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7.1. INTRODUCCION: TECNOLOGIAS IN-SITU PARA EL TRATAMIENTO DE
AGUAS SUBTERRANEAS

Las tecnologias convencionales para el tratamiento de aguas subterraneas contaminadas
como el bombeo y posterior tratamiento tienen grandes inconvenientes debido a su elevado
costo, especialmente cuando se trata de tratamientos prolongados, y resulta dificil disminuir
la concentracion de los contaminantes hasta los niveles maximos permitidos [1-23].

En consecuencia, se estan desarrollando nuevas tecnologias in-situ como la
biorremediacién, barreras reactivas permeables, dispersion por aire, oxidacién quimica,
extraccion multifasica, atenuacidén natural supervisada, etc. De entre todos estos
métodos, uno de los que mas interés ha despertado son las barreras reactivas permeables
[4-8]. También estan en desarrollo métodos como el tratamiento quimico in-situ y la
electrocinética. El tratamiento quimico in-sifu consiste en la inyeccion en el subsuelo
de un oxidante (normalmente permanganato de potasio u oxigeno) que, en el caso del
arsénico promueve la oxidacién de As(II) a As(V) que coprecipita con los 6xidos de
hierro. La electrocinética se fundamenta en la aplicacion de corrientes eléctricas de baja
densidad entre electrodos colocados en el suelo, de modo que el arsénico se moviliza en
forma idnica en direccién al anodo. También se han ensayado combinaciones multiples
de estas tecnologias.

7.2. BARRERAS REACTIVAS PERMEABLES

Las barreras reactivas permeables (BRP) son un tipo de tratamiento in-situ semipasivo
que utiliza un medio que promueve reacciones quimicas o bioquimicas o procesos de
sorcion para transformar o inmovilizar los contaminantes. La tecnologia consiste en
interponer un medio reactivo semipermeable en el camino del flujo de una pluma de
contaminantes, tal como muestra la Figura 7.1. Las aguas subterraneas se mueven a través
de la barrera de tratamiento por el flujo natural, o cuando es necesario bombear, los pozos
pueden estar instalados de manera que el agua contaminada pase a través de la barrera
reactiva [9-12].

Normalmente se usan técnicas de excavacion para reemplazar el material del acuifero
con materiales reactivos, y la barrera se construye perpendicularmente al sentido del
desagiie del acuifero. Las BRP se construyen como paredes con alta conductividad
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hidraulica, de manera de interceptar el acuifero; en las mismas se inserta, mezclado con
un medio inerte, un reactivo capaz de retener el contaminante. La permeabilidad de la
barrera es superior al del acuifero; generalmente, esta constituida por un material inerte
y un reactivo sélido capaz de reaccionar con el contaminante y transformarlo en una
forma ambientalmente inocua. De acuerdo a la experiencia descrita en este campo y a las
necesidades del problema, se define el material a utilizar en una barrera reactiva segin
una serie de criterios [6,13,14]:
a) ser lo suficientemente reactivo para reducir la concentracion del agente contaminante
del acuifero.
b) ser permeable para acoplarse a las velocidades de flujo del agua subterranea (1 m/dia).
¢) mantener la permeabilidad y la reactividad durante un cierto periodo de tiempo (en
la escala de afios).
d) no tener costos econémicos demasiado elevados.
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Figura 7.1. Esquema conceptual de la estructura y funcionamiento de una barrera permeable
reactiva.

El objetivo en el disefio de un sistema de barrera es la completa captura de la pluma
de contaminante migratoria con una cantidad minima de material reactivo. Para ello
existen dos configuraciones basicas de disefio: la BRP de zanja continua (Figura 7.2) y el
sistema de compuerta y pantalla (Figura 7.3). La seleccion de la configuracion apropiada
depende del tamafio de la pluma, accesibilidad, y caracteristicas del flujo subterraneo.
Ambas configuraciones han sido utilizadas en barreras de 300 metros de ancho, pero
requieren excavaciones, por lo cual su aplicacion esta limitada a profundidades entre los
15y los 20 m.

Elsistema de compuerta y pantalla utiliza barreras impermeables clasicas, dispuestas
como un embudo, para dirigir la pluma hacia la “compuerta” constituida por la barrera
reactiva permeable. Este sistema altera mas el patron de escurrimiento del agua subterranea
que el sistema de barrera continua. En cualquiera de los dos sistemas, la permeabilidad
de la zona reactiva debe ser igual o superior a la permeabilidad del acuifero para evitar
desvios del agua subterranea alrededor de la barrera reactiva.
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Figura 7.2. Barrera reactiva permeable de zanja continua.
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Figura 7.3. Barrera reactiva permeable de pantalla y compuerta.

Las barreras reactivas permeables son particularmente atractivas para la
descontaminacion de aguas subterraneas porque conservan la energia y el agua y tienen
el potencial de ser mas econémicas que los métodos convencionales de limpieza debido
a los bajos costos de operacion y mantenimiento. Una ventaja adicional es que el medio
reactivo puede ser utilizado in-sifu, eliminando asi la necesidad de grandes equipos de
operacion y equipamientos de superficie.

Los principales procesos que gobiernan la inmovilizacion y transformacion de
contaminantes en barreras reactivas incluyen sorcion y precipitacion, reaccion quimica
y/o reacciones biogénicas [15].

Es importante, a la hora de evaluar la idoneidad de cada medio de reaccion, tener
en cuenta su capacidad para transformar los contaminantes a velocidad suficientemente
elevada, mantener una permeabilidad y reactividad adecuadas durante largos periodos de
tiempo, y liberar unicamente compuestos benignos como subproductos.

La inmovilizacion de un contaminante en la barrera puede ocurrir mediante sorcion
sobre el medio reactivo o precipitacion desde la fase acuosa. El mecanismo mas habitual
para compuestos organicos, no polares, es la sorcion debida al caracter hidrofilico del agua
[16]. Por otro lado, los metales tienden a ser adsorbidos mediante atraccion electrostatica
o reaccion de complejacion superficial. El éxito de los materiales sorbentes en barreras
reactivas dependera principalmente de la fuerza del complejo sorbido y en la capacidad
del material de sorber un contaminante particular. Estos materiales tienen la ventaja de no
introducir sustancias quimicas al agua subterranea, pero su desventaja es que la eficacia
del material depende de la geoquimica del agua subterranea (por ejemplo, pH y aniones
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y cationes mayoritarios).

Ademas, los metales pueden ser inmovilizados aumentando el pH o afiadiendo iones
en exceso para formar una fase mineral muy insoluble. Asi, el proceso de precipitacion
de metales es una combinacidn de un proceso de transformacion seguido de un proceso
de inmovilizacion [17,18].

Tanto la sorcién como la precipitacion son procesos generalmente reversibles, por lo
que pueden requerir la eliminacién de los materiales reactivos y productos acumulados,
dependiendo de la estabilidad de los compuestos inmovilizados y la geoquimica del agua
subterranea.

En consecuencia, se pueden definir cuatro tipos de barrera atendiendo a los procesos
fisicos, quimicos y bioldgicos que se ven involucrados:

Barrera tipo 1. Precipitacién y control de la acidez: calcita y mezclas de calcita con
gravas siliceas o materiales similares que proporcionan una porosidad adecuada.

Barrera tipo 2. Reduccidn quimica con control de acidez y precipitacion de sulfuros:
calcita, hierro metalico.

Barrera tipo 3. Reduccidn biologica del sulfato con control de acidez y precipitacion
de sulfuros: una fuente de materia organica (lodos de depuradora, compostaje, madera),
una fuente de bacterias (lodos de zonas anaerobias de riberas locales y arroyos) y un
agente neutralizador de la acidez que puede ser la caliza [11,13].

Barrera tipo 4. Reduccidon quimica y bioldgica del sulfato con control de acidez y
precipitacion de sulfuros: la composicion de esta barrera es igual a la anterior, pero se
aflade hierro metalico para aumentar la capacidad de reduccidn del sulfato [19,20].

En todo proyecto de remediacién con barreras permeables reactivas es necesario
realizar una caracterizacion de los procesos fisicoquimicos implicados en la regulacion de
la acidez de las aguas, asi como en la eliminacion de especies metalicas y no metalicas , y
las caracteristicas hidrodindmicas de estos materiales en procesos en columnas simulando
su utilizacion en barreras permeables reactivas [20]. La descripcion del comportamiento
de los materiales barrera a escala de laboratorio es de vital importancia para el disefio de la
barrera, asi como para la prediccion del comportamiento de ésta con el tiempo. Para esto
se deben usar potentes codigos de calculo que describan procesos de transporte reactivo.
En el caso particular del agua subterranea, es imprescindible incorporar en la prediccion,
reacciones quimicas entre los solutos y el medio subterraneo por el que fluyen [3,21].

La transformacién del contaminante en un compuesto menos dafiino mediante
reacciones irreversibles, por el contrario, no necesariamente requiere la eliminacion del
medio reactivo, a no ser que la reactividad disminuya o se obstruya. Un ejemplo de este
tipo de transformacidn en una barrera reactiva es una reaccion rédox irreversible en la
que el contaminante es reducido u oxidado; el medio puede proporcionar directamente
electrones para la reduccion o estimular microorganismos indirectamente para mediar en
la transferencia de electrones aportando un aceptor de electrones (por ejemplo, oxigeno)
o un donador de electrones (por ejemplo, una fuente de carbono). Para ser efectiva, la
transferencia de electrones desde el medio reactivo hasta el contaminante debe estar
termodinamicamente favorecida y ser cinéticamente facil [22].

Los microorganismos median frecuentemente en reacciones rédox en las que los
contaminantes estan en formas reducidas (por ejemplo, hidrocarburos del petrdleo)
u oxidados (por ejemplo, disolventes clorados o nitratos), aprovechando a menudo
la degradacion de los contaminantes como nicho metabdlico para obtener energia y
materiales para la sintesis celular [23].

Se han desarrollado cuatro tipos de barreras: con un sorbente, con hierro elemental,
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con escorias y barreras compuestas constituidas por una seccion de material organico
seguido de una segunda seccion de hierro elemental, como veremos en la seccion 7.3.2.

En el disefio de una barrera reactiva, se deben considerar varios factores tales como
la velocidad de reaccidn para una determinada concentracién de contaminante por masa
de medio reactivo o area superficial, y la geoquimica e hidrogeologia del sistema. Estos
factores afectan el tiempo de residencia del agua contaminada en la barrera necesario
para alcanzar los objetivos de concentracion de contaminante. La capacidad de manipular
algunos de estos factores de una manera esencialmente pasiva mantendria la relacion
costo-efectividad, a la vez que proporciona una mayor flexibilidad en el disefio y mayor
confianza para alcanzar los objetivos de eliminacion de contaminantes [9].

