5 muestra la evolucién temporal del PFOA para los ensayos
de la Tabla 4.1.
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Figura 4.5. Evolucion temporal de la degradacion del contaminante, representada por la conversion
de PFOA (Xproa %) para los experimentos N1 (RAD A) y N2 (RAD B). PS= 18550 mg L',
Fe3* =10 mg L'y OXA= 47,50 mg L', con pulsos de OXA administrados a los 60 y 180 min (47,50

mg L' cada uno).

47



Durante toda la reaccion, la degradacion de PFOA fue mas rapida en el caso del ensayo N1,
con menor flujo de radiacion, llegandose a valores mayores de conversion hacia el final de la
reaccion. La Tabla 4.1 muestra los valores obtenidos de conversién a los 360 min, utilizando

18550 mg L ' de PS, para los dos niveles de radiacion, Ay B.

Tabla 4.1. Conversion de PFOA a los 360 min con respecto a la radiacion del sistema bajo las

condiciones descriptas (PS 18550 mg L', Fe®* 10 mg L™").

o lwm  Jem

Como se puede observar, la conversion de PFOA fue mayor en el caso de menor radiaciéon

en el sistema (86,02%). Esto puede deberse a una saturacién del ciclo fotorredox Fe®"/Fe?*
en las condiciones evaluadas (Giménez et al.,, 2021). En ambos ensayos (N1 y N2) la
concentracion relativa de FeT, se mantuvo practicamente constante a lo largo de la reaccion

(Figura 4.6). Las concentraciones relativas de FeT se calcularon segun la Ecuacién 4.2.

100
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0 50 100 150 200 250 300 350
Tiempo de reaccién (min)

Figura 4.6. Evolucion temporal de la concentracion relativa de FeT (%) para los experimentos N1
(RAD A) y N2 (RAD B). PS=18550 mg L', Fe3* = 10 mg L' y OXA= 47,50 mg L"", con pulsos de OXA
administrados a los 60 y 180 min (47,50 mg L-" cada uno).

crebt = (—C%ﬂ) 100% (4.2
relt — (Ser) 10004 (4.2)
FeT
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Donde Cf.r representa la concentracion de FeT a un dado tiempo en la reaccion y Cl.t es la

concentracion de FeT inicial, ambas en unidades de mg L.

En base a estos resultados, los siguientes ensayos se llevaron a cabo con el menor nivel de
RAD, es decir, RAD A (231,27 W m™).

4.2.2. Influencia del PS sobre la degradacion del contaminante

Se estudié el efecto del agente oxidante sobre la eficiencia del proceso de oxidacion para la
remocién del contaminante dado que constituye uno de los factores mas relevantes en este

proceso.

En primer lugar, con el fin de encontrar la mejor concentracion de PS, se evalué si un aumento
o disminucion de la concentraciéon de éste mejoraba la eliminacién del PFOA. Para ello, se
evaluo la conversion del contaminante utilizando tres concentraciones diferentes de PS: 1850,
9275y 18550 mg L' (N3, N4 y N1, respectivamente). El resto de los parametros para estos
ensayos fueron PFOA= 40 mg L', pH= 3, temperatura= 50 °C, Fe** =10 mg L', y OXA inicial
manteniendo la relacién 3:1 con respecto al hierro. La conversion de PFOA a los 360 min de

reaccion para estas concentraciones se muestra a continuacion en el Figura 4.7.

90 86.02
80 mN1 77.29
70 mN4
mN3
60
£ 50
<
2
& 40
30
2217
20
10
0
1855 mg L™ (PS) 9275 mg L™ (PS) 18550 mg L™ (PS)

Figura 4.7. Degradacién del contaminante, representada por la conversion de PFOA (Xproa %) a los
360 min de reaccion para los experimentos N1, N3 y N4. Fe3* =10 mg L' y OXA= 47,50 mg L', con
pulsos de OXA administrados a los 60 y 180 min (47,50 mg L' cada uno).

