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1. IMPORTANCIA DEL AGUA 

 

 El  agua es el recurso natural más importante para la vida humana, siendo 

además imprescindible para la sostenibilidad del medio ambiente. Más del 70 % 

de la superficie de la Tierra se encuentra ocupada por agua, de cuya existencia 

depende la vida y la morfología de nuestro planeta, por lo que una reducción del 

agua disponible ya sea en cantidad, en calidad, o en ambos aspectos, provoca 

efectos negativos graves sobre los ecosistemas. El agua es el medio en el que se 

desarrolla la vida, sin ella, las células no pueden realizar los procesos vitales y 

cualquier organismo moriría en unos pocos días. 

  

 Se estima que el volumen de agua en el mundo es, aproximadamente, de 

1400 millones de km3, de ella, el 97.5 % es agua salada que se encuentra en mares 

y océanos, el 2,5 % restante es agua dulce, y solo una pequeña proporción de este 

agua dulce es accesible debido a que aproximadamente el 70 % está almacenada 

como hielo en casquetes polares y glaciares y el 30 % restante representa el 

porcentaje que es aprovechable directamente por el hombre, correspondiendo al 

agua superficial y subterránea [1]. Este bajo porcentaje nos indica que el agua es 

un recurso natural muy escaso, que, por desgracia, se contamina con facilidad, ya 

sea por causas naturales o derivadas de la actividad humana, debido a la gran 

capacidad que posee como disolvente.  

 

Casi toda el agua dulce, que no se encuentra congelada, se encuentra bajo la 

superficie en forma de agua subterránea. Las aguas subterráneas se están 

extrayendo principalmente para obtener agua potable y ayudar a la agricultura en 
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los climas áridos. Este recurso se considera renovable siempre que las aguas 

subterráneas no se extraigan a una velocidad que no permita que la naturaleza las 

renueve, pero en muchas regiones secas el agua subterránea no se renueva o lo 

hace muy lentamente. 

 

Como consecuencia del rápido desarrollo demográfico e industrial de las 

últimas décadas el uso indiscriminado de este recurso natural se ha incrementado 

considerablemente y ha sufrido un alarmante deterioro. Durante este tiempo, 

toneladas de sustancias biológicamente activas, sintetizadas para su uso en 

agricultura, industria, medicina, etc.., han sido vertidas al medio ambiente sin 

reparar en posibles consecuencias. Al problema de la contaminación hay que 

añadir el problema de la escasez, aspecto que está adquiriendo proporciones 

alarmantes a causa del cambio climático y a la creciente desertización que está 

sufriendo el planeta. 

 

Por otro lado, la crisis actual del agua también se debe a otros factores como 

son la distribución heterogénea de estos recursos hídricos y a la falta de 

infraestructuras o tecnologías adecuadas para la correcta gestión de los recursos 

hídricos. Todos estos factores justifican la creciente preocupación por la 

conservación del agua como un recurso natural esencial para la vida y el 

desarrollo. 

 

En la edición del año 2015 del Informe de las Naciones Unidas sobre el 

desarrollo de los recursos hídricos en el mundo, titulada “Agua para un mundo 

sostenible” [2], se muestra cómo los recursos hídricos y los servicios derivados de 
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éstos son esenciales para alcanzar la sostenibilidad global. Tres factores 

importantes, como son, la reducción de la pobreza, el crecimiento económico y la 

sostenibilidad ambiental se sustentan en los recursos hídricos y en la gama de 

servicios que proporcionan. Desde la alimentación y la seguridad energética hasta 

la salud humana y ambiental, el agua contribuye a mejorar el bienestar social y el 

crecimiento inclusivo, lo cual afecta a la subsistencia de miles de millones de 

seres humanos. El progreso para alcanzar la mayoría de los objetivos de desarrollo 

sostenible requiere una mejora significativa de la gestión de los recursos hídricos 

en todo el mundo, que integre la captación, el uso, la regeneración y la 

reutilización. 

 

2. CONTAMINACIÓN DEL AGUA 

 

La contaminación del agua se define, según la Organización Mundial de la 

Salud (OMS), como cualquier alteración física, química o biológica que dé como 

resultado una disminución de la calidad del agua provocando efectos adversos en 

los organismos vivos, o impidiendo su uso o disfrute. 

 

La contaminación de las aguas puede proceder principalmente de dos 

fuentes, fuentes naturales y fuentes antropogénicas. Actualmente, podemos 

asegurar que la más importante es la causada por la actividad humana. 

 

 

  

 



Capítulo I 

6 
   

2.1. FUENTES NATURALES 

 

Dependiendo del medio que atraviese el curso del agua puede contener 

componentes de origen natural, procedentes del contacto con la atmósfera y el 

suelo. Por ejemplo, el agua puede tener más o menos contenido en sales 

minerales, calcio, magnesio, hierro, etc. Aunque en algunos casos pueden ser 

nocivos para la salud, normalmente, este tipo de sustancias son fácilmente 

identificables y eliminables. 