Los principales grupos de contaminantes que se han estudiado para su eliminacién mediante
barreras reactivas permeables son los compuestos alifaticos halogenados (tricloroetileno,
tetracloroetileno, tetracloruro de carbono), metales pesados y metaloides (cromo hexavalente,
plomo, molibdeno, arsénico, cadmio) y los radionucleidos [4,16,23,24].

7.3. REMOCION DE ARSENICO EN AGUAS SUBTERRANEAS MEDIANTE
BARRERAS GEOQUIMICAS REACTIVAS

7.3.1. Generalidades

En determinadas situaciones de las condiciones de los suelos y si las fuentes emisoras del
arsénico no fueran muy difusas, seria posible eliminar el arsénico mediante la utilizacion
de BRP. Como ya se ha dicho reiteradas veces, en funcion de las condiciones rédox de
las aguas, el arsénico se encuentra en forma anidnica, como arsenito o como arseniato. Se
pueden utilizar barreras reactivas con materiales que operaran a través de dos mecanismos
[14,25,26]:

a) Adsorcion y/o coprecipitacion de las especies anionicas del arsénico. En este caso,
se pueden utilizar mezclas de 6xidos metalicos de bajo costo, como los dxidos de hierro.
Dentro del material barrera, estos 6xidos metalicos son el componente minoritario (10%),
y se mezclan con silice (50%) y calcita (entre 30-50%).

b) Materiales que posibiliten la reduccion y formacion de una fase sélida como As(0)
o0 algtn sulfuro de arsénico dependiendo de la presencia de fuentes de azufre en la barrera.
En este caso, el material barrera utiliza como elemento activo hierro metalico como
componente minoritario (10%), siendo el resto de la mezcla de composicion similar a la
descrita en el apartado anterior. Este segundo caso, seria una barrera rédox reactiva que
aprovecha las propiedades rédox del sistema As(II1)/As(V), tal como ha sido previamente
evaluado con metales en estados de oxidacidn altos como Cr(VI), Mo(VI), U(VI), Se(VI)
0 compuestos organicos en formas oxidadas [27-33]. Se han evaluado con elevado éxito
materiales que contienen siderita (FeCQO,), pirita (FeS,), y Fe(0) en forma de filamentos
o granulos (Fe(s)). En general, las reacciones responsables del proceso se han planteado
como la reduccion del As(IIT)/As(V) a la forma metalica o en forma de sulfuro, todo
ello combinado con la oxidacién del Fe(Il) a fases de oxihidréxidos que podrian realizar
mecanismos de coprecipitacion y/o adsorcion del As. Estos mecanismos no estan aun
totalmente esclarecidos.

7.3.2. Tipos de BRP para el tratamiento de As en agua subterrinea

Se han usado varios materiales. Los que han tenido mayor aplicacion son: a) hierro
elemental; b) escorias de hornos de siderurgias; ¢) materiales sorbentes tales como mezclas
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de hidroxidos de hierro y alimina activada; d) barreras multifuncionales, multiples o
compuestas, constituidas por una primera barrera de compostaje u otro material organico
que promueva la reducciéon microbiana de sulfatos, seguida de una segunda constituida
por hierro elemental u otro material sorbente.

7.3.2.1. Barreras reactivas de hierro (Fe(0))

La mayoria de estas barreras utiliza hierro metalico (Fe(0)) como medio reactivo para
convertir los contaminantes en especies no toxicas o poco moviles. Quimicamente, las
barreras de hierro utilizan procesos de oxidacion-reducciéon en las que generalmente
se reduce el contaminante y se oxida el medio reactivo. Los metales de valencia cero
como el hierro, el estafio y el zinc, agentes reductores moderadamente fuertes, han sido
postulados como medios reactivos [34]. De ellos, el hierro es el que mas ha sido estudiado,
probandose su eficacia en la eliminacién de numerosos contaminantes.

Tal como se menciona en el Capitulo 1, la tecnologia en base a hierro cerovalente
(ZVI), considerada como probada por la Agencia de Proteccion Ambiental de Estados
Unidos (EPA) para la eliminacion de trazas de contaminantes organicos, ha sido postulada
como potencialmente adecuada para la eliminacion de As y especies metalicas. Se ha
comprobado su eficacia también como reductor de numerosos contaminantes organicos y
inorganicos. Entre los organicos se encuentran alifaticos clorados, nitroaromaticos, algunos
pesticidas, colorantes azoicos; entre los inorganicos, especies metalicas en estados de
valencia alta como cromo(VI), uranio(VI), tecnecio(VII), mercurio (IT), molibdeno(VI),
y aniones inorganicos no metalicos como nitrato, nitrito, seleniato, selenito, arsenito y
arseniato, entre otros [23,29,30,35].

El Fe(0) es eficiente en la remocion de As(IIl) y As(V) siendo el mecanismo principal
la precipitacidn en la superficie y la adsorcion. Otra ventaja del hierro elemental es el
hecho de ser barato y no téxico [12,36-38]. Estos estudios han mostrado que el Fe(s)
puede ser utilizado potencialmente en tecnologia de barreras reactivas para eliminar As via
complejacion superficial o precipitacion. La reaccidon involucrada es la siguiente: cuando
el hierro es oxidado, se produce en la superficie FEOOH, que tiene la capacidad de adsorber
metales y metaloides como el arsénico [39]. El Fe(0) es un reductor muy eficaz, y puede
remover tanto As inorganico como orgénico. El Fe elemental es especialmente eficiente
en la remocion de As a pH bajos y en aguas con concentraciones elevadas de sulfuros. A
pesar de que la capacidad de reduccion del Fe elemental disminuye significativamente a
pH neutro, las especies hidroxiladas formadas en la superficie del Fe(0) son sitios efectivos
de adsorcion de As(III) y As(V) a pH neutros y basicos. La adsorcién de As por el Fe(0)
sufre grandes interferencias de los siguientes aniones, ordenados por orden decreciente de
influencia: fosfatos, silicatos, cromatos y molibdatos, seguidos de carbonatos y nitratos y,
finalmente, boratos y sulfatos.

En el proceso de transformacion, el hierro sufre diferentes reacciones de oxidacion
que ya se han mencionado esquematicamente en el Capitulo 5 de este libro [40]:

Fe(0) —> Fe* +2 & B’ =-0,447 V (1)
Fe(0) > Fe'" +3 e E’=-0,037 V 2)
Fe* — Fe¥ + e E'=0,771V 3)

En ausencia de oxidantes fuertes, hay dos hemirreacciones de reduccion que, junto
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con la oxidacidn del hierro, dan lugar a la corrosioén espontanea en agua; en condiciones
aerdbicas, el oxidante preferencial es el oxigeno:

0,+2H0+4¢ — 4 0OH E°=0,401V @)
2 Fe(0) + O, + 2 H,O — 2 Fe* + 4 OH (5)
2 Fe(0) + O, + 4 H* — 2 Fe* + 2 H,0 (6)

mientras que en condiciones anaerobicas el agua actiia como oxidante:

2H,0+2e¢ —H,(g)+2 OH 7
Fe(0) + 2 H,O — Fe* + Hy(g) + 2 OH ®)
Oxidacion de Fe(ID):

Fe* + O,(g) + 10 H,O — 4 Fe(OH),(s) + 8H* )

Los aniones comunes de estas soluciones pueden influenciar la efectividad de las
barreras de Fe(0) en la eliminacion de As y de los procesos de coprecipitacion-sorcion
competitiva a través de la formacidn de las siguientes fases [37]:

3 Fe* + Fe* + CI + 8 H,0 5 Fe,(OH),Cl(s) + 8 H* (10)
4 Fe*+ 2 Fe* + SOz + 12 H,0 5 Fe,(OH),,SO,(s) + 12 H* (11)
4 Fe*+2 Fer + COr + 12 H,O 5 Fe (OH),,CO(s) + 12 H* (12)

Tanto la reaccion mediada por oxigeno como la mediada por agua dan como resultado
un aumento del pH, aunque el efecto es mas pronunciado en condiciones aerdbicas porque
la corrosion se produce con mayor rapidez.

De lo anteriormente descrito, se deduce que hay tres reductores principales en un
sistema hierro-agua; el hierro metalico, y el hierro ferroso y el hidrégeno resultantes de
la corrosion. El grado de participacion de cada uno de ellos en el proceso depende del
compuesto que se vaya a reducir. La corrosion de las particulas o agregados de Fe(0)
produce iones Fe*", Fe** y OH, lo cual promueve la precipitacion de hidréxido de hierro (IT)
(Fe(OH),(s)) y una variedad de oxihidréxidos de Fe(II/IIl) y Fe(OH)(s). Estas reacciones
de precipitacion pueden favorecer tanto la coprecipitacion de especies de As con minerales
de hierro como la sorcidon de especies de As sobre las superficies de las particulas de
hierro que han sufrido corrosion, contribuyendo a la eliminacién de As de la solucion [37, 41,
42]. Este mecanismo se ha postulado hasta la fecha como un proceso complejo que no es
completamente conocido en términos de las reacciones implicadas, especialmente con la
superficie de sélidos precipitados, de muchos de los cuales no se conoce su composicion,
y que varia dependiendo de las condiciones rédox y de composicion de la fase acuosa. El
conocimiento de los mecanismos implicados permitird un mejor disefio de los procesos
de remediacion de As. Hasta la fecha, la mayor parte de los estudios se han realizado a
nivel de laboratorio [4,43-45], habiéndose reportado muy pocas experiencias a nivel de
escala de barrera permeable reactiva para aguas subterraneas.
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Cuando el agua reacciona con el Fe(0), ademas del aumento de pH, el potencial rédox
disminuye y la concentracion de oxigeno disuelto (OD) disminuye. El aumento de pH
favorece la precipitacion de carbonatos de calcio y de hierro, asi como de hidréxidos
metalicos insolubles. La disminucién del potencial causa la reduccion de los metales y
metaloides. Finalmente, el aumento de la presion parcial de oxigeno soporta la actividad
de microorganismos quimiotroficos que utilizan el hidrogeno como fuente de energia,
especialmente las bacterias reductoras de sulfatos y de hierro. El anion As(V) en agua
se une al hierro provocando su oxidaciéon a ion ferroso por mecanismos aerobicos o
anaerobicos.

La cinética es rapida: McRae [46] observo la remocion de As(V) de concentraciones
de 1.000 a menos de 3 pg L' en alrededor de 2 horas. La cinética también es muy rapida
con mezclas de As(IIl) y As(V). Estudios mineralogicos muestran que el As(V) se reduce
y coprecipita con el Fe que queda en forma de goethita sobre la superficie de las particulas
de hierro elemental.

El proceso de transformacion es una reaccion superficial que requiere un contacto
estrecho entre el medio reactivo y el contaminante. Por ello, el proceso global debe
entenderse como una serie de procesos fisicos y quimicos como los siguientes:

1) Transporte de masa del contaminante disuelto desde la solucién hasta la superficie

del metal.