Se observa que, a medida que aumenta la concentracion del agente oxidante, se incrementa

la conversion del contaminante, es decir, se elimina mayor cantidad de PFOA. Considerando
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1855 mg L' como el limite inferior del rango de concentraciones (N3), y aumentando cinco
(N4) y diez veces (N1) la concentracion de PS, la conversion de PFOA a los 360 min de
reaccion aumenté de 22,17% a 77,29% y 86,02%, respectivamente. Estos resultados pueden
explicarse dado que la concentracién del agente oxidante condiciona directamente la
generacion de radicales: a medida que aumenta la concentracion de PS, mayor sera la

cantidad de radicales SO disponibles para degradar al contaminante.

Ademas, en el proceso resulta importante evaluar el consumo de PS durante el tratamiento
(relevancia econdémica). Para ello, el consumo especifico del agente oxidante (yE,S/pFOA)

(Conte et al., 2019), resulta un parametro Util y se expresa segun lo indica la Ecuacién 4.2.

Los resultados se presentan en la Figura 4.8.
Cps—Chs

t
Y = o t
PS/PFOA ™ ¢80 a—Chroa

(4.2)

Donde Cds y Coroa SON las concentraciones iniciales de PS y PFOA, respectivamente, y Chg
y Chroa SON las concentraciones de PS y PFOA, respectivamente, a un tiempo dado de la

reaccion; todas en unidades de mg L.
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Figura 4.8. Consumo de PS en relacién al grado de degradacion del PFOA, calculado a los 360 min

de reaccién para diferentes concentraciones iniciales de PS.

Se observa que el mayor consumo de PS fue en un nivel bajo de oxidante (N3), pero en ese
caso, la cantidad de PFOA al final de la reaccién fue la mas elevada (s6lo un 22,17% de
conversion se alcanz6 segun lo muestra el Figura 4.7). En el ensayo N4 se obtuvo el menor
consumo de agente oxidante, lo que constituye una ventaja operativa, y si bien la conversion

fue inferior a la del ensayo N1 (aproximadamente un 10% menor), esta disminucion se
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compensa con el empleo de una concentracion inicial de PS equivalente a la mitad de la

utilizada en N1.

4.2.3. Influencia de la concentracion y la especie de Fe como

catalizador

Se realizo un experimento adicional (N5, Tabla 4.2) incrementando la concentracion de Fe®*
a20 mg L™, con el objetivo de evaluar su influencia sobre la activacion del PS y el desempefio
del proceso en la eliminaciéon del PFOA. El resto de los parametros se mantuvieron en los
niveles del experimento N1 (PS= 18550 mg L', OXA= 47,50 mg L™, con pulsos de 47,50 mg
L' de OXA administrados a los 60 y 180 min). Se observé una disminucién en la conversién
del contaminante a los 360 min con respecto al ensayo N1 (62,69% vs. 82,02%,

respectivamente), en el cual se utilizé una menor concentracion de Fe** (10 mg L™).

Tabla 4.2. Conversion de PFOA a los 360 min con respecto a la concentracion inicial de Fe3*.
PS= 18550 mg L-'. OXA inicial = 47,50 mg L', con pulsos de OXA administrados a los 60 y 180 min
(47,50 mg L' cada uno).

Este comportamiento se puede deber a la captura de radicales SO4*~ producida por el exceso
de Fe (Ecuacion 1.15, Seccidn 1.2.2.1) y es consistente con un efecto causado por el exceso
de ligando, donde la gran cantidad de OXA compite con el PFOA por el radical SO4*

(Ecuacioén 4.3), desviando los radicales de la oxidacion del contaminante (Conte et al., 2023).
C204% + S04+ — C204° + SO4* k= 5,60.10° M's™ (4.3)

Dado que la activacion del PS de forma catalitica puede realizarse mediante Fe?* o Fe®*, se
evalu6 el desempero de la especie de hierro en su estado de oxidacion +2 como activador
del PS, con el objetivo de determinar cual de ellas promueve una activacién mas eficiente del

agente oxidante y, en consecuencia, una mayor eficacia en el proceso de oxidacion.