 

2.2. FUENTES ANTROPOGÉNICAS 

 

Este tipo de contaminación aparece como consecuencia de la interacción del 

hombre con el medio ambiente y aumenta con la inadecuada aglomeración de las 

poblaciones. Las principales vías de entrada de contaminantes en el medio 

ambiente acuático son las aguas residuales, entre las que se incluyen las urbanas, 

industriales y las de origen agrícola o ganadero. De acuerdo con esto, la 

contaminación del agua la podemos clasificar atendiendo al tipo de actividad 

humana que la produzca: 

 

A) Contaminación de origen agrícola y ganadero 

 

La contaminación del agua por la actividad agrícola deriva, en gran medida, 

del uso de herbicidas, pesticidas, fertilizantes y abonos, los cuáles son susceptibles 

de ser arrastrados por el agua de riego y contaminar acuíferos y reservas de aguas 

subterráneas, debido a la lixiviación. Es común, que nos encontremos aguas 
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contaminadas por compuestos nitrogenados, fósforo, azufre y trazas de 

compuestos tóxicos, como los organoclorados. Por el contrario, las aguas 

derivadas de la ganadería pueden arrastrar grandes cantidades de estiércol y 

orines, aportando una gran concentración de materia orgánica, nutrientes y 

microorganismos al agua. El gran contenido de nutrientes en estas aguas causa la 

eutrofización en aguas superficiales, e incluso la contaminación de aguas 

subterráneas. 

 

B) Contaminación de origen urbano 

 

Este tipo de contaminación se genera como consecuencia del uso del agua 

en la vivienda, actividades comerciales y de servicios. Las aguas residuales 

generadas en los núcleos poblacionales llevan sólidos en suspensión, nutrientes y 

en general materia orgánica fácilmente biodegradable. Sin embargo, en muchas 

ocasiones contienen lejías, surfactantes, fármacos o cosméticos que pueden 

dificultar los tratamientos biológicos secundarios convencionales. 

 

C) Contaminación de origen industrial 

 

Este tipo de contaminación es la que va a producir mayor impacto 

medioambiental y de salud pública, por la gran cantidad de contaminantes que se 

pueden generar en los distintos tipos de actividades industriales que existen 

actualmente. Las aguas residuales de origen industrial son objeto de amplias 

restricciones legales, debido a que contienen tanto compuestos orgánicos como 

inorgánicos en elevadas concentraciones, y dada su elevada toxicidad puede 
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ocasionar grandes dificultadas en los tratamientos secundarios de las aguas 

residuales. 

 

La tendencia en Europa, y por tanto, en España, especialmente tras la 

promulgación de la Ley 5/2013 mediante la que se modificó la Ley 16/2002 de 

Prevención y Control Integrado de la Contaminación, es reducir el vertido de 

algunos contaminantes específicos y emplear sistemas avanzados de tratamiento 

de aguas residuales “in situ”. Durante mucho tiempo, la comunidad científica ha 

centrado gran parte de sus esfuerzos en el estudio y análisis de los contaminantes 

químicos cuya presencia en el medio ambiente ha estado o está regulada en las 

distintas legislaciones, contaminantes que son, en su mayoría, apolares, tóxicos, 

persistentes y bioacumulables, como los hidrocarburos policíclicos aromáticos 

(HPAs), los policlorobifenilos (PCBs) o las dioxinas. Sin embargo, en los últimos 

años, el desarrollo de nuevos y más sensibles métodos de análisis ha permitido 

alertar de la presencia de otros contaminantes, potencialmente peligrosos, 

denominados globalmente como “contaminantes emergentes” [3]. 

 

Los efectos que la contaminación química del agua produce son múltiples, 

entre los más importantes caben destacar: acción tóxica y cancerígena, incidencia 

sobre la producción de alimentos, limitación del uso de agua con fines recreativos, 

reducción de las posibilidades de su uso industrial y agropecuario, etc... 
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2.3. CONTAMINANTES EMERGENTES 

 

El término contaminante emergente, generalmente, es utilizado para 

referirse a contaminantes previamente desconocidos o no reconocidos como tales, 

cuya presencia en el medio ambiente no se considera significativa en términos de 

distribución o concentración, por lo que pueden pasar inadvertidos; sin embargo, 

son muy perjudiciales para el medio ambiente y la salud humana, ya que pueden 

causar diferentes problemas, como son toxicidad crónica, disrupción endocrina y 

bioacumulación [4]. Otra particularidad de estos compuestos, es que debido a su 

elevada producción y consumo y a la consecuente continua introducción de los 

mismos en el medio ambiente, no necesitan ser persistentes para ocasionar efectos 

negativos [5]. Este tipo de contaminantes aún no se encuentran regulados o están 

siendo sometidos al proceso de regulación por parte de las autoridades [3]. 

 

Actualmente, de entre las clases de contaminantes emergentes que 

demandan una mayor y más urgente atención se encuentran: los retardantes de 

llama bromados, las parafinas cloradas, los pesticidas polares, los compuestos 

perfluorados, los fármacos y productos de higiene personal, las drogas de abuso y 

los metabolitos y/o productos de degradación de las sustancias anteriores [3,4]. La 

lista de contaminantes emergentes incluye una amplia variedad de productos de 

uso diario con aplicaciones tanto industriales como domésticas. Algunos de ellos, 

a raíz de las intensas investigaciones llevadas a cabo en los últimos años ya han 

sido incluidos en la lista de sustancias prioritarias en el agua (Directiva 

2013/39/UE); y otros compuestos, como los pesticidas, ya estaban sujetos a la 



Capítulo I 

10 
   

legislación en el agua, pero el descubrimiento de productos de degradación 

tóxicos, ha renovado el interés por los mismos. 

 

Actualmente, muchos científicos están trabajando intensamente en la 

investigación de algunos de estos contaminantes emergentes, y gracias a ello se ha 

conseguido poner a punto métodos analíticos, con límites de detección más bajos, 

para su determinación en distintas matrices ambientales, fundamentalmente aguas 

superficiales, residuales y sedimentos [6-10]. Dichos avances han permitido 

detectar concentraciones muy bajas (del orden de μg/L a ng/L) de algunos de estos 

compuestos (fármacos, productos de higiene y cuidado personal, tensioactivos, 

etc.) que hasta hace relativamente poco tiempo no se analizaban.  