2) Sorcion del contaminante sobre la superficie del metal.

3) Transferencia de electrones de la superficie del metal al contaminante.

4) Desorcion del contaminante de la superficie del metal.

Cualquiera de estos procesos puede ser limitante de la velocidad de reduccion del
contaminante; esto dependera de cada contaminante concreto.

La tasa de reduccion depende del area superficial del hierro y, en muchos casos, se
observa una relacion lineal entre ambos parametros [47,48], aunque en algunos estudios
la tasa de reduccion parece estabilizarse para areas superficiales altas [49,50].

Bang y col. reportaron que la remocion de As es drasticamente afectada por la
concentracion de OD y por el pH pues altas concentraciones de OD y bajos pH aumentan
la corrosion de hierro [51]. Encontraron ademas que, en condiciones 6xicas, la remocion
de As(V) es considerablemente mas rapida que la remocion de As(III). A pH 6 se removid
mas del 99,8% del As(V) mientras que la remocion de As(III) fue de so6lo 82,6% después
de 9 horas de contacto. Cuando se eliminé el OD (por purga con nitrogeno) la remocion
total de As fue de menos del 10%.

7.3.2.2. Barreras con escorias de hornos de siderurgias

Baker [52] utilizé como medio reactivo escorias constituidas por una mezcla de éxidos
de hierro, 6xidos de calcio y piedra caliza. El objetivo inicial era estudiar la adsorcion y
coprecipitacion de fosforo existente en el agua subterranea. Cuando se ensayo este medio
para evaluar su capacidad de remocion de As, se demostrd la capacidad de remocion no
solo de As(V), sino también de mezclas de As(Ill) y As(V), desde concentraciones de
1.000 pg L hasta concentraciones inferiores a 3 pg L.

McRae [46] ensayé como materiales de remocidn para BRP mezclas de escorias de
la produccién de acero (escorias de horno de oxigeno, BOFS — Basic Oxygen Furnace
Slag), que promueven la oxidacion de As(IIl) a As(V), con alimina activada, que adsorbe
al As en sus dos estados de oxidacion. La mezcla ensayada tenia 10% de escoria y 20%
de alimina activada en una mezcla de caliza y arena de silice. En contraste, la utilizacién
de escoria sin otros componentes present6 resultados poco satisfactorios y no fue una
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opcion viable.

Esta alternativa fue luego implementada a escala real. La barrera de “Dupont Site”,
construida al este de Chicago en 2002, utiliza BOFS para la remediacion de agua
subterranea contaminada con As. La escoria es rica en hierro y oxihidréxidos de calcio.
El sistema esta constituido por 2 barreras permeables separadas 5 m. El medio reactivo
oxida el As(IIT) a As(V) que después se adsorbe sobre la superficie de la escoria. El pH
aumenta durante el proceso y llegd a alcanzar el valor de 12.

7.3.2.3. Barreras con mezclas de hidroxidos de hierro y alimina activada

Como se mencion6 en el Capitulo 1, el hidroxido de hierro granular (GFH — Granular
Ferric Hydroxide) y el 6xido de hierro granular (GFO — Granular Ferric Oxide) son
excelentes absorbentes de arsénico. Los GFH se preparan a partir de una solucion de
cloruro férrico y precipitacion con hidroxido de sodio; el material se lava, centrifuga y
granula bajo presion [53]. La silice acuosa reduce la capacidad de remocion de As(V) por
el GFH.

La Tabla 7.1 ejemplifica algunos otros adsorbentes basados en hierro (/ron Based
Sorbents, IBS) disponibles en el mercado. La adsorcion es de naturaleza quimica y,
por lo tanto, irreversible. Son materiales que pueden ser utilizados en columnas de
lecho fijo, idénticos a las columnas de alimina activada (AA), y que son también
susceptibles de utilizaciéon en BRP.

Tabla 7.1. Algunos adsorbentes para arsénico basados en hierro disponibles en el mercado.

Nombre del producto ~ Compaiiia Tipo de Material

Adsorpas Universidad Técnica de Berlin Hidroxido de hierro granular
a-FeOOH

ARM 300 BASF Oxidos de hierro (hematita,
(I-F6203)

G2 ADI International Hierro modificado; diatomitos
recubiertos con hidréxido de hierro

SMI 1T SMI Hierro / azufre

GEH U.S. filter / General Filter Hidréxido de hierro granular;

Products Fe(OH); y FeOOH (akaganeita,

-FeOOH)

Bayoxide E33 Bayer AG Oxido de hierro; 90% goethita
(0-FeOOH)

La afinidad para el arsénico de estos adsorbentes en condiciones naturales de pH es
mucho mas elevada que la de AA. Este hecho permite que los IBS traten un volumen
total de lechos mucho mas elevado sin necesidad de ajuste de pH. Sin embargo, tal como
con el AA, el mejor comportamiento de los IBS se obtiene a pH bajo. En columnas, las
condiciones operatorias recomendadas indican un tiempo de residencia de 5 minutos y
una carga hidraulica de 0,2 (m*/min)/m2. Los fosfatos compiten con el As(V) por los sitios
de adsorcidn, y cada incremento de 0,5 mg L' por arriba del umbral de 0,2 mg L reduce
la capacidad de adsorcion en alrededor de 30%.

Ipsen [54] refiere que los adsorbentes que mostraron mejor comportamiento para su
uso en BRP fueron los basados en akaganeita/ferrihidrita (B-FeOOH/Fe,0,.5H,0). El
producto comercial GEH tenia una capacidad de carga de 36 g de As kg' mostrando un
comportamiento mejor que los otros materiales ensayados. Los minerales del tipo de la



120 TECNOLOGIAS ECONOMICAS PARA EL ABATIMIENTO DE ARSENICO EN AGUAS.
EDITORAS: LITTER-SANCHA-INGALLINELLA

goethita (a-FeOOH), mejorados por la incorporacion de titanio, evidenciaron capacidades
de carga manifiestamente inferiores.

Jang [55] mostrd que el 6xido de hierro hidroso amorfo incorporado en diatomitos
naturales (silicatos de aluminio) era mas eficiente que el hierro elemental para la remociéon
de As. No han sido construidas todavia barreras basadas en AA o en IBS.

Silva y col. [56] estudiaron como materiales absorbentes de arsénico para su eventual
aplicacion en BRP oxihidroxidos de hierro simples (HFO) y cargados con carbon activado
(HFO/AC) y adsorbentes ARM 300. Este ultimo material presentd la mayor capacidad de
carga, 49 + 20 g kg, seguido por el HFO, 38 + 2 g kg y finalmente por el HFO/AC —
solamente 5,5+ 0,5 g kg''.

7.3.2.4. Barreras compuestas

El cuarto tipo de concepcion para BRP es la barrera compuesta o barrera funcional
multiple. En este disefio se coloca una primera barrera, localizada aguas arriba de la fuente
de contaminacion de As, en la que el material reactivo es materia organica, generalmente
compostaje o trozos de madera, en la cual se promueve la reduccidn bioldgica de los
sulfatos, con la subsiguiente precipitacion de sulfuros metalicos. Aguas abajo de este
lugar se construye una segunda barrera convencional, p. ej. con Fe(0). En el proceso, los
sulfuros liberados por la materia orgédnica inician la disolucion reductiva del As cargado
en los 6xidos e hidréxidos de Fe y Mn, lo cual provoca un aumento de las concentraciones
de As durante un corto periodo de elucion del As y reduce el tiempo de remediacion. Por
otro lado, la precipitacion de los sulfuros de As reduce las emisiones de As y aumenta
el tiempo de vida de la barrera aguas abajo. La precipitacidon ocurre como As,S; o por
coprecipitacion con sulfuros de hierro. Si la concentracion en sulfatos del agua subterranea
fuera muy baja, podria ser aumentada por disolucion de yeso [13,57,58].

7.4. APLICACIONES DE BRP
7.4.1. Aplicacién de Montana

En junio de 2005 fue instalada una barrera experimental cerca de la ciudad de Helena, en
Montana (EE.UU.), con una longitud de 9,1 m, un espesor de 7,6 m y un ancho variable
entre 1,8 y 2,4 m. La barrera quedo localizada cerca de una antigua fundicion de plomo y su
destino era el tratamiento de agua subterranea con concentraciones moderadas de As(III)
y As(V). La barrera fue construida en 3 dias, utilizando equipamiento de excavacion
modificado para permitir la construccion de trincheras profundas que fueron rellenadas
con una pulpa de un biopolimero. El medio reactivo fue totalmente construido en hierro
elemental granulado. Las concentraciones de As aguas arriba de la barrera eran superiores
a 25 g L. De las 80 muestras recogidas aguas abajo de la barrera, 11 excedian 0,50 mg
As L, 62 tenian concentraciones inferiores a 0,05 mg As L, y 24 eran inferiores al limite
aceptable de 0,010 mg As L. Después de 2 afios de operacidn, las concentraciones aguas
abajo de la barrera fueron significativamente inferiores.

7.4.2. Aplicacion al tratamiento de aguas subterraneas contaminadas por el
drenaje de aguas acidas de minas de pirita

Uno de los mayores problemas con los que se encuentra el sector de la mineria es la
disposicion y tratamiento de los residuos sélidos y efluentes liquidos generados en las
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etapas de procesamiento. En muchos casos las instalaciones estdn abandonadas. El
ejemplo mas paradigmatico es la mineria dedicada al procesamiento de sulfuros donde la
adecuada gestion de las aguas acidas generadas en los efluentes de procesos es fundamental
para reducir el impacto ambiental de la actividad. Generalmente, las mezclas de residuos
solidos y liquidos se acumulan en embalses hasta su tratamiento o disposicion controlada
y, durante estos periodos, los residuos de sulfuros pueden ser oxidados por el OD en el
agua de acuerdo a la siguiente reaccion [59]:

sulfuro metélico + agua + oxigeno — metal soluble + sulfato + H* (13)

Por lo tanto, las aguas de estas balsas presentan cantidades variables de iones metalicos
(Fe, Zn, Pb, Cu) y no metalicos (As(V), As(IIl)), una elevada acidez (pH entre 1 y 2) y un
contenido alto en sulfatos que hacen que sean denominadas aguas acidas.

Entre los constituyentes de las aguas acidas de minas, el arsénico ha sido reconocido
como uno de los contaminantes con mayor impacto en los ecosistemas acuaticos debido a
su persistencia, toxicidad y bioacumulacion, asi como los efectos toxicologicos asociados
[36,38,43-60]. A falta de regulaciones especificas, se ha usado la misma regulaciéon de 10
pg L' de limite para As en agua potable para los procesos de remediacion con barreras
permeables reactivas.