El ensayo N1 se compard con un nuevo ensayo (N6) en el cual se comenzo la reaccién con
Fe?* como especie catalitica en lugar de Fe®*. Para éste, se utilizé una concentracion menor
de PS (6194 mg L") y se realizaron cinco pulsos de OXA (a los 60, 120, 180, 240 y 300 min).

Los resultados se presentan a continuacion en la Tabla 4.3.
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Tabla 4.3. Conversion de PFOA a los 240 y 360 min con respecto a la especie catalitica inicial. Fe2* y
Fe3* =10 mg L', PS= 18550 mg L' para N1, PS= 6194 mg L' para N6. OXA inicial = 47,50 mg L
con pulsos de OXA administrados a los 60, 120, 180, 240 y 300 min (23,5 mg L' cada uno).

En N6, la conversion completa de PFOA se logré en tan solo 240 min de reaccion. Este
comportamiento cinético superior se atribuye principalmente a la mayor reactividad del Fe?
hacia el PS, en comparacion a Fe®* (Ecuaciones 1.14 y 4.4) (Conte et al., 2023). El sistema
Fe?*/PS produjo un rendimiento mayor de especies reactivas, en particular radicales SO4*".
Cabe destacar que estas mejoras se lograron utilizando dosis de oxidante significativamente
menores. A concentraciones idénticas de catalizador (Fe** 6 Fe?* = 10 mg L ), el sistema
Fe?* alcanzd la eliminacion completa de PFOA en 240 min utilizando un 66% menos de PS

que el sistema Fe® (PS=6194 mg L' vs. 18550 mg L™, respectivamente).

Ademas, esta mejora se explica ya que tras la rapida reaccion inicial del Fe?* con el PS, el
Fe® producido se compleja con OXA para formar Fe3*-OXA. Al irradiarse, este complejo sufre
fotorreduccioén, regenerando Fe?*, que reacciona rapidamente con el PS para mantener la
produccion de radicales SO4+. Este ciclo mecanistico esta fuertemente influenciado por la
frecuencia de dosificacion del OXA. Entonces, la mayor frecuencia de dosificacion favorecio
la persistencia del Fe?* fotogenerado, reforzando el ciclo Fe**/Fe?* y manteniendo una

activacion eficiente del PS.

F63+(C204)33' + S,08% — Fe?* + C204% + S04 + SO4% + 2C,04° k= 0,01 M's™ (4.4)
4.2.4. Influencia de la temperatura sobre la eficiencia del proceso de
oxidacion

El umbral de temperatura exacto necesario para activar al PS en los procesos de oxidacion
que lo utilizan como agente oxidante y obtener una produccién significativa de radicales SO+
, Sigue siendo objeto de debate (Wang et al., 2025).

Con el fin de evaluar este parametro en el sistema bajo estudio, se realizé un ensayo bajo las
mismas condiciones que el ensayo N6 pero disminuyendo la temperatura de reaccién a

25 °C (ensayo N7). Bajo estas condiciones, a los 360 min de reaccién se obtuvo una
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conversion del contaminante unicamente del 32,72%, en comparacion con el ensayo N6, en

el cual se alcanzo la eliminacion completa de PFOA en tan solo 240 min iniciada la reaccién.

Este resultado se explica dado que temperaturas bajas limitan la generacion de radicales
SOq¢, impidiendo una oxidacion mas profunda (Wang B. et al., 2022) y, en consecuencia,
disminuyendo la eficiencia en la remocién del contaminante. El incremento de la temperatura
favorece la activacion del PS, acelerando la generacion del radical SO4+ y potenciando la
transformacion y/o remocién de contaminantes (Ma et al., 2017, Vaz et al., 2025, Zrinyi et al.,
2017). Ademas, desde un punto de vista practico, mantener una temperatura moderada
(~50 °C) permite equilibrar el consumo de energia con la eficiencia de oxidacién, y puede

lograrse facilmente con energia solar (Farias et al., 2009).