 

Uno de los grandes problemas de este tipo de contaminantes radica en que 

las actuales plantas de tratamiento de aguas residuales (EDAR) no consiguen 

eliminarlos completamente, éstas se encuentran diseñadas para eliminar materia 

orgánica y nutrientes en concentraciones mucho mayores (g/L). Por ello, los 

contaminantes emergentes están presentes en la mayoría de los efluentes de las 

EDARs, ya que no son degradables por los tratamientos biológicos 

convencionales y, debido a esto, estos contaminantes se acumulan peligrosamente 

en aguas superficiales, aguas subterráneas y de consumo humano. Por otra parte, 

la degradación primaria de algunos de estos compuestos en las plantas de 

tratamiento o en el propio ambiente, genera compuestos aún más persistentes y de 

mayor peligrosidad, produciéndose incluso efectos sinérgicos si comparten el 

mismo mecanismo de acción [11]. 
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3. PLAGUICIDAS 

 

El Código Internacional de Conducta Sobre la Distribución y Uso de 

Plaguicidas de la Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la 

Agricultura (FAO) [12,13] define el concepto plaguicida como “la sustancia o 

mezcla de ellas, destinada a prevenir, destruir o controlar plagas, incluyendo los 

vectores de enfermedad humana o ambiental; las especies no deseadas de plantas 

o animales que causan un daño duradero u otras que interfieren con la producción, 

procesamiento, almacenamiento, transporte y comercialización de alimentos; los 

artículos agrícolas de consumo, la madera y sus productos, el forraje para los 

animales o los productos que pueden administrárseles para el control de insectos, 

arácnidos u otras plagas corporales”. Podemos asegurar, por tanto, que la finalidad 

de los plaguicidas o pesticidas es destruir ciertos organismos vivos, 

constituyéndose así como un grupo particular de los biocidas que puede alcanzar 

una capacidad letal amplia [14]. 

 

 Los plaguicidas sintéticos surgen entre 1930 y 1940, como resultado de una 

serie de investigaciones enfocadas al desarrollo de armas químicas. Uno de los 

primeros compuestos que se obtuvieron fue el dicloro-difenil-tricloroetano 

(DDT), que fue el primer plaguicida utilizado y que se presentó como una 

solución para todas las plagas sin efectos nocivos para el hombre, e hizo a su 

descubridor merecedor del Premio Nobel. El crecimiento industrial, los intereses 

económicos y la necesidad de controlar químicamente las plagas, favorecieron la 

fabricación de los plaguicidas y el consumo a escala global [15]. Resulta 

innegable que los pesticidas han beneficiado la producción agrícola mundial y la 



Capítulo I 

12 
   

lucha contra enfermedades humanas y animales. Sin embargo, con el paso de los 

años, y a pesar de que se han efectuado grandes esfuerzos para encontrar 

compuestos menos perjudiciales, los efectos indeseables de los plaguicidas sobre 

el ser humano y el medio ambiente se han hecho evidentes.  

  

 Los plaguicidas se clasifican en función de algunas de sus características 

principales, como son la toxicidad aguda, la vida media, la estructura química y su 

uso [16]. Dependiendo de su estructura química, los plaguicidas se clasifican en 

varias familias (Tabla I.1): 
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Tabla I.1. Clasificación de los plaguicidas, según la familia química 

Familia química Ejemplos 

Organoclorados DDT, aldrín, endrín, clopiralida, diurón 

Organofosforados Bromofos, paratión, malatión, fluroxipir 

Carbamatos Carbaril, metomilo, propoxur 

Tiocarbamatos Ditiocarbamato, mancozeb, maneb 

Piretroides Aletrina, fenvalerato, permetrina 

Derivados bipiridilos Clormequat, diquat, paraquat 

Derivados fenoxiacéticos Dicloroprop, piclram, silvex 

Derivados cloronitrofenólicos DNOC, dinoterb, dinocap 

Derivados triazinas Atrazina, ametrina, simazina, amitrol 

Compuestos orgánicos del estaño Cihetaxina, plictrán 

Compuestos inorgánicos 

Óxido de arsénico, fosfito de magnesio, 

bromuro de metilo, antimonio, mercurio, 

fósforo blanco 

Compuestos de origen botánico Rotenona, nicotina, aceite de canola 

 

 

 Aunque los plaguicidas han sido diseñados para ofrecer una alta 

especificidad de acción, su uso genera innumerables efectos indeseados como la 

generación de organismos resistentes, la persistencia ambiental de residuos 

tóxicos y la contaminación de recursos hídricos. Al aparecer resistencia a la 

especie a combatir se requiere un incremento de las cantidades necesarias de 

pesticida para lograr controles efectivos. Los plaguicidas organoclorados, los más 
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ampliamente utilizados, son un ejemplo de persistencia ambiental. Su estructura 

química corresponde a la de los hidrocarburos clorados, lo que les confiere una 

alta estabilidad física y química, haciéndoles insolubles en agua y no volátiles. 

Estas características favorecen su persistencia ambiental y su baja 

biodegradabilidad, de manera que pueden permanecer en el suelo hasta 30 años 

después de ser aplicados. A causa de su alta lipofilicidad tienden a acumularse 

principalmente en el tejido celular subcutáneo, en el componente graso de la leche 

materna y de la sangre [13]. 