Si bien en el caso de aguas de escorrentia su canalizacion, aislamiento y tratamiento
es relativamente asequible, en el caso de las aguas subterraneas, las tecnologias de
remediacion mediante bombeo y extraccidn con tratamiento ex-sifu y devolucion del agua
tratada al acuifero se hacen dificilmente aplicables debido a su elevado costo y, también
en muchos casos, por la imposibilidad de alcanzar los estandares de calidad requeridos en
el agua subterranea [61]. Por ello se ha propuesto la utilizaciéon de BRP, reemplazando el
material del acuifero por materiales reactivos [62, 63]. Las aguas subterraneas se mueven
a través de la barrera de tratamiento por el flujo natural, o cuando es necesario bombear,
los pozos pueden estar instalados de manera que el agua contaminante pase a través de la
barrera reactiva [26,41].

7.4.2.1. Caso de las colas de minas de Aznalcollar

El 25 de abril de 1998 se produjo la ruptura de la represa de colas de minas en Aznalcdllar,
Espafia [21], y el rio Guadiamar recibid una descarga de 6 hm’ de barros y aguas
acidas. Este evento caus6 una gran catastrofe ecoldgica, y la vida en el rio desaparecio
completamente, alcanzando las aguas dcidas los limites del Parque Nacional de Dofiana,
uno de los humedales mas importantes de Europa. Ademas, en los acuiferos proximos a la
represa, se detectaron niveles de especies metalicas, arsénico, sulfatos y acidez. La opcién
mas adecuada para la remediacion fue la utilizacion de una BRP, basada en experiencias
previas ante una situacion similar en la mina de Nickel Rim (Dudbury, Canadd), donde se
habian detectado sulfatos (2.000-5.000 mg L), hierro (250-1.300 mg L") y pH ligeramente
acido (5-6) [27]. La colocacion de una barrera en base a calcita, materia organica y gravas
posibilitd la reduccion de sulfatos a valores entre 200 y 3600 mg L'y de hierro a valores
entre 1 y 40 mg L', manteniendo un control de la acidez del agua cercanos a 7. Teniendo
en cuenta estos resultados, las PBR eran una alternativa viable, eficaz y econdmica [64].
Teniendo en cuenta los andlisis de las aguas subterrdneas de los pozos cercanos a la
balsa de Aznalcdllar, se evaluaron a escala de laboratorio dos tipologias de aguas modelo
a estudiar (Agua [ y Agua II), cuya composicién se muestra en la Tabla 7.2; como puede
observarse, las aguas pueden definirse como sulfato-céalcicas con un pH muy acido.
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Tabla 7.2. Composicién de las aguas subterraneas
de los pozos cercanos al embalse de Aznalcollar
utilizadas en los experimentos con columnas de
evaluacion de mezclas reactivas de calcareo, materia
organica y hierro.

Composicion Agual Agua ll
Ca(Il)(mg L™) 360 360
Fe(Il)( mg L™) 10 10
Zn(I( mg L) 20 20
Cd(II)(mg L™ - 2
Cu(I)(mg L™ - 20
Al(IIN)( mg L™ 10 10
As(V) (mg L) 2 2
SO,” (mg L) 960 960
HCO; (mgL™) 24 24
pH 3.0 3.0

Atendiendo a la situacion del aluvial del rio Guadiamar, teniendo en cuenta la
composicion de las aguas subterraneas asi como la composicion de los lodos dispersados,
fue necesario actuar en los siguientes aspectos: a) regular la acidez del agua; b) reducir
el contenido de sulfatos; c¢) reducir los niveles de metales pesados, especialmente de
zinc; d) tener presente la posible movilizacion del As y el efecto de la barrera para su
reduccion. En este caso, la eliminacion del As no era un factor tan prioritario ya que sus
concentraciones estaban proximas a los limites fijados por la OMS [65].

Los materiales utilizados en los ensayos escala de laboratorio se describen en la Tabla
7.3. La calcita utilizada, de origen natural, se escogié de un tamafio de particula de 2 mm.
El estudio evalud los tipos de compostaje, uno obtenido a partir de materia orgénica de
residuos solidos y lodos de depuradora y otro a partir de residuos vegetales de la zona
préoxima a Aznalcoéllar. El hierro metalico utilizado en forma de virutas se habia utilizado
industrialmente en barreras reactivas de descontaminacion de compuestos organoclorados;
también se usaron virutas de procesos de mecanizacion de piezas metalicas de acero de
fundicion. Por ultimo, la fuente de bacterias sulfato-reductoras se obtuvo de la zona
anaerobia de sedimentos de rio.

Tabla 7.3. materiales utilizados como relleno de las columnas en ensayos de
laboratorio con agua contaminada del aluvial del Guadiamar (Sevilla, Espafia).

Material Composicion Tamafio
Calcita CaCOxs(s) 2 mm
Compostaje 1) Residuos vegetales --
2) Residuos sélidos urbanos y lodos de --
depuradora
Sedimento de rio Fuente de bacterias sulfato-reductoras
Virutas de hierro Fe(s) (90%) malla 8-80

La Figura 7.4 muestra la evolucion de pH y As para las dos tipologias de mezcla
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reactiva (columna 1 (con Fe(s) ZVI) y 2 (sin Fe(s) ZVI)), respectivamente. Con respecto
al pH, ambos materiales reactivos elevan el pH desde 3 hasta valores alrededor de la
neutralidad debido a la capacidad de neutralizacion de la calcita. Durante los dos primeros
meses de operacidn, el pH en la columna 2 fue mayor que en la columna 1, posiblemente
debido a la corrosion del Fe(s) que reacciona bajo condiciones anaerébicas consumiendo
acidez y produciendo H, [66] de acuerdo con la reaccion descrita por la ecuacion (8). El
pH en la columna 2 descendié gradualmente y, después de dos meses, alcanzo valores
similares a los obtenidos por la columna 1 en ausencia de Fe(s). Este descenso de pH
puede ser atribuido a la precipitaciéon de oxihidroxidos, que posiblemente forman un
filme en la superficie de las particulas de Fe(s), sobre los sitios de reaccion, y reduciendo
en consecuencia la reactividad del Fe(s) [66,67]. Después del pasivado del Fe(s), el pH

queda controlado por la disolucion de la calcita en ambas columnas.

(a) (b)
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Figura 7.4. Evolucién de a) pH y b) concentracion de As (ng L) para la mezcla reactiva de la
columna 1 y de la columna 2 con y sin Fe(s) respectivamente, en funcion del volumen de agua
tratada en unidades de volumen de columna (1.000 BV)

La eficiencia de las mezclas reactivas con materia organica en la eliminacién de As
fue muy elevada en ambas columnas desde el inicio de los experimentos, como muestra
la Figura 7.4 (b). El material reactivo de la columna 2 que contenia Fe(s) permitio obtener
niveles de As por debajo del limite fijado por la OMS en aguas de consumo (10 pg L") alo
largo de todo el experimento (es decir, eficiencia de eliminacion del 99,5%). Para la mezcla
reactiva de la columna 1, se observo una tendencia erratica inicial con concentraciones
de As variables (de hasta 190 pg L") durante los dos primeros meses del experimento.
Después, las concentraciones de As se mantuvieron entre 10 y 20 pg L', muy cerca de los
niveles de la OMS para aguas de consumo. La eficiencia de ambos materiales reactivos
en la eliminacion de metales (Zn, Cu, Cd, Al y Fe) (que no se muestran en este texto) fue
muy elevada (mayor a 99%). Sin embargo, a pesar la elevada eliminacion de especies
metalicas y As, no se detectd un consumo neto de sulfato, sugiriendo que la eliminacion
de As y de iones metalicos se debe a otros procesos no asociados a la precipitacién como
sulfuros metalicos.

Desde el inicio de los experimentos, se pudo observar la precipitacion de solidos de
color marrdén y gris claro (oxihidréxidos de hierro y aluminio) en el interior de las dos
columnas en las que se habian colocado ambas mezclas reactivas. El examen de estos
precipitados por microscopia de barrido electronico (MEB) mostro la presencia de una
capa que revestia la superficie del material reactivo presente en ambas columnas (Figura
7.5). Esta capa estaba formada por Al, Fe y O con menores cantidades de Zn, Cu y As.
Estos metales estan distribuidos homogéneamente a través de la capa de precipitado de
acuerdo con el mapeo realizado con microsonda de rayos X (EDS). No se identificaron
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formas cristalinas reconocibles por difraccion de rayos X (DRX) debido a la pequeiia
cantidad presente y a su baja cristalinidad. De forma ocasional, se encontraron framboides
de sulfuro de hierro a la salida de la columna 2, sugiriendo que se podia alcanzar la
actividad sulfato-reductora de forma local en presencia del Fe(s). También se pudieron
encontrar en esta columna cristales octaédricos de Cu(s) metalico, corroborando las
fuertes condiciones reductoras que se pueden alcanzar localmente en presencia de Fe(s).

Figura7.5. Agregados de esferulitas de Fe, Al y O con cantidades menores de Zn, Cuy As observados
en muestras de la columna 2. Se observaron también agregados de forma esférica de Fe, S y Zn
en menores cantidades junto con la capa de esferulitas.

Estos estudios han reportado que los productos de oxidaciéon del Fe(s) son las fases
optimas para adsorber especies de As. Los mecanismos por los que las especies de As(V)
y As(IIl) se fijan a la superficie del Fe(s) se estan tratando de identificar con la ayuda de
espectroscopia de absorcion de rayos X. Las primeras propuestas indican la formaciéon
de complejos bidentados de esfera interna con los productos de corrosion del Fe(0) y con
oxidos de hierro sintéticos (goethita, lepidocrocita, maghemita, magnetita, y hematita).

Se puede concluir que la materia organica utilizada en base a compostaje municipal
se comporté como una fuente de carbon pobre para favorecer los procesos de reduccion
de sulfato. Sin embargo, las mezclas de materia organica/calcita/Fe(s) se mostraron muy
eficientes para eliminar especies metalicas y de As. En el caso del As, las concentraciones
medidas estuvieron siempre por debajo del valor fijado por la OMS de 10 ug L. Ambas
mezclas reactivas estan en fase de validacion en una barrera de 120 m de longitud, 1,4 m
de amplitud y una profundidad media de 6 m en el acuifero del Guadiamar desde el afio
1999 [21].

7.5. LIMITACIONES DE LAS BARRERAS REACTIVAS DE HIERRO:
UTILIZACION DE ZONAS REACTIVAS

Las barreras reactivas permeables estan tratando actualmente una cantidad creciente de
contaminantes en aguas subterraneas, principalmente de naturaleza organica. De hecho,
numerosos lugares estan siendo descontaminados con esta tecnologia. Sin embargo, a
pesar del éxito de estas barreras, existen ain limitaciones significativas que surgen de las
caracteristicas fisicas y geoquimicas de cada lugar concreto [68]. Este tipo de problemas
son tipicos en aplicaciones de contaminantes inorganicos (Cr(VI), As(V)), lo que supone
que para estos casos la tecnologia de barreras de hierro no esta considerada como probada
para la EPA.