4.2.5. Influencia del pH sobre la eficiencia del proceso de oxidaciéon

Se evalud el efecto del pH inicial de la solucién, dado que esta variable afecta la activacion
del PSy la especiacién de radicales . Para este fin, se realizé un ensayo utilizando las mismas
condiciones que en el ensayo N6, pero aumentando el pH inicial de la solucion a 4,5 (ensayo

N8). Los resultados obtenidos bajo estas condiciones, se presentan en la Tabla 4.4.

Tabla 4.4. Conversién de PFOA a los 240 y 360 min con respecto al pH inicial. PS= 6194 mg L,
Fe?*=10 mg L'y OXA= 47,50 mg L', con pulsos de OXA administrados a los 60, 120, 180, 240 y 300
min (23,50 mg L' cada uno).

En el caso donde se aumentd el pH inicial de la solucion (N8), la conversién del PFOA resulta
mucho mas lenta: la remocion del contaminante decaydé mas de un 50% a los 360 min de
reaccion con respecto al ensayo donde se mantiene un pH inicial inferior (N6). Por lo tanto,
un aumento del pH a 4,50 perjudica significativamente a la reaccion de degradacion del

contaminante.

Este comportamiento puede deberse a que a pH mas elevados, los radicales SO4+ pueden
reaccionar con iones hidroxilos (OH") para generar radicales *OH (Ecuacion 4.5). Si bien
este radical tiene un potencial redox mas alto (E°= 2,8 V frente a 2,6 V para el SO4*), es

menos efectivo en el ataque a los enlaces C-F del PFOA.
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SO+ + OH" — *OH + SO.? (4.5)

4.2.6. Identificacion y estudio de los intermediarios de reaccion

Con el fin de poder identificar los intermediarios de la reaccién de degradacién del PFOA, se
llevé a cabo un nuevo ensayo en el que se aumento la concentracién del contaminante a 100
mg L (ensayo N9), y el resto de las condiciones fueron iguales a las del ensayo N6. Al final
de la reaccion se obtuvo una conversion del contaminante del 66,38%. Este valor corresponde
a una disminucion de la conversion del 33,62% con respecto al ensayo N6. Esta reduccién
de la eficiencia se atribuye a la menor proporcién de especies reactivas oxidantes con
respecto a las moléculas contaminantes, ya que las dosis de Fe?*/PS resulta insuficiente para

mantener la generacion de radicales a mayores cargas de contaminantes.

Las muestras de los tiempos 0, 180 y 360 min del ensayo N9 fueron sometidas a analisis por
UPLC-MS/MS, revelando la presencia de dos acidos carboxilicos perfluorados de cadena
mas corta: acido perfluoroheptanoico (PFHpA, CsF1302H) y &acido perfluorohexanoico
(PFHxA, CsF1102H). La aparicion de PFHXA (de menor peso molecular) fue posterior a la de

PFHpA (de mayor peso molecular). Los resultados se muestran en la Tabla 4.5.

Tabla 4.5. Parametros de los principales picos observados en los cromatogramas UPLC-MS/MS de las

muestras a los 0, 180 y 360 min de reaccién del ensayo N9. PFOA= 100 mg L.

lon padre lon hijo

413007 [21900° | CeROHIRROAY |

413,00 219,00 CsF1502H (PFOA)

313,00 269,00 C5F1102H (PFHXA)

363,00 319,00 C7F1302H (PFHpA)

En relacion con la defluoracion del PFOA, en la bibliografia se han propuesto diversas

reacciones que explican el mecanismo. En todas se concluye que se elimina una unidad CF»
en cada etapa, y se considera que estas reacciones ocurren de manera continua en presencia

de cantidades suficientes de radicales SOs¢. La descarboxilacién y la formacién de alcoholes
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inestables del tipo C,F2,+1OH constituyen los mecanismos predominantes en la defluoracion
del PFOA (Yang et al.,, 2020). Ademas, como se menciond, la aparicion de PFHXxA fue

posterior a la de PFHpA, lo cual coincide con la evidencia cientifica existente.