 

 De acuerdo con su uso, los plaguicidas se pueden clasificar en: 

 

a) Acaricidas: Combaten diferentes tipos de ácaros, araña roja, etc. 

b) Algicidas: Son empleados para el control de las algas en los lagos, canales, 

piscinas y depósitos de agua. 

c) Repelentes: Alejan los insectos. 

d) Atrayentes: Son sustancias que tiene la propiedad de atraer a insectos o 

roedores hacia una trampa. 

e) Desinfectantes de suelos: Se emplean para el control de organismos 

productores de enfermedades. 

f) Fungicidas: Actúan contra los hongos parásitos causantes de enfermedades en 

diversos cultivos. 

g) Herbicidas: Son empleados para el control de malas hierbas, de un modo 

general o selectivo. 

h) Insecticidas: Combaten los insectos 

i) Molusquicidas: Son los encargados de exterminar caracoles y babosas. 
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j) Nematicidas: Se utilizan contra nematodos que se alimentan de las raíces de las 

plantas. 

k) Rodenticidas: Utilizados para el control de roedores. 

l) Antibióticos de uso agrícola: Combaten las bacteriosis propias de todos los 

cultivos. 

 

 El uso dado a los plaguicidas ha sido múltiple y variado. La agricultura es la 

actividad que más emplea este tipo de compuestos, consumiendo el 85% de la 

producción mundial [16], con el fin de controlar químicamente las diversas plagas 

que reducen la cantidad y calidad de las cosechas. El 15% restante se utiliza en 

actividades de salud pública para el control de enfermedades (malaria, dengue...), 

para el control de roedores, para el control de plagas en grandes superficies 

(edificios, centros comerciales...), etc. 

  

3.1 HERBICIDAS 

 

 Los herbicidas son compuestos destinados a destruir malas hierbas, de un 

modo general o selectivo. Desde su implantación en los sistemas de cultivo 

moderno, los herbicidas han llegado a convertirse en la principal herramienta en 

todos los programas de manejo de malas hierbas de la agricultura avanzada, y ello 

principalmente debido a su fácil manejo, a que son eficaces, económicamente 

rentables y agronómicamente versátiles [17]. 

 

 Existen diversos criterios para la clasificación de los herbicidas, entre los 

más utilizados podemos destacar los siguientes: 
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a) Época de aplicación (presiembra, preemergencia, postemergencia,…) 

b) Modo de acción (de contacto, sistémicos, subterráneos) 

c) Selectividad (selectivos y no selectivos) 

d) Familia química (según analogía en la estructura química) 

e) Uso según cultivos 

f) Comportamiento en el suelo (persistencia, lixiviación,..) 

g) Efecto observado (quemaduras, clorosis,..) 

  

 Actualmente, el uso de herbicidas está totalmente aceptado y extendido en 

la agricultura en los países desarrollados. En España, por ejemplo, están 

registrados unas 130 sustancias activas (herbicidas simples) y más de 750 

herbicidas comerciales (combinaciones y formulaciones de herbicidas simples). 

Sus características varían bastante en función del compuesto del que se trate. 

 

 El empleo de herbicidas en los últimos decenios ha llevado a un gran 

incremento de riesgos para la salud humana y para el medio ambiente. Los 

motivos principales de la aparición de herbicidas en las aguas, cercanas a zonas 

agrícolas, son debidos al uso indiscriminado de herbicidas y a la lenta degradación 

de los mismos. Así, en cultivos extensivos, como por ejemplo el olivar, el uso 

generalizado de herbicidas acaba contaminando pozos, aguas subterráneas y 

embalses. Muchos de los herbicidas usados no son biodegradables, lo que supone 

que posean una alta tendencia a incorporarse a las cadenas alimentarias del 

hombre y de los animales, creando graves distorsiones del sistema endocrino y 

produciendo efectos graves en nuestro sistema inmunitario, nervioso y 

reproductor [18]. 
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 En la presente Tesis Doctoral se ha estudiado la eliminación de las aguas de 

varios herbicidas de uso frecuente en agricultura, como son: Amitrol (AMT), 

Diurón (DRN), Clopiralida (CLP) y Fluroxipir (FLX). El uso indiscriminado de 

estos herbicidas, hace que estos compuestos se encuentren presentes como 

contaminantes en el agua. 

 

 El 23 de junio de 2016, El Ministerio de Agricultura, Alimentación y Medio 

Ambiente publicó la última actualización de la “Lista comunitaria de sustancias 

activas aprobadas, excluidas y en evaluación comunitaria, sustancias de bajo 

riesgo y lista de sustancias básicas”. Dentro de esta lista el Diurón, Clopiralida y 

Fluroxipir se encuentran dentro del grupo A de sustancias activas convencionales 

y de bajo riesgo incluidas en el anexo del Reglamento (CE) Nº 1107/2009; sin 

embargo, el amitrol aparece recogido en el grupo D de sustancias activas 

excluidas del anexo I de la Directiva 91/414/CEE. 

 

3.1.1. AMITROL 

 

 El amitrol (3-amino-1,2,4-triazol), antes conocido como aminotriazol, 

pertenece a la familia de los triazoles, y es un herbicida de los clasificados de 

post-emergencia y traslocación. Se trata de un herbicida sistémico y no selectivo 

que es absorbido fácilmente por las hojas y traslocado a toda la planta.  