La limitacion mas importante es la falta de informacion sobre la efectividad a largo
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plazo del proceso a gran escala. Incluso aunque algunos estudios a escala real parecen
prometedores y sugieren duraciones para varios medios en el rango de décadas, se deben
tomar precauciones a la hora de predecir tasas de eliminacion en estudios a escala real a
partir de datos de laboratorio de corta duracion. Los indices de eliminacion en aplicaciones
a escala real pueden estar influidos por procesos de largo tiempo como el envejecimiento
del material reactivo o la disminucion de la permeabilidad debida a la precipitacion,
el crecimiento microbiologico, o acumulacidén de gas, que no pueden ser predichos en
experimentos de laboratorio a corto plazo [71,65].

Ademas de las limitaciones fisicas impuestas por la geologia del lugar y las técnicas de
excavacion comerciales, existen numerosos temas sin resolver concernientes al proceso
de eliminacion. Idealmente, los contaminantes son permanentemente inmovilizados o
transformados en sustancias no peligrosas. Para las barreras de hierro, una cuestion sin
resolver es el papel del hierro ferroso, precipitados superficiales y impurezas en el proceso
de reduccién. En teoria, estos compuestos podrian servir no sélo como reductores, sino
también como catalizadores. El hierro ferroso ligado a la superficie o complejado puede
ser la especie mas directamente responsable de la reduccion de un contaminante. Ademas,
la fuerza del hierro ferroso como reductor podria ser afectada significativamente por los
ligandos presentes en el sistema, incluyendo materia organica y 6xidos metalicos que
forman complejos con el hierro ferroso [42,67,68].

El reto tecnologico es reducir o eliminar los problemas de posible obstruccion de los
poros o que sean una barrera fisica para los lugares activos. Estrategias alternativas para
eliminar los 6xidos incluyen tecnologias de ultrasonido y control de pH. Ademas, puede
haber procesos microbianos que ayuden a aliviar la reduccion del volumen de poro debido
a la formacion y atrapamiento de hidrogeno gaseoso producido por corrosion anaerobica
del hierro [69]. Como ya se dijo anteriormente, la eliminacion de metales mediante hierro
es una combinacion de un proceso de transformacion y uno de inmovilizacidn, en el que
el metal se reduce a una forma menos soluble. El principal reto del método es el riesgo
potencial de removilizacion debida a disolucion de los compuestos formados [70].

Asi, sehanidentificado tres factores importantes que determinan la utilidad de un material
de hierro metalico para descontaminacion in-situ [69,70]. Uno de ellos es el contenido en
hierro, ya que debe al menos ser suficiente como para reaccionar estequiométricamente
con el contaminante. Para muchos acuiferos contaminados, la concentracion global es
pequeiia, del orden de ppm o ppb; sin embargo, a causa del lento flujo del agua subterranea
y la divisién de contaminantes dentro y fuera de la fase solida, una pluma tipica puede
necesitar entre 100 y 200 afios en atravesar un determinado punto [71].

También existe incertidumbre respecto a la fase limitante del proceso de eliminacion.
En sentido general, las velocidades de transformacion en una barrera reactiva pueden
estar controladas por el transporte a la superficie o por la reaccion en la superficie. Las
interacciones entre los procesos abiodticos y bidticos representan un reto de investigacion
particularmente dificil debido a la complejidad de la sinergia potencial o efectos
antagonistas. Por un lado, en estudios a corto plazo, los microorganismos parecen acelerar
la cinética y mejorar la distribucion de productos finales; sin embargo, el efecto de los
microorganismos sobre la permeabilidad y reactividad a largo plazo es menos conocido.

Ademas, también se debe tener en cuenta que, aparte de las limitaciones propias de
la barrera y el medio, también son importantes los costos involucrados. Atn cuando el
costo total de una barrera reactiva de hierro resulta menor que los de sistemas de bombeo
y tratamiento, los costos iniciales de instalacion de la barrera son mucho mas elevados
y, si se tiene en cuenta que aun se desconocen muchos datos sobre el comportamiento a
largo plazo, resulta dificil superar las reticencias que el uso de esta tecnologia despierta
para su aplicacion comercial.
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El segundo factor es cuan eficientemente es utilizado el reductor. La excavacion es la
parte mas costosa econdmicamente en una descontaminacion in-situ. La capacidad para
reducir una mayor cantidad de moles de contaminante con el mismo numero de moles de
hierro significa que es probable que sea necesario un menor volumen de material de barrera
para una aplicacion especifica y, por lo tanto, puede ser reducido el volumen total que
debe ser excavado [72]. El tercer factor a considerar es el indice de corrosion del hierro,
ya que las reacciones de corrosion del hierro por el oxigeno y el agua estan favorecidas
termodinamicamente. Es importante que estas reacciones sean lo suficientemente lentas
en la escala de tiempo del proceso de descontaminacion.

Basandose en las tecnologias de los emplazamientos actuales, resulta dudoso
que las barreras puedan tener buena relacion costo-efectividad en el tratamiento de la
contaminacién en acuiferos profundos (a profundidades mayores de 30 metros), o en
localizaciones de dificil acceso desde el punto de vista geoldgico. La inyeccidon de
material reactivo (por ejemplo, hierro coloidal) mediante fractura hidraulica, mezcla en
profundidad o inyeccién a presion puede ser una alternativa que supera las limitaciones
de profundidad asociadas a las tecnologias comerciales de excavacion. Asi, una de las
propuestas de remediacion seria la utilizacion de hierro coloidal o nanoparticulas de hierro
como sustitutos de la utilizacion de las particulas de hierro, habitualmente en la escala
milimétrica (3-6 mm). El cambio conceptual de esta aplicacion es la que se describe en la
Figura 7.6 [73]. Cuando la opcidn de tratamiento es la descrita anteriormente, el objetivo
es introducir las particulas coloidales o nanométricas en las areas del acuifero que puedan
captar la pluma de contaminacion. Este tipo de aplicaciones ha sido reconocida en la
bibliografia como zonas reactivas [74]. Ello supone, tal como describe la Figura 7.6, que
no es necesario realizar la zanja en la que se introduce el material reactivo, sino que éste
es introducido utilizando pozos de inyeccidn desde la superficie.

Barrera

: rmeable
Agua contaminada 'r?:actwa Agua subterranea tratada
Pozode [
inyeccion  / Grano de

3

Flujo de agua subterranea ———

Agua contaminada Agua subterranea tratada

<«l»

Zona de tratamiento reactiva

Figura 7.6. Representacion esquematica del cambio que supone el paso de la utilizacion de barreras
reactivas con agregados de hierro metalico en la parte superior (tamafio de particula en la escala
de 3-6 mm) frente a la utilizacion de nanoparticulas o coloides de hierro [74].
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7.6. USO DE NANOPARTICULAS DE HIERRO
7.6.1. Aumento de la reactividad por disminucion de tamafio

Como se ha dicho anteriormente, el hierro tiene una gran efectividad en la eliminacion de
gran cantidad de contaminantes organicos y inorganicos. Sin embargo, la reactividad esta
limitada por las caracteristicas del medio, del contaminante y del material. Conseguir una
reactividad elevada es importante para su aplicacion en barreras reactivas, pues la mayor
parte del costo de esta tecnologia se presenta en la fase de excavacion e instalacion de
la barrera; por ello, cuanto mayor sea su volumen mas crecera el costo. Asi pues, si se
consigue aumentar la reactividad del material a utilizar, disminuira la cantidad necesaria
de éste, y por tanto el volumen final de la barrera.

Una manera de mejorar la reactividad consiste en aumentar el area superficial
especifica del material, ya que asi se aumenta la relacion area/volumen; es decir, con
la misma masa total de material reactivo se consigue una mayor masa disponible para
reaccionar. La cantidad de area superficial disponible esta entre las mas significativas
variables experimentales que afectan a la velocidad de reduccion de contaminantes. Para
conseguir mayor area superficial especifica se han desarrollado diferentes técnicas para la
obtencion de nanoparticulas de hierro y de otros metales [75,76].

Ademas, los métodos de obtencidn de las nanoparticulas son poco costosos, y unidos
a la gran reactividad de las particulas, pueden ser competitivos frente a las particulas
de hierro comercial. También se debe tener en cuenta que el material que se utiliza
habitualmente en barreras reactivas no es hierro puro, sino un producto comercial, que
consiste en desechos de metal, mayoritariamente hierro fundido y acero de baja aleacion,
y se encuentra recubierto por una gruesa capa de 6xido, por lo que su reactividad es
menor en comparacion con la del hierro puro [77].

Debido a su reducido tamafio de particula y elevada reactividad, las nanoparticulas
metalicas pueden ser utiles en una gran variedad de aplicaciones medioambientales como el
tratamiento del suelo y de sedimentos y la descontaminacion de agua subterranea [77,78].

En comparacion con las particulas convencionales de mayor tamafo, las particulas
metalicas coloidales y subcoloidales ofrecen varias ventajas potenciales. Entre éstas, se
incluye, ademas de una elevada area superficial especifica con la consecuente elevada
reactividad superficial, la flexibilidad de utilizacion [66,78].

Célculos tedricos indican que, para particulas coloidales de menos de 1 um, la gravedad
tiene un efecto muy pequefio en el transporte y deposicion de particulas coloidales en medio
poroso, y el movimiento browniano (movimiento térmico) tiende a dominar. En soluciéon
acuosa, las nanoparticulas de hierro podrian permanecer suspendidas bajo muy suave
agitacion. Por lo tanto, puede ser factible inyectar particulas metalicas subcoloidales en
suelos contaminados, sedimentos y acuiferos para la descontaminacion in-situ, ofreciendo
una alternativa con buena relacion costo-efectividad a las tecnologias convencionales
como bombeo y tratamiento, dispersion de aire o incluso las propias barreras reactivas,
permitiendo ademas su aplicacion en acuiferos que no pueden ser tratados mediante los
demas métodos por su gran profundidad [79].

El rendimiento global de un sistema de nanoparticulas podria ser potencialmente
miles de veces mejor que el que utiliza hierro comercial. Esto es especialmente
importante para la inyeccion de particulas de hierro en aguas subterraneas, pues para
evitar que haya obstrucciones es beneficioso inyectar inicamente una pequefia cantidad
de particulas metalicas muy reactivas. Asi pues, en cuanto a su aplicacion en eliminacién
de contaminantes, las nanoparticulas tienen dos aplicaciones principales: 1) inyeccion
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directa al medio contaminado o 2) soportarlas en alguna clase de material para su uso
como barreras reactivas.