Con el fin de complementar la informacion obtenida, se empled espectroscopia de RMN de
'SF para analizar las muestras de los tiempos 0, 60, 180, 210 y 360 min obtenidas del ensayo
N9. Las senales obtenidas luego de analizar las muestras, permiten confirmar la integridad
estructural del compuesto y posibilitan el seguimiento de los subproductos de transformacién
durante el proceso de degradacion. En términos generales, se distinguieron cuatro grupos de
sefales correspondientes a diferentes atomos de fldor presentes en el PFOA: el CF3 terminal
(un triplete alrededor de 82 ppm), cinco grupos internos CF» (entre 122 y 127 ppm) y el grupo

CF,-COOH (una sefal desprotegida alrededor de 118 ppm). Los resultados se muestran en

la Figura 4.9.
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Figura 4.9. Espectros de RMN de '°F de las muestras a los 0, 60, 180, 210 y 360 min de reaccion del
ensayo N9 (PFOA= 100 mg L-"). Tiempos indicados sobre cada traza. Todas las sefales corresponden

al PFOA, excepto la marcada con un asterisco (*), asignada a una mezcla de HF/F-.

Se puede observar que las intensidades de las sefales decrecen de manera uniforme, dentro
del margen de precisién de la integracion. Asimismo, a los 180 min emerge una nueva senal
Unica alrededor de 157 ppm, la cual alcanza su maxima intensidad a los 360 min. La ausencia
de estructura de multiplete en dicha sefial sugiere la presencia de una especie inorganica de

flaor, la cual puede atribuirse a HF o F-.La integracion de las sefales de RMN
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correspondientes al PFOAYy al fluoruro inorganico (HF/F") indica que aproximadamente el 60%
de los atomos de fluor se transformaron, de los cuales aproximadamente el 20% se liberaron
como HF/F". Estos resultados concuerdan con la cuantificacion realizada con el electrodo ion
selectivo, con el que se obtuvo un porcentaje de defluoracion (Ecuacion 4.6) del 20% luego
de 360 min, que a su vez es consistente con valores reportados para la degradacion de PFOA
fotoasistida (~25%) (Garcia-Costa et al., 2020).
ss Cg- (D)
Defluoracion = Coron (2O)15 100% (4.6)
Donde Cppoa (t = 0) es la concentracion inicial de PFOA (mol L), Cg- (t) es la concentracién

del ion F- a un determinado tiempo (mol L"), y el factor 15 corresponde al nimero de atomos

de fltor en una molécula de PFOA.

4.3. Estudio de la degradacion del PFOA utilizando PS y

HP como agente oxidante

Con el objetivo de analizar el impacto de la adicién de un segundo agente oxidante (HP), se
comparo la conversion del contaminante a los 240 y 360 min iniciada la reaccion (ensayo
N10) con respecto al ensayo N6 en el que unicamente se adicion6 PS. La Tabla 4.6 muestra
los valores obtenidos de conversién de PFOA utilizando 6194 mg L' de PS y 3000 mg L' de

HP con respecto al ensayo en el que no se adiciona HP.

Tabla 4.6. Conversién de PFOA a los 240 y 360 min con respecto al agente oxidante y pH inicial.
PS= 6194 mg L', HP= 3000 mg L', Fe?* = 10 mg L', OXA= 47,50 mg L' con pulsos de OXA
administrados a los 90, 180 y 300 min (47,50 mg L' cada uno) para N10.

@ Se dosificaron 3000 mg L' de HP en el sistema a t= 60 min.

Se observa una conversion mas lenta de PFOA con el agregado de HP con respecto al ensayo
en el que solo se utiliza PS (N6), ya que la conversién completa requirio 360 minutos en
comparacion con los 240 minutos del ensayo con PS solo. Este comportamiento podria
explicarse por una posible interaccion entre los agentes oxidantes, generando radicales

menos reactivos (Ecuaciones 4.7 y 4.8).
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SOy + Hy02 — HO2e + SO4% (4.7)
H202 + S208% — 2S04% + 4H* + 20, (4.8)

Adicionalmente, se evalud el consumo del agente oxidante (PS) en relacion con el grado de
degradacion del contaminante al final de la reaccién (360 min), de acuerdo con la Ecuaciéon

4.2. Los resultados se presentan en la Figura 4.10.
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Figura 4.10. Consumo de PS en relacion al grado de degradacion del PFOA, calculado a los 360 min
de reaccién. PS= 6194 mg L-', HP= 3000 mg L.