   

 El AMT ha sido utilizado, principalmente, para el control de malas hierbas 

perennes y anuales, en áreas que deben mantenerse libres de vegetación como son 

carreteras, vías férreas, zonas públicas, y alrededor de zonas industriales como 
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estaciones eléctricas, torres de transmisión eléctrica y otras, con el fin de aumentar 

la visibilidad, seguridad personal y prevención de incendios. También se ha 

empleado en cultivos de vid, olivo, frutales de pepita, cítricos y avellanos, además 

de en terrenos de barbecho evitando siempre el contacto directo con los productos 

alimentarios. Usado también en pantanos y zanjas de drenaje que deben 

mantenerse libres de hierbas acuáticas [19]. En España están comercializadas 

diferentes formulaciones con AMT. La mayoría de los preparados son mezcla de 

AMT con tiocianato amónico y/o con otros herbicidas residuales como el diurón, 

MCPA, la simazina, la N-(fosfonometil)glicina y el glifosato, tanto para mejorar 

su acción como para conseguir un efecto residual que el AMT por sí solo no posee 

[20]. 

  

De acuerdo con el informe de evaluación del AMT realizado por la Agencia 

de Protección Ambiental de Estados Unidos (EPA) [21], este herbicida se clasifica 

de ligero a moderadamente persistente en el suelo y establece que su vida media, 

bajo condiciones aeróbicas, es de 22-26 días en suelos y de 57 días en sedimentos, 

aumentando este valor con el aumento de la temperatura. Bajo condiciones 

anaeróbicas, la vida media del herbicida es mayor de un año. Debido a su elevada 

solubilidad y estabilidad en el medio acuoso, el AMT es considerado un 

contaminante potencial de las aguas, ya que puede transportarse por lixiviación 

desde el suelo hasta las aguas subterráneas y superficiales, contaminándolas y 

consecuentemente contaminar el agua potable. 

 

En 1996, la EPA clasificó al AMT con toxicidad de categoría III-IV 

(ligeramente tóxico-prácticamente no tóxico) para exposiciones dérmicas y orales 
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intensas, y como grupo B2-probable carcinógeno humano basándose en tumores 

observados en ratas y ratones [22]. Muy recientemente, y una vez confirmadas las 

evidencias científicas de que este herbicida puede ser causante de cáncer, 

problemas reproductivos y malformaciones fetales, la Comisión Europea en su 

“Reglamento de Ejecución (UE) 2016/871” tomó la decisión de no renovar la 

sustancia activa amitrol, de manera que todos los Estados miembros deberán 

retirar todas las autorizaciones de los productos fitosanitarios que contengan 

amitrol, con un periodo de gracia que expirará el 30/09/2017. 

 

3.1.2. DIURÓN 

 

El diurón (3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea) es un herbicida 

perteneciente a la familia de las fenilureas y está clasificado de pre-emergencia 

temprana y residual. Se trata de un herbicida no selectivo cuyo mecanismo de 

acción es la inhibición del proceso de fotosíntesis. 

 

 El DRN es ampliamente utilizado para la combatir las malas hierbas en 

época de cosecha en los cultivos de caña de azúcar, olivo, algodón, alfalfa, trigo, 

frutales e incluso en zonas no agrícolas como las vías férreas.  

 

 El DRN presenta baja solubilidad en agua y gran estabilidad química a 

temperatura ambiente, aunque a temperaturas elevadas se descompone. El 

principal producto derivado de su descomposición, la 3,4-dicloroanilina, es más 

tóxico que el propio diurón. A pesar de su baja solubilidad en agua, el DRN se 

puede disolver lentamente en ésta y puede penetrar a través del suelo 



Capítulo I 

20 
   

contaminando tanto aguas superficiales como subterráneas. Debido a su 

persistencia, vida media de más de 370 días, el DRN constituye un problema 

medioambiental en un gran número de países [23-25]. La Unión Europea lo 

considera un compuesto muy contaminante y que hay que eliminar del medio 

[26], de hecho su uso se encuentra parcialmente prohibido en Europa donde en 

2005 se inició el estudio y la supervisión de su uso. En España su uso está 

actualmente permitido pero con la condición de que sólo podrá ser utilizado como 

herbicida en cantidades no superiores a 0.5 Kg/ha (BOE nº 78 de 31 de marzo de 

2009).  

 

La EPA clasifica al diurón como un carcinógeno “conocido/probable” y está 

catalogado como ligeramente peligroso (toxicidad de categoría III). Asimismo, 

está catalogado como levemente tóxico para mamíferos y como tóxico para 

organismos acuáticos [27]. 

  

3.1.3. CLOPIRALIDA 

 

La clopiralida (ácido 3,6-dicloro-piridincarboxílico) (CLP) es un herbicida 

derivado del ácido piridin-carboxílico y está clasificado como un herbicida 

selectivo de postemergencia. Su modo de acción es sistémico, se absorbe por 

raíces y hojas con traslocación y acumulación en meristemos, reaccionando como 

auxina. 

 

Recomendado por su selectividad para el control de post-emergencia de 

muchas malezas de hoja ancha anuales y perennes en pastos, cereales. remolacha, 
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caña de azúcar, etc. [28]. Se puede usar solo o en combinación con otros 

herbicidas. 

 

Es un herbicida que se disocia a la forma de anión rápidamente, llegando a 

ser extremadamente soluble en agua, y perdiendo su capacidad de adsorción en el 

suelo [29]. Por lo tanto, la CLP presenta una baja persistencia en el suelo, 

pudiendo filtrarse fácilmente hasta una profundidad de 180 cm en los 20 días 

posteriores a su aplicación, y es degradado principalmente por actividad 

microbiana [30]. La estabilidad química de la CLP y su movilidad le permiten 

penetrar a través del suelo con facilidad, causando contaminación a largo plazo de 

las aguas superficiales y subterráneas [31,32]. Así por ejemplo, la CLP se ha 

detectado en agua potable a niveles bastante elevados, 0.23 μg/L, valores muy 

superiores al Valor Permitido de Concentración individual para los herbicidas de 

0.1 μg/L (Directiva UE 98/83/CE) [31]. Además, concentraciones de hasta 1.05 

μg/L han llegado a detectarse en aguas superficiales procedentes del deshielo de 

los casquetes polares o de escorrentía producida por la lluvia [33]. 