7.6.2. Preparacion de nanoparticulas de hierro

Existen diversas formas de preparacion de nanoparticulas, que se pueden dividir en
dos grupos principales: métodos fisicos y métodos quimicos. En el primer grupo, las
nanoparticulas metalicas se forman a partir de atomos en el proceso de vaporizacion
del metal y subsiguiente condensacion en varios soportes, 0 se obtienen a través del
tratamiento de particulas de mayor tamafio en dispersiones coloidales, por medio de
molinos coloidales, ultrasonido, etc. En el segundo grupo, el método principal es la
reduccion de iones metalicos en solucion en condiciones que favorecen la posterior
formacion de pequefios agregados metalicos. Las principales desventajas de la sintesis
quimica en fase acuosa son la amplia distribucion de tamafios de las particulas metalicas
y su relativa baja estabilidad [76,80].

Un método sencillo de sintesis de nanoparticulas es en solucion, en el cual se parte
de sales de hierro (por ejemplo, FeCl.. 6H,0, Fe,(SO,),. 5H,0, o FeCl,.4H,0), que son
reducidas mediante un reductor como hidracina, borohidruro de sodio o hidrégeno,
o bien alglin otro medio especial de reduccion [81]. El agente reductor utilizado mas
habitualmente es el borohidruro de sodio, que tiene un poder reductor adecuando para
bastantes metales en condiciones normales. Para compuestos de Fe(IIl):

Fe(H,0); + 3 BH; + 3 H,O — Fe(0)(s) + 3 B(OH), + 10,5 Hy(g) (14)
Para compuestos de Fe(II):
Fe(H,0);+ + 2 BH; + 2 H,O — Fe(0)(s) + 2 B(OH), + 7 H, (g) (15)

El borohidruro de sodio debe encontrarse en bastante exceso respecto del hierro férrico
o ferroso para conseguir un rapido y uniforme crecimiento de los cristales de hierro. La
sintesis a menores concentraciones también es satisfactoria [76]. Aunque es un proceso
fisicamente sencillo, la reduccion mediante borohidruro de sales metalicas acuosas es
una reaccion compleja, que es sensible a un variado numero de parametros, entre los que
se encuentran el pH (que influye en el tamafio de las particulas), y la concentracion de
la solucion de borohidruro y su velocidad de adicidn (que alteran la composicion de los
productos de reaccion).

En estudios realizados, se ha comprobado que las particulas obtenidas eran
generalmente de tamafio menor que 0,2 pum (mayoritariamente entre 1 y 100 nm) [81]
con un area superficial especifica de aproximadamente 35 m? g' [82] o cerca de los 60
m? g [43], mientras que el hierro comercial sélo llega a los 0,9 m? g [83]. En la Figura
7.7 se muestran las imagenes de microscopia de barrido electronico de particulas de Fe(s)
obtenidas por reduccion con borohidruro de sodio [82]. Las particulas obtenidas tenian
tamaflos entre 20 y 120 nm, con un valor medio de 77 nm para las obtenidas de sales de
Fe(Ill) y de 87 nm para las obtenidas de sales de Fe(II). Deben tomarse precauciones
durante el proceso de sintesis de las nanoparticulas para evitar la oxidacion del hierro
debido a la presencia de oxigeno, agua y sales formadas en el proceso de reduccion [84].
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Figura 7.7. Imagenes de microscopia de barrido electronico de muestras de Fe(s) coloidal producido
por precipitacion con borohidruro de sodio a partir de a) sulfato de de Fe(IIl) y b) sulfato de
Fe(I) [85].

Laeficiencia de eliminacion de As con nanoparticulas de Fe(s) y Zn(s) ha sido estudiada
en ensayos de laboratorio [85]. En la Figura 7.8 se puede observar que la capacidad de
reduccion es dependiente del pH, especialmente para el caso del Fe(s). Mientras que las
particulas de Zn(s) muestran una elevada capacidad de eliminacion de As en un amplio
intervalo de pH naturales de aguas subterraneas y superficiales (entre 6 y 10), en el caso
del Fe(s) la eliminacion de As es menor a medida que se van alcanzando valores de pH
en el rango basico.
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Figura 7.8. Variacion de los porcentajes de eliminacion de As con nanoparticulas de Fe(s) y Zn(s)
en funcion del pH [85].

El principal obstaculo en la preparacion de nanoparticulas es su tendencia a agregarse
para formar particulas de mayor tamaifio, reduciendo asi su elevada energia superficial.
Para evitar esto, se pueden preparar en presencia de un tensioactivo que forme una
microemulsion que mantenga separadas las particulas entre si. Las microemulsiones
forman micelas reversibles, y son de especial interés porque se pueden introducir una
variedad de reactivos en los dominios acuosos de tamafio nanométrico para producir
reacciones confinadas en las micelas reversibles, alcanzandose materiales de tamafio
y forma controlados [85]. En estos sistemas, la fase acuosa es dispersada en forma de
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microgotas, en cuyo nucleo tiene lugar el proceso de agregacion, y las particulas en fase
de crecimiento se encuentran rodeadas por las moléculas de tensioactivo [86,87]. De esta
forma, se consigue controlar la formacidén de particulas y sus dimensiones de manera
sencilla y sin elevados costos [88]. Otra manera en que también se pueden conseguir
particulas de menor tamaiio es mediante el uso de ultrasonido en el proceso de formacion
de las nanoparticulas, ya que tiende a separarlas.

7.6.3. Estabilidad de las nanoparticulas metalicas

Una de las preguntas mas frecuentemente formuladas sobre la tecnologia de nanoparticulas
es su rendimiento a largo plazo y su reactividad. Debido a su reducido tamaiio y elevada
area superficial, las nanoparticulas reaccionan muy rapidamente con una gran variedad de
oxidantes en aguas subterraneas, incluyendo oxigeno disuelto, materia organica natural
y agua. Se especula que las nanoparticulas pueden tener un tiempo de vida limitado en
el ambiente subterraneo [81,88]. En experimentos llevados a cabo con nanoparticulas de
hierro, se observa oxidacion superficial significativa tras reducidos periodos de tiempo,
cambiando su color de oscuro a un marrdn claro. Algunos experimentos han mostrado que
la reactividad disminuye sustancialmente tras una exposicion al aire durante unos dias.

Sin embargo, se ha observado un cambio de color mucho mas reducido en las
nanoparticulas bimetalicas de hierro y paladio. Estas particulas han mostrado bastante
estabilidad bajo condiciones ambientales y se espera, por lo tanto, que puedan permanecer
reactivas durante extensos periodos de tiempo en el ambiente subterraneo [89].

Estudios realizados sobre el contenido en agua de las particulas de hierro sugieren que
es posible que haya un limite de vida para las nanoparticulas. Debido a la corrosion del
medio, el tiempo de vida estimado para nanoparticulas metalicas de valencia cero sera
mas limitado que el de particulas de hierro de menor area superficial. Las nanoparticulas
de hierro contienen considerablemente mayor cantidad de agua, ligada tanto fisica como
quimicamente, que las particulas de mayor tamafio de hierro comercial. Mientras que las
nanoparticulas no pierden su poder reductor durante un periodo de un aflo o mas, una
exposicion al aire a mas largo plazo puede finalmente deshidratarlas para formar 6xidos
superficiales menos porosos y menos reactivos [90]. Aunque es generalmente reconocido
que las nanoparticulas de hierro son poderosas en la eliminaciéon de contaminantes, la
quimica coloidal de estas particulas es tal que tienden a aglomerarse y adherirse a la
superficie del suelo. Es por ello que se trabaja en la inmovilizacion de estas particulas
para evitar la aglomeracion.

También es necesario estudiar la reactividad relativa y eficiencia atomica de diferentes
clases de formas de hierro medidas durante prolongados periodos de tiempo, ya que son
relevantes en la eliminacion de contaminantes de plumas que avanzan lentamente. Se
ha comprobado que las nanoparticulas soportadas en resinas poliméricas hacen un uso
mas efectivo a corto plazo, pero atin queda por determinar qué formas de hierro son
mas efectivas durante periodos de tiempo de décadas o cientos de afios, para lo que son
necesarios estudios acelerados de corrosion y reactividad [91].

Deberia prestarse mayor atencion a los fundamentos de la quimica de las
nanoparticulas en el ambiente, como por ejemplo, la transformacion del contaminante en
la interfaz nanoparticula-agua. Es necesario llevar a cabo mas estudios a escala real para
investigar los mecanismos de transporte y reaccion para poder determinar el potencial y
las limitaciones de la tecnologia. A través de una mayor comprension de la geoquimica
de las nanoparticulas tanto en demostraciones basicas como reales en ambientes bien
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caracterizados, las perspectivas de explotacion exitosa de la tecnologia de nanoparticulas
para aplicaciones ambientales parecen muy positivas [92].

7.7. INMOVILIZACION DE NANOPARTICULAS METALICAS SOBRE SOPORTES
POLIMERICOS

Las nanoparticulas son inestables y, si poseen suficiente movilidad pueden coagular, se
agregan y se sinterizan facilmente. Cuando las particulas metalicas son depositadas sobre
un soporte, se encuentran a suficiente distancia unas de otras y, si puede obstaculizarse
la migracidn superficial, las nanoparticulas pueden ser mantenidas sin decantar. Cuanto
mayor es la interaccidbn metal-soporte, mas efectiva serd la estabilizacion de las
nanoparticulas; sin embargo, se debe evitar una interaccion demasiado fuerte que cause
reaccion quimica [92-94].

La elevada area superficial respecto al volumen de las nanoparticulas ofrece cinéticas
de sorcion o reaccion favorables. Sin embargo, la aplicacion de nanoparticulas en
columnas de lecho fijo, barreras reactivas in-sifu y en aplicaciones de flujo similares no
es posible debido a las elevadas pérdidas de presion. Ademas, estas nanoparticulas no son
duraderas y tienen poca fuerza mecanica. Aprovechar estas nanoparticulas y sus agregados
apropiadamente en lechos poliméricos ofrece nuevas oportunidades que permiten una
rapida implementacion en el area de separacion y control medioambiental. Mientras que
las nanoparticulas mantienen sus propiedades intrinsecas de sorcién/desorcion, rédox,
acido-base o magnéticas, el robusto soporte polimérico ofrece excelentes propiedades
mecanicas, de durabilidad e hidraulicas en los sistemas de flujo [94]. Idealmente,
seria deseable desarrollar una nueva clase de materiales que combinen las excelentes
caracteristicas hidraulicas de los lechos de polimeros esféricos con las favorables
propiedades de sorcidn, rédox y magnéticas de las nanoparticulas inorganicas [95-96].