En el caso donde se agregé el segundo agente oxidante (N10), el consumo de PS fue mayor
con respecto al ensayo donde sélo se utiliz6 PS (N6). Estos resultados acompafian a los
expuestos anteriormente: una posible interaccion entre los agentes oxidantes, resulta en un
mayor consumo del PS y, por lo tanto, en una menor degradacién del contaminante para estas
condiciones. Estos resultados no sélo son relevantes en términos de la eficiencia del proceso,
sino también desde el punto de vista econémico, dado que un mayor consumo del agente

oxidante conlleva un incremento en los costos operativos del tratamiento.

4.4. Influencia de aniones inorganicos en la degradacion
del PFOA

Dado que las matrices de aguas naturales y subterraneas suelen contener aniones capaces

de reaccionar con especies oxidantes, se evaluo el efecto que pueden tener diversos iones
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(CIr =88 mg L', SOs#=55mg L', HCO3 =100 mg L' y NOs = 25 mg L) sobre el proceso
de degradacion del PFOA utilizando PS activado. Se estudié la conversion del PFOA en
funcion del tiempo (ensayo N11) y se lo compard con un ensayo realizado en las mismas
condiciones, pero sin la presencia de aniones (ensayo N6). La Figura 4.11 muestra los
resultados obtenidos de la conversion del PFOA en ambos ensayos utilizando 6194 mg L'y

las concentraciones de aniones mencionadas.
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Figura 4.11. Evolucién temporal de la degradacién del contaminante, representada por la conversion
de PFOA (Xproa%). PS= 6194 mg L', Fe?* = 10 mg L', OXA= 47,50 mg L', con pulsos de OXA
administrados a los 60, 120, 180, 240 y 300 min (23,50 mg L cada uno). N11: CI-=88 mg L,
S04 =55mg L', HCO3=100mg L'y NO3=25mg L.

La remocion de PFOA disminuy6 al 48% luego de 360 min de reaccion (N11) comparado con
el ensayo sin aniones donde se obtiene una conversion del 100% en tan solo 240 min de
reaccion (N6). Esta disminucidon en la remociéon se podria atribuir a una inhibicion en la
degradacién del contaminante debido a la captura de radicales SOs* por parte de estos
aniones agregados, formandose, en su lugar, especies menos reactivas. Los iones Cl, HCOs
y NOs" pueden reaccionar con los radicales SO4+ provocando su transformacion en radicales
cloro (Cle), radicales carbonato (COsz*) y radicales nitrato (NOse), respectivamente

(Ecuaciones 4.9-4.11), pudiendo afectar el desempeno del proceso de eliminacion del PFOA.
Cl + SO4 — Cl* + SO4* k= 3,10 x 108 M~' 57" (4.9)
HCO3™ + SO+ — CO3+ + HSO4 k= 9,10 x 10° M~ s7' (4.10)

NO; + SO4e — NO3z* + SO4* k= 2,10 M~ 57" (4.11)
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Por su parte, los iones SO+ no pueden reaccionar con los radicales SO4¢". Sin embargo, altas
concentraciones de iones SO4? pueden provocar una disminucion del potencial de reduccién

de los radicales SO4¢~ disminuyendo asi su poder oxidante (Wang J. et al., 2021).

En adicién, la inhibicidon causada por estos iones también podria deberse a la precipitacion
del Fe o a la coordinacion con Fe?* disuelto para formar un complejo menos reactivo (Lee et
al., 2020, Pignatello et al., 2006).