 

La EPA considera este herbicida como “carcinógeno no probable para 

humanos” y lo clasifica como ligeramente peligroso (toxicidad de categoría III) 

[34]. Estudios con animales [35,36] han mostrado que exposiciones prolongadas 

producen irritación ocular, sensibilización dérmica, problemas reproductivos y de 

desarrollo.  
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3.1.4. FLUROXIPIR  

 

El fluroxipir (ácido (4-amino-3,5-dicloro-6-fluoro-2-piridinil) oxiacético) es 

un herbicida derivado del ácido piridín-carboxílico y está clasificado de post-

emergencia y traslocación. Su modo de acción es sistémico, se absorbe 

rápidamente por las hojas y actúa como disruptor de las células de crecimiento de 

las plantas en forma similar a las auxinas sintéticas. 

 

Se trata de un herbicida ampliamente utilizado en la agricultura, 

empleándose para combatir una amplia gama de malezas de hoja ancha en los 

campos de caña de azúcar, cereales, maíz dulce y olivares [37-40]. Habitualmente, 

se comercializa como un éster llamado estarano (fluroxipir-1-metilheptil éster) el 

cuál es degradado rápidamente al ácido fluroxipir.  

 

Está clasificado por la EPA con toxicidad de Categoría II (moderadamente 

tóxico y moderadamente irritante) y como un compuesto carcinógeno humano 

“poco probable”. Sin embargo, los ensayos de toxicidad llevados a cabo en ratas 

han mostrado nefrotoxicidad, aumento de peso del riñón, lesiones histopatológicas 

y disminución de la función renal [37]. 

 

3.2 NORMATIVAS 

 

En la “Ley de las Aguas” de 1985 ya se ponía de manifiesto que “el agua es 

un recurso natural escaso, indispensable para la vida y para el ejercicio de la 

inmensa mayoría de actividades económicas: es irreemplazable, no ampliable por 
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la mera voluntad del hombre, irregular en su forma de presentarse en el tiempo y 

en el espacio, fácilmente vulnerable y susceptible de usos sucesivos” [41]. 

 

Desde la publicación de la Ley de Aguas y como consecuencia del aumento 

de la demanda de agua, de la contaminación de ésta y de la ineficiencia de las 

estaciones depuradoras de aguas residuales urbanas convencionales para eliminar 

los contaminantes emergentes, han sido muchas las medidas legislativas que, con 

distinto rango normativo, se han ido adoptando progresivamente con la finalidad 

de proteger y regular los recursos hídricos existentes y de armonizar nuestra 

legislación con la europea. El marco legal comunitario marca las pautas de la 

política en materia de aguas de los países miembros de la Unión Europea, 

estableciendo restricciones a la contaminación y poniendo de relieve los requisitos 

de la calidad de las aguas. 

 

La aprobación de la Directiva 2000/60/EC [42], también denominada 

Directiva Marco del Agua, supuso un gran avance en política europea del agua. 

Esta directiva sustituye a muchas de las ya existentes, y establece un marco 

comunitario de actuación para la protección de todo tipo de aguas (incluidas las 

aguas superficiales y subterráneas), para prevenir o reducir su contaminación, 

promover su uso sostenible, proteger el medio ambiente, mejorar el estado de los 

ecosistemas acuáticos y atenuar el efecto de las inundaciones y sequías. En esta 

directiva se especifican las medidas a tomar para conseguir la protección integra 

del agua y la calidad química y ecológica de ésta, mediante la reducción 

progresiva de la contaminación existente y, en el caso de las denominadas 

sustancias peligrosas prioritarias, mediante el cese o la progresiva eliminación de 
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vertidos, emisiones y fugas. Las sustancias/grupo de sustancias que esta directiva 

establece como de alto riesgo y que deben priorizarse (33 en total) se encuentran 

recogidas en una lista dinámica que ha sido posteriormente revisada y actualizada 

por otras Directivas (Directiva 2008 y Directiva 2013) [43-44]. 

 

El concepto de calidad de agua para el consumo humano ha experimentado 

una notable evolución en España, a medida que se han ido sucediendo distintas 

reglamentaciones. Así, como complemento a la Directiva Marco del Agua, 

también se ha adoptado a nivel nacional el Real Decreto 140/2003, de 7 de 

febrero, en el cual se establecen los criterios sanitarios de la calidad del agua de 

consumo humano. En este RD se fijan los parámetros a cumplir para el agua de 

consumo humano, valores que se basan principalmente en las recomendaciones de 

la Organización Mundial de la Salud. De entre los parámetros químicos regulados 

en este RD (apartado B.1 del Anexo I) se encuentran los plaguicidas, con un nivel 

máximo permitido para plaguicidas individuales de 0.1 μg/L y de 0.5 μg/L para el 

total de plaguicidas en la muestra de agua. 