Conceptualmente, las nanoparticulas inorganicas soportadas en una matriz polimérica
consisten en sustratos poliméricos que son utilizados para retener los ingredientes activos
que son, sin embargo, permeables a los solutos disueltos de la fase acuosa. Las resinas
poliméricas de intercambio catidnico son de los sorbentes menos costosos, duraderos
y mas ampliamente disponibles del mundo. El uso de este material como sustrato hara
probablemente a esta tecnologia competitiva en relacidn a su costo respecto a otras
existentes [96]. Como soporte, se utilizan generalmente resinas de intercambio catidnico,
formadas por particulas esféricas que contienen un grupo funcional como puede ser el
sulfonico, aunque también existen otras posibilidades como el carboxilico.

El proceso de preparacion de las nanoparticulas se lleva a cabo al mismo tiempo que el
de inmovilizacidn; en este proceso, el grupo sulfonico, por ejemplo, al entrar en contacto
con una sal de hierro en solucidn acuosa, tiene tendencia a perder el proton y a unirse al
catién de hierro. A continuacion, se afiade a la fase acuosa solucidon de borohidruro de
sodio, que reacciona con el hierro, reduciéndolo a hierro metalico (Figura 7.9).
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Figura 7.9. Proceso de inmovilizacién de nanoparticulas de hierro en resinas sulfonicas de
intercambio i6nico [90].

Se observa un importante incremento en la constante aparente de corrosion cuando
el namero de moles de hierro utilizados es mas de unas diez veces el numero de moles
de contaminante. Este hecho sugiere que tinicamente un 8-10% del hierro en el material
parece estar ubicado en sitios superficiales activos. Cuando el contenido de hierro es menor
que esta cantidad, estos sitios superficiales se encuentran saturados, y la transferencia de
masa del analito al hierro obstruido se convierte en la etapa limitante de la reaccion, por
lo que el proceso de reduccion transcurre a una velocidad mucho mas reducida [97].
En estudios realizados, se ha demostrado que la tasa de eliminacion de contaminantes
mediante nanoparticulas soportadas en resinas poliméricas es mayor que las de particulas o
polvos de hierro comercial. Las mayores tasas de reaccion y el mayor nimero de moles de
contaminante reducido a nivel global sugieren que las nanoparticulas de hierro soportadas
en resinas poliméricas pueden ser un material apropiado para descontaminacion in-situ.

Las nanoparticulas de hierro, con area superficial mayor que el hierro comercial
utilizado habitualmente, tienen una significativamente mayor eficiencia atdmica para
la eliminacidon reductiva de contaminantes. La combinacion de elevados indices de
reaccion y mayor eficiencia atdmica sugiere que las nanoparticulas soportadas en resinas
poliméricas permitiran volumenes significativamente menores de excavacion cuando se
utilizan en la descontaminacion de aguas subterraneas contaminadas [98].

Sin embargo, es necesario atn llevar a cabo estudios de la influencia del flujo entrante
de agua y oxigeno disuelto, que podrian reducir la eficiencia atémica, asi como de la
conductividad hidraulica, ya que un agrupamiento de las nanoparticulas podria afectar
negativamente a la permeabilidad e impedir el flujo del agua a través de la barrera [84].

7.7. PROBLEMAS A RESOLVER EN LA TECNOLOGIA DE BRP DE HIERRO
METALICO

La implementacion de la tecnologia de barreras reactivas de hierro metalico debe afrontar
aun diversos retos: la produccidon y acumulacion de subproductos de la reaccion de
eliminacién de contaminantes debida a la baja reactividad del hierro respecto de la del
contaminante; el descenso de la reactividad del hierro con el paso del tiempo, debido
probablemente a la formacion de capas pasivantes o a la precipitacion de hidroxidos y
carbonatos metalicos, y dificultades de ingenieria en la construccidon de barreras de metal
en acuiferos profundos.

Una manera de superar algunos de estos inconvenientes consiste en incrementar la
reactividad del material que forma la barrera, pues asi se aumenta la velocidad de reaccion
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y se puede retardar la obstruccion de la barrera. El area superficial del hierro sélido tiene
una influencia directa en el nimero de sitios superficiales activos presentados a la pluma
de contaminante. Reduciendo el tamafio de las particulas de hierro deberia incrementarse
el area superficial y en consecuencia el indice de reaccién. Aumentar el area superficial
especifica también deberia implicar un aumento de la fraccion de atomos de hierro que
se encuentran en la superficie de la particula, creando asi una mayor capacidad reductiva
por gramo. Esto podria permitir el uso de cantidades menores de hierro en el tratamiento
de la pluma de contaminacion. La capacidad de reducir el volumen de excavacion a través
del uso de barreras de menor grosor y menores volumenes de excavacion es un factor
importante, pues la excavacion ocasiona el mayor costo econémico en el uso de barreras
reactivas permeables.

Como se ha dicho, varios estudios han demostrado que las nanoparticulas de hierro
soportadas son mejores respecto al hierro comercial habitualmente utilizado para
la eliminacién de diversos contaminantes en ensayos discontinuos, aunque aun son
necesarios estudios en condiciones reales y de larga duracion. En relacion molar, las
nanoparticulas de hierro soportadas en resinas poliméricas reducen entre 20 y 30 veces
mas contaminante que el hierro comercial. Ensayos realizados con una duraciéon de 60
dias muestran que el 90% de la reduccion ocurre durante las primeras 48 horas, tanto
si se trata de nanoparticulas soportadas, no soportadas o de tamafio comercial [99]. El
soporte en si mismo dispersa las particulas de hierro, incrementando asi el area superficial
especifica total, y proporciona mayor conductividad hidraulica evitando la aglomeracion
de las nanoparticulas. La reduccién mediante el borohidruro produce nanoparticulas de
hierro metalico similares en cuanto a tamafio y area superficial, independientemente del
material de soporte utilizado.

No obstante, un aspecto importante es el volumen afiadido necesario para incluir el
material de soporte en el medio. Las resinas contienen so6lo alrededor de un cuarto de la
cantidad total de hierro por gramo de la que hay en el hierro comercial, y la presencia
del soporte incrementa la masa global en un factor de 5. Aun asi, estudios realizados
han demostrado que pesos equivalentes de nanoparticulas soportadas en las resinas
pueden reducir 20 veces mas Cr(VI) que particulas de hierro comercial tomando como
base el hierro presente, y esta disparidad aumenta al disminuir la concentracidon de
contaminante.

Sin embargo, es dificil determinar un indice de corrosion de las particulas de hierro,
ya que diversos experimentos han demostrado que tanto el material de soporte como el
método de preparacion causan un importante efecto en la reaccion electroquimica de
los materiales compuestos [100]. Finalmente, la conductividad hidraulica es un aspecto
importante para barreras que se suponen permeables. Los flujos de agua subterranea son
altamente sensibles a los cambios en permeabilidad, y una barrera instalada resulta inttil
si la conductividad hidraulica de la barrera es suficientemente diferente del ambiente
circundante como para redirigir el flujo de contaminante al exterior de la barrera. Se
espera que el comportamiento de las nanoparticulas soportadas sea similar al de las
particulas de hierro comercial, en el que no ha constituido un parametro importante en las
barreras existentes.

7.8. ELECTROCINETICA

El término electrocinética (electrokinetic remediation — EK) designa, en realidad, una
serie de tecnologias distintas. Podemos considerar esencialmente dos grandes variantes.
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La primera se basa en la remocion de iones (y/o de compuestos organicos polares)
utilizando la electromigracidn, es decir, haciendo que los iones se movilicen bajo la
accion directa de un campo eléctrico; este abordaje aparecid tedricamente esbozado
entre 1958 y 1981, habiendo sido comercializado a partir de 1988. El objetivo de la
tecnologia es, por lo tanto, promover la electromigracion con recirculacion externa de los
electrolitos, bombeados a partir de los compartimientos, e involucrando los electrodos
creados colocando paredes fisicas permeables a los iones pero con capacidad para
contener el anolito y el catolito. La segunda variante, iniciada por Casagrande en 1947
y posteriormente desarrollada por Honig en 1987 [101], privilegia la electrodsmosis y
se basa en el movimiento del agua a través de la doble capa eléctrica creada en el medio
poroso. Los contaminantes son transportados a través de la capa de agua que se mueve
en direccion al catodo o en direccidon a un medio adsorbente colocado en su trayectoria,
no existiendo recirculacion de electrolitos. Este abordaje fue iniciado en el Instituto
Tecnoldgico de Massachussets en 1989. De estos dos abordajes, la electromigracion esta
desplazando progresivamente al electroosmotico.

Cuando se colocan electrodos sometidos a un determinado potencial en una solucion
acuosa o en un suelo humedo, el primer fenomeno que ocurre es la electrolisis del agua.
La solucidén se vuelve acida en el anodo debido a la produccidn de iones hidrégeno y
a la liberacion de oxigeno, mientras que en el catodo la solucién se vuelve alcalina,
produciéndose aniones hidréxido y la liberacion de hidrégeno (Figura 7.10). Mientras
que en el anodo el pH puede caer a valores inferiores a 2, en el catodo puede sobrepasar
12, dependiendo de la intensidad de corriente aplicada. En el catodo:

H,O +e — % H,+ OH (18)

En el anodo:

HO—->2H+%0,+2¢ (16)
Anodo (+) Catodo (-) ]

——> —

H'y cationes OH' y aniones

Figura 7.10. Movimiento de los iones en EK.
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La mayor parte de los suelos son conductores debido a la presencia de iones disueltos en
el agua del suelo, como calcio, sodio, potasio, carbonatos, acidos grasos, nitratos, fosfatos,
sulfatos y cloruros. Una humedad de 5% es suficiente para permitir la movilizacion de
estos iones. Se crea entonces, bajo la accion de la corriente eléctrica, un frente acido que
se mueve del anodo al catodo por migraciéon y adveccion originando la desorcion de los
contaminantes del suelo. Como el H* tiene una movilidad bastante superior a la de los
otros iones, transportara una fraccion elevada de la corriente total. El proceso origina una
acidificacion temporaria de la zona del suelo que se encuentra en tratamiento, no siendo
posible prever teéricamente el tiempo necesario para que posteriormente se establezca un
nuevo equilibrio. La movilidad del cation hidronio es alrededor de dos veces superior a
la del ion hidroxido, y significativamente superior a la de los iones metalicos. A pesar de
esto, en el suelo, el cation hidronio es rapidamente adsorbido por los sitios de intercambio
ionico alli existentes, liberando los iones metalicos al electrolito. Al mismo tiempo,
ocurre un movimiento similar de aniones hidréxido, mas lento y en sentido contrario
(del catodo al anodo), readsorbiendo los aniones adsorbidos en las particulas del suelo.
El encuentro de los cationes metalicos con el frente de aniones OH-, que se mueven en
sentido contrario, puede originar una zona de precipitacion. En la practica, esta formacion
se evita haciendo el catolito ligeramente acido.