En conjunto, la presencia de aniones inorganicos provocé una disminucion de
aproximadamente el 50% en la eficiencia de degradacién del PFOA, evidenciando que la
composicion de la matriz constituye un factor fundamental para la aplicacion de los sistemas

Fe?*/PS en aguas reales.
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CONCLUSIONES




5. Conclusiones

En el presente trabajo, se estudidé el efecto de multiples variables operativas sobre la
degradacion del acido perfluorooctanoico (PFOA), un contaminante emergente de elevada
persistencia en el ambiente, con el objetivo de identificar las variables mas influyentes en el
proceso de degradacion de éste. Para ello, se analizaron Procesos Avanzados de Oxidacién
basados en el uso de persulfato (PS) como agente oxidante, activado mediante radiacién y
ferrioxalato en un reactor a escala laboratorio, iluminado por un simulador solar. Del analisis

de todos los resultados se desprenden las siguientes conclusiones.

En primer lugar, se realizaron una serie de ensayos preliminares. De éstos se pudieron

obtener las siguientes conclusiones:

e Dado que la fotdlisis fue suficiente para degradar al OXAy en consecuencia causar la
precipitacién del Fe, una dosificacion ajustada del agente quelante basada en pulsos
frecuentes de baja concentracion, permiti6 mantener al catalizador en solucion
durante un periodo mayor de tiempo.

e El agente oxidante no present6 influencia sobre la degradacion del agente quelante,
dado que no acelerd la degradaciéon de OXA en relacion con la fotdlisis.

e El complejo Fe-PFOA formado durante la reaccién de oxidacién presenté una
fotorreactividad intrinseca minima, evidenciada por una minima conversion del
contaminante en ausencia del agente oxidante en el medio de reaccion.

e La activacion térmica del PS, por si sola, resultd insuficiente para lograr una
degradacién eficiente del PFOA en las condiciones evaluadas. Si bien se alcanzé una
conversién relativamente alta, el proceso fue mas lento y menos efectivo en
comparacion con los sistemas que se llevaron a cabo bajo radiacion UV-Vis y en
presencia del catalizador metalico, lo que evidencia la importancia de estos factores
para potenciar la generacion de especies reactivas y mejorar el desempefio del

proceso de oxidacion.

A partir de los resultados obtenidos de los estudios preliminares, se llevaron a cabo una serie
de ensayos utilizando PS como agente oxidante en la degradacion del PFOA. Estos ensayos
tenian como objetivo determinar el efecto de las siguientes variables y su influencia sobre el
proceso de oxidacion: la radiacion, la dosificacién del agente oxidante, la especie de Fe y la
concentracion del catalizador, temperatura, pH y el agregado de agentes oxidantes
adicionales (HP). El efecto de las variables estudiadas puede sintetizarse en los siguientes

aspectos:
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Se observd que un menor nivel de radiacion favorece la degradacion de PFOA,
alcanzandose una mayor conversion del contaminante en esta condicion. Esto ocurre
dado que se produce una saturacion del ciclo fotorredox Fe3*/Fe?* a intensidades de
radiacion mas elevadas, limitando la generacion de radicales SOae".

La concentracién del agente oxidante (PS) tiene un efecto importante en la
degradacion del contaminante estudiado. Se observé que, a mayores concentraciones
de PS, la eficiencia de degradacion de PFOA a los 360 min puede disminuir, debido a
la captura de radicales. Por otro lado, las bajas concentraciones de PS limitan la
generacién de radicales, lo que ralentiza la cinética y requiere tiempos de tratamiento
mas prolongados para una degradacién eficaz de PFOA.

Comenzando la reaccion con Fe?*, y usando sélo 6194 mg L' de PS, se logré eliminar
completamente el PFOA en 240 min debido a la mayor reactividad de esta especie de
hierro, concluyendo en una mayor generacion de radicales SO4*. Sin embargo, el
incremento en la concentracion de Fe resulté en una disminucion de la conversion del
contaminante, debido a la captura de radicales por exceso de Fe. Esto evidencia la
importancia de optimizar tanto la especie catalitica como su concentracion para
maximizar la eficiencia del proceso.