 

Posteriormente, y como complemento a la Directiva 2000/60/CE, se adoptó 

la Directiva 2006/118/CE [45] relativa a la protección de aguas subterráneas, en la 

que se recogen las normas de calidad de esta aguas; así, en su Anexo I se indica 

como contaminantes las sustancias activas de los plaguicidas, incluidos los 

metabolitos y los productos de degradación y de reacción, con un nivel máximo 

permitido de 0.1 μg/L para los plaguicidas individuales y de 0.5 μg/L para la suma 

total de los plaguicidas detectados. 
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4. SISTEMAS DE TRATAMIENTO DE AGUAS  

 

Las tecnologías actuales de tratamiento de aguas deben cumplir dos 

objetivos fundamentales: 1) adecuar el abastecimiento para que su consumo no 

suponga un riesgo para la salud humana y 2) disminuir el impacto ambiental de 

las descargas de residuos líquidos procedentes de la agricultura, la industria y la 

población, y generar residuos finales que cumplan con los requisitos establecidos 

en la legislación vigente.  

 

Las aguas residuales se pueden definir como la combinación de líquidos que 

transportan residuos procedentes de zonas de vivienda y servicios (generadas 

principalmente por el metabolismo humano y las actividades domésticas), de 

centros comerciales e industriales, a las que eventualmente se pueden añadir aguas 

subterráneas, superficiales y pluviales. Actualmente, las estaciones depuradoras 

de aguas residuales urbanas (EDARs) tratan prácticamente la totalidad de los 

vertidos líquidos urbanos en los países europeos. La directiva europea de aguas 

residuales urbanas 91/271/CEE marca los niveles de tratamiento a alcanzar para 

obtener la mínima perturbación del ecosistema en que se engloban. 

 

El tratamiento de aguas residuales en una EDAR convencional consta de un 

conjunto de operaciones físicas, químicas y biológicas, que persiguen eliminar la 

mayor cantidad posible de contaminantes antes de su vertido, de forma que los 

niveles de contaminación que queden en los efluentes tratados cumplan los límites 

legales existentes y puedan ser asimilados de forma natural por los cauces 

receptores. El diseño de cada una de estas operaciones depende del tipo de agua a 
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tratar, de sus características, del volumen y de la calidad del efluente deseado; sin 

embargo, las EDARs son instalaciones bastante estandarizadas, diferenciándose 

unas de otras más en el tamaño que en las operaciones que realizan.   

  

En una planta de tratamiento de aguas residuales convencional se distinguen 

dos líneas de tratamiento: 

 

 Línea de agua: incluye los procesos o tratamientos que permiten reducir 

los contaminantes presentes en las aguas residuales. 

 Línea de lodos: en ella se tratan la mayor parte de los subproductos que se 

generan en la línea de agua. 

 

En la Figura I.1 se muestra un esquema de los distintos tratamientos 

englobados en la línea de agua, el objeto de estos tratamientos y la naturaleza de 

los procesos que en ellos tienen lugar. 
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Figura I.1. Esquema general de una EDAR convencional.  

Fuente: Ministerio de Agricultura y Pesca, Alimentación y Medio Ambiente 

 

Las aguas residuales antes de su tratamiento, propiamente dicho, se someten 

a un pretratamiento que comprende una serie de operaciones físicas y 

mecánicas, que tienen por objetivo separar del agua residual la mayor cantidad 

posible de materiales, que, por su naturaleza o tamaño, pueden dar lugar a 

problemas en las etapas posteriores del tratamiento. Dentro de las operaciones de 

pretratamiento se incluyen las de separación de grandes sólidos, desbaste 

mediante rejas (eliminación de sólidos de tamaño mediano y pequeño), tamizado 

(reducción del contenido de sólidos en suspensión) y desarenado-desengrase 

(eliminación combinada de arenas y grasas). 
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La etapa posterior es el tratamiento primario, definido por el Real 

Decreto-Ley 11/95 como el “tratamiento de aguas residuales mediante proceso 

físico o fisicoquímico que incluya la sedimentación de sólidos en suspensión, u 

otros procesos en los que la DBO de las aguas residuales que entren, se reduzca, 

por lo menos en un 20 % antes del vertido, y el total de sólidos en suspensión en 

las aguas residuales de entrada se reduzca, por lo menos, en un 50 %”. Por tanto, 

el principal objetivo de los tratamientos primarios se centra en la eliminación de 

sólidos en suspensión, consiguiéndose además una cierta reducción de la 

contaminación biodegradable, dado que una parte de los sólidos que se eliminan 

está constituida por materia orgánica. Los tratamientos primarios más habituales 

son la decantación primaria y los tratamientos fisicoquímicos: 

 

 a) Decantación primaria: su objetivo es la eliminación de la mayor parte 

posible de los sólidos sedimentables, bajo la acción exclusiva de la gravedad.  

 b) Tratamientos fisicoquímicos: En este tipo de tratamiento, mediante la 

adición de reactivos químicos, se consigue incrementar la reducción de los sólidos 

en suspensión, así como sólidos coloidales mediante procesos de coagulación-

floculación. Este último tratamiento es de obligada práctica cuando el agua a 

tratar contiene metales o algún compuesto tóxico que puedan inhibir los procesos 

biológicos de depuración que le suceden. 

  

Los sólidos separados (fangos o lodos primarios) se envían a la línea de 

fangos para su tratamiento, mientras que el agua llega a la que se considera la 

etapa más importante del proceso de depuración y que se denomina tratamiento 

secundario. 
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 El Real Decreto-Ley 11/95 define tratamiento secundario como “el 

tratamiento de aguas residuales urbanas mediante un proceso que incluya 

tratamiento biológico con sedimentación secundaria u otro proceso en el que se 

consiga la eliminación de materia orgánica”. El tratamiento biológico se realiza 

con la ayuda de microorganismos (fundamentalmente bacterias) que en 

condiciones aerobias actúan sobre la materia orgánica presente en las aguas 

residuales. En el proceso más habitual, sistema de fangos activados en sus 

diferentes configuraciones, este proceso se lleva a cabo en unos bioreactores 

fuertemente aireados (reactores biológicos o cubas de aireación) manteniendo la 

biomasa en suspensión. 