Los factores principales a considerar en la concepcidn de una instalacion para remocion
de As por electrocinética son las siguientes:

- Creacion de compartimientos catddicos y anddicos a través de membranas permeables
a los iones (aniodnicas o cationicas), con un didmetro de 100 a 120 mm, que se colocan en
el medio contaminado y se unen a un sistema centralizado de gestion de los electrolitos.
Cada membrana tiene un electrodo en su interior. Se construyen filas alternadas de anodos
y de catodos. Los electrolitos son circulados en circuito cerrado entre las membranas de
los electrodos y el sistema de gestion de los electrolitos (SGE). A través de los electrolitos,
el pH se mantendra en un valor determinado.

- Se aplica entonces una diferencia de potencial a los electrodos. El agua se electroliza
en los electrodos, formandose en el 4nodo iones H* y O,T, mientras que en el catodo se
forma OH- e H,T. Los iones migran a través de los compartimientos del suelo originando
una considerable variacion temporaria de pH que desorbe los iones contaminantes. No es
necesario adicionar acido al suelo.

- Una vez desorbidos, los iones contaminantes migran a los respectivos electrodos
bajo la accion del gradiente de tension aplicado (electromigracion, Figura 7.11). Los
aniones migran a los d&nodos y los cationes a los catodos, pasan a través de los envoltorios
de los electrodos y entran al sistema de circulacion de electrolitos.

- El punto critico en el control del sistema es la gestion cuidadosa del pH y de otras
condiciones del electrolito en los compartimientos de los electrodos.

- Los contaminantes son recuperados a partir de la solucién proveniente de la
circulacion de los electrolitos.

Cuando la conductividad de los electrolitos alcanza aproximadamente 20 S m™, los
electrolitos son bombeados a una instalacién de tratamiento asociada. Dependiendo del
tipo de contaminantes, pueden ser tratados por:

- NaOH para precipitar hidroxidos metalicos, que son después removidos por un filtro
prensa. La cantidad de lodo producido depende no so6lo de la concentracion de metales
pesados sino también de la concentracion de hierro, metales alcalino-térreos e iones
alcalinos, carbonatos, bicarbonatos, magnesio, etc. Como regla aproximada, entre 0,05 y
0,1% del volumen del suelo tratado se recoge como residuo.
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- Intercambio iénico.
- Otro adsorbente (en el caso del As: alimina activada, 6xidos e hidréxidos de hierro, etc.).

Sistema de Control de Proceso W
Extraccion/ Adorcion/
Intercambio Poide e

tension
Proceso Extraccion/ Adorcion/
Intercambio

E,

Anodo ()
OoH

Figura 7.11. Esquema del tratamiento por EK basado en la electromigracion.

En medio alcalino, las especies de arsénico son débilmente adsorbidas, a pesar
de que el As(V) se adsorbe mas facilmente que el As(IIl). Las condiciones alcalinas
favorecen la electromigracion del arsénico, a pesar de que ésta es muy lenta [102]. Para
mejorar el proceso, se agrega hipoclorito de sodio en el compartimiento catddico. En
los experimentos realizados por Hécho [103], se agrego6 hipoclorito directamente en el
compartimiento catodico, se comenzd a recoger arsénico en el anolito después de 15 dias.
Después, la remediacion aumento rapidamente: pasados 20 dias, 60% del arsénico habia
sido eliminado, después de que la velocidad de eliminacidén comenz6 a disminuir. La
eliminacioén completa tardé 41 dias, y los andlisis mostraron que la concentracion residual
de arsénico en el suelo era inferior a 1 ppm.

Otra alternativa es la adicion de agentes complejantes, como el EDTA, que compiten
favorablemente con el suelo en la captacion de metales. Normalmente, se puede agregar una
combinacidn de tres tipos de reactivos: agentes quelantes, soluciones acidas y surfactantes
cationicos. Yuan [104] ensayd comparativamente la EK de un mismo suelo en cuatro
condiciones operativas diferentes: 1) con el agua subterranea tal cual, y adicionando 2)
cloruro de cetilpiridinio, 3) acido citrico y 4) EDTA. Los sistemas con aditivos mostraron
mejor comportamiento que el agua natural. El mejor comportamiento fue evidenciado
por el sistema EK-EDTA con un gradiente de tension de 3,3 V m'; al mismo tiempo, se
verifico una disminucioén de la permeabilidad electroosmotica. Se verificd también, en
este tipo de tratamiento, que la eficiencia de la remocion depende mas de los mecanismos
de electromigracion que de los mecanismos de electroosmosis. En efecto, el flujo
electroosmotico intensivo en el catodo originé un retardo en la electromigracion del As
hacia el anodo. La cantidad de As recogida en el compartimiento anddico fue 2,4 veces
superior a la cantidad recogida en el compartimiento catddico.

Leszczynska [105] estudid la remocion por electrocinética del pesticida
denominado arseniato de cromo y cobre. Los estudios fueron hechos con caolin
contaminado artificialmente, utilizando una fuente de corriente continua. Se compar6
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el comportamiento del sistema tal cual y con adicion de reactivos, NaOH y NaOCI. Los
sistemas con aditivos se comportaron de una forma mas eficiente, con remociones de
74,4% (NaOH) y 78,1% (NaOCl).

Una instalacion de tratamiento de As por EK fue construida en Loppersum, una
pequefia ciudad en el norte de Holanda. El suelo del lugar, de naturaleza arcillosa,
estaba contaminado con As en concentraciones de alrededor de los 400-500 mg kg
hasta una profundidad méxima de 2 m. La fuente de la contaminacién era el compuesto
Na,HAsO,.7H,0 usado, en la preservacion de la madera. Existian dos areas contaminadas:
unade 10 x 10 x 2 y otrade 10 x 5 x 1 m. Inicialmente, se aplico un gradiente de potencial
de 40 V m’', que en seguida disminuyd a 20 V m', con una densidad de corriente de 4 A
m? (el area transversal total era de 110 m?). Se crearon 10 sitios de monitoreo. Después
de 65 dias, alrededor de 75% del area ya tenia una concentracion inferior a la fijada
como objetivo, 30 mg kg'. La remediacion del area restante se realizé mas lentamente.
Se decidi6 entonces detener la remediacion y excavar el suelo. Se verificd que existian
objetos metalicos que alteraban las trayectorias de la corriente eléctrica, retardando la
remediacion de los suelos en su vecindad. En resumen, fueron tratados 250 m® de suelo,
con una concentracion media de arsénico de 115 mg kg' y una concentracion maxima de
500 mg kg'. La concentracidon media final fue de 10 mg kg y la maxima de 29 mg kg
El consumo de energia fue de 150 kWh ton". La duracion de la operacion fue de 80 dias
de 18 horas, habiendo la EK removido 38 kg de As, mientas que los restantes 14 fueron
removidos por excavacion.

7.9. TRATAMIENTO QUIMICO IN-SITU

Se denomina tratamiento quimico in-situ al conjunto de tecnologias que tienen en comun
la introduccién por inyeccion de un reactivo quimico en el seno de un acuifero, aguas
arriba del lugar contaminado; éste reacciona con el contaminante transforméandolo a una
forma inocua; eventualmente, se puede bombear un determinado caudal de agua aguas
abajo que podria ser recirculada para la inyeccion. Se deben considerar simultaneamente
las siguientes acciones:

-Aumento de la velocidad de salida del agua subterranea a través de la zona contaminada
por el aumento del gradiente hidraulico obtenido por las acciones de inyeccion (elevacion
del nivel hidrostatico) y de extraccion (disminucion del nivel hidrostatico).

- Reaccion quimica de transformacion del contaminante en el seno del acuifero.

En el caso del arsénico, la tecnologia mas eficiente involucra la introduccién alternada
en el acuifero de dos soluciones: una de perdxido de hidrogeno y otra de cloruro férrico. El
peroxido de hidrogeno oxida el H,O, As(IIl) a As(V), de acuerdo a la siguiente reaccion:

HAsO, + H,0, > H,AsO, + 2 H' +2 e (E,=0,56 V) (20)

El cloruro férrico estabiliza el As por coprecipitacion en forma de arseniato férrico y
otros precipitados insolubles. La reaccion de precipitacion es la siguiente:

Fe*' + AsO 3 — FeAsO, (K, =5,7x10?) 17)

Las dos soluciones pueden ser inyectadas secuencialmente. Como la reaccion de
oxidacion por el perdxido tiene una cinética bastante rapida, el FeCl, puede ser inyectado
poco tiempo después.

Esta tecnologia fue utilizada en la remediacion de un lugar en Tacoma [106], estado de
Washington, EE.UU., donde existian contaminaciones en el agua subterranea originadas
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por arsenito de sodio. Las soluciones fueron inyectadas ya sea utilizando el direct-push
injection (inyeccidn directa) con un espaciado entre los sitios de 4,5 m, o por agujeros
de inyecciones para la introduccidon de volimenes mayores. El disefio del sistema de
inyeccidn es el criterio esencial en el éxito de la tecnologia.

Otra alternativa tecnoldgica disponible es la fijacion quimica in-sifu, en la que se
pretende, a través de la inyeccidn de reactivos apropiados en el subsuelo, favorecer la
formacion de fases solidas insolubles que incluyan arsénico presente en el suelo o en el
agua subterranea, disminuyendo drasticamente su solubilidad. Por ejemplo, los suelos
con compuestos de As relativamente solubles, tal como el caso de los contaminados por
aplicacion del herbicida tridéxido de arsénico, As,Os, pueden ser tratados introduciendo en
el subsuelo por inyeccidn de reactivos que formen compuestos de As mas insolubles, como
FeSO, y KMnO,, disminuyendo drasticamente la lixiviabilidad del arsénico. Se estudié
la aplicacion de varias soluciones, habiéndose concluido que el reactivo mas eficiente
era el sulfato ferroso [107]. Seidel [108] estudid la fijacion del arsénico contenido en los
residuos mineros (tailings) a través de la formacion de precipitados de hierro en el interior
de una presa de almacenamiento. Los precipitados de hierro se originaron in-situ por el
tratamiento aerdbico de soluciones de sulfato ferroso que fueron inyectadas en el lugar.

7.10. OTROS ABORDAIJES

Otro abordaje ensayado experimentalmente [ 109] fue la combinacién de la electrocinética
con una barrera reactiva permeable. Los investigadores ensayaron a nivel de laboratorio
la insercion de una barrera reactiva permeable en el interior de una celda electrocinética.
Los mejores resultados fueron obtenidos con una barrera construida con FeOOH,
utilizando un gradiente de tension de 2 V cm. La electromigracion predomina sobre el
flujo electroosmético y el As es removido por adsorcion y precipitacion en los hidréxidos
de hierro, habiéndose encontrado una capa de pasivado que involucra los granulos de los
hidroxidos.
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