Tanto la reduccion de la temperatura a 25°C como el incremento del pH a 4,50
afectaron negativamente la degradacion del PFOA, lo que confirma que condiciones
acidas y temperaturas moderadamente elevadas (pH= 3 y 50 °C) son necesarias para
asegurar un desempenio eficiente del proceso.

La adicién de un segundo agente oxidante (HP) no mejord el proceso de eliminacion
del contaminante; y si bien se alcanza una conversion total de PFOA mediante su
agregado, la reaccién fue mas lenta, indicando la presencia de reacciones
improductivas entre el PS y el HP, como el efecto atrapador que ejerce un exceso de
HP sobre los radicales SO4+. En concordancia con este comportamiento, se observo
un mayor consumo de PS en comparacién con el sistema que empled Unicamente PS.
Por otro lado, se identificaron los intermediarios de la reaccién de degradacion del
PFOA. La deteccién de estos productos de transformacion de cadena corta (acidos
perfluorocarboxilicos C6-C7) indicé wuna defluoracion parcial del PFOA,
concluyéndose que se elimina una unidad CF, en cada etapa del mecanismo de
degradacién tal como se propone en la bibliografia cientifica existente. En este
sentido, la informacién obtenida a partir del analisis por UPLC-MS/MS y RMN sobre
los mecanismos de degradacién del contaminante, proporcionan un fundamento
solido para futuras investigaciones enfocadas en las rutas de mineralizacion completa

del PFOA, como también sobre el destino de los subproductos de degradacion.
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Una vez establecidas las condiciones de operacion utilizando la matriz de agua destilada, se
avanzo hacia el estudio del comportamiento del sistema en una matriz que se asemeje a una
matriz real, evaluando la influencia que tienen los aniones inorganicos presentes en aguas
naturales y subterraneas sobre el proceso de eliminacién del PFOA. A partir de la informacién

obtenida, se concluyé que:

e La presencia de aniones inorganicos en la matriz acuosa afecto significativamente la
eficiencia del proceso de degradacion del PFOA, evidenciandose una disminucion
cercana al 50% en la conversién respecto al sistema sin aniones. Este
comportamiento confirma que la composicion del medio es un factor critico en el
desempefio de los sistemas basados en Fe?*/PS.

e La principal causa de la inhibicion del sistema de degradacién del contaminante se
atribuye a la captura de radicales SO por parte de aniones como CI, HCOs y NOs'.
Esta captura conduce a la formacién de especies radicalarias menos reactivas (Cle,
COs* y NOgse) y, en consecuencia, a una disminucion del poder oxidante del sistema.
En el caso de los iones SO4?, si bien no reacciona directamente con SO4*, puede
reducir su potencial oxidante a altas concentraciones.

e Los aniones pueden interferir con el ciclo catalitico del Fe, ya sea promoviendo su
precipitacién o formando complejos menos reactivos con éste, lo que contribuye aun

mas a la pérdida de eficiencia del proceso.

En conjunto, estos resultados ponen de manifiesto que la presencia de especies inorganicas
comunes en aguas naturales puede limitar considerablemente la aplicabilidad del sistema de
oxidacién, por lo que su implementacibn en matrices reales requiere considerar v,

eventualmente, mitigar estos efectos.

A modo de sintesis, se concluye que el sistema propuesto resulté efectivo para la degradacion
de PFOA. La combinacion de bajas dosis del agente oxidante con irradiacion y Fe?* como
catalizador permitieron alcanzar elevadas eficiencias de degradacién bajo condiciones
operativas relativamente suaves, comparables a las que pueden alcanzarse en sistemas

asistidos por energia solar.

Esta flexibilidad operativa amplia considerablemente su potencial de aplicacion a escala real,
posicionandolo como una alternativa relativamente accesible y de implementacion sencilla.
En conjunto, estas caracteristicas convierten al sistema en una alternativa viable, de bajo
costo operativo e impacto ambiental en comparacién a los procesos existentes para la

eliminacion de ECs vy, particularmente, de PFAS.
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