  

Para la separación de los lodos o fangos, el contenido de los reactores 

biológicos (licor de mezcla) se conduce a una etapa posterior de sedimentación 

(decantación o clarificación secundaria), donde se consigue la separación por 

acción de la gravedad del agua tratada y de la biomasa responsable de la 

degradación de los contaminantes. De los lodos decantados, una fracción se purga 

como lodos en exceso y se somete a tratamiento en la línea de lodos, mientras que 

otra porción se recircula al bioreactor para mantener en él una concentración 

determinada de microorganismos. 

  

El proceso descrito se conoce como “lodos activos”, fue desarrollado en 

1914 en Inglaterra por Ardern y Lockett y, hoy en día, esta tecnología en sus 

distintas modalidades (convencional, contacto-estabilización, aireación 

prolongada, etc.) es la más ampliamente aplicada a nivel mundial para el 

tratamiento de las aguas residuales urbanas. 
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Sin embargo, los sistemas de tratamiento de aguas descritos (primario y 

secundario) resultan inadecuados para eliminar por completo una gran cantidad de 

microcontaminantes orgánicos presentes en las aguas residuales. Por lo tanto, 

actualmente,  y con objeto de reducir el impacto ambiental y potencial de los 

efluentes y cumplir con la legislación vigente cada vez más estricta, son 

requeridas nuevas tecnologías destinadas tanto al tratamiento de aguas residuales 

industriales y/o municipales, como las aguas destinadas a consumo. Por esta 

razón, para llevar a cabo una depuración eficaz del agua es necesario someterla, 

además, a tratamientos terciarios. 

 

Los tratamientos terciarios o avanzados permiten obtener efluentes finales 

de mejor calidad para que puedan ser vertidos en zonas donde los requisitos son 

más exigentes o puedan ser reutilizados. Actualmente, los tratamientos terciarios 

más importantes son:  

 

a) Sistemas biológicos para la eliminación de nitrógeno. El ion amonio 

puede ser transformado en nitrato utilizando bacterias nitrificantes en 

medio aeróbico; el nitrato puede eliminarse en una etapa posterior, bajo 

condiciones anaeróbicas, donde bacterias desnitrificantes lo transforman 

en nitrógeno molecular. 

 

b) Intercambio iónico para la eliminación de iones. Muy efectivo para 

eliminar cationes o aniones presentes en la fase acuosa, pero traslada el 

problema a la fase sólida, al concentrar el contaminante en el medio 

adsorbente. 
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c) Adsorción sobre carbón activado para la eliminación de contaminantes 

orgánicos e inorgánicos de las aguas. El carbón activado presenta una 

gran afinidad por las sustancias orgánicas e inorgánicas, lo que es debido 

a su elevada área superficial, distribución de tamaño de poros y 

naturaleza química superficial. La adsorción sobre carbón activado ha 

sido reconocido por la EPA (U.S. Environmental Protection Agency) 

como una de las mejores tecnologías disponibles para la eliminación de 

compuestos orgánicos e inorgánicos de las aguas. Entre los factores que 

influyen en el proceso de adsorción se encuentran: las características del 

adsorbente y del adsorbato, la química de la disolución y la temperatura 

de adsorción [46]. Una de sus ventajas es que se lleva a cabo en 

condiciones suaves de temperatura y presión. El principal inconveniente, 

al igual que en el caso del intercambio iónico, es que se traslada el 

problema al adsorbente, por lo que la clave de la economía de este 

proceso está en la posibilidad de su regeneración y reutilización.  

 

d) Precipitación química para la eliminación de fósforo. Se utilizan 

diferentes agentes químicos (Al2(SO4)3, FeCl3) para precipitar el fósforo. 

 

e) Destilación para la eliminación de compuestos orgánicos volátiles. Se 

usa en aquellos casos donde el contaminante se encuentra en alta 

concentración y su recuperación tiene interés económico. 

 

f) Extracción líquido-líquido. Se basa en la distinta solubilidad del 

contaminante en diferentes disolventes. Al igual que en el caso anterior, 
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esta operación se lleva a cabo cuando se desea recuperar el 

contaminante. 

 

g) Procesos avanzados de oxidación para eliminar compuestos orgánicos 

tóxicos, fundamentalmente, aquellos que son biorefractarios. Se basa en 

la generación de radicales, fundamentalmente el radical HO•, de gran 

poder oxidante. 

 

La presente tesis doctoral se ha centrado en el estudio de la eliminación de 

herbicidas mediante procesos avanzados de oxidación basados en la radiación 

ultravioleta y la radiación solar, procesos que se describen a continuación. 

   

5. PROCESOS AVANZADOS DE OXIDACIÓN (PAOs) 

 

La creciente preocupación de la sociedad por la descontaminación de aguas 

de diversos orígenes, materializada en regularizaciones cada vez más estrictas, ha 

impulsado en la nueva década, el desarrollo de nuevas tecnologías de tratamiento 

de aguas. La elección del método de tratamiento de un agua contaminada depende 

de factores como la naturaleza de los contaminantes, toxicidad y volumen del 

efluente a tratar. Las aguas contaminadas por la actividad humana pueden, en 

general, ser procesadas eficientemente por plantas con tratamientos biológicos, 

por adsorción con carbón activado u otros adsorbentes, o por tratamientos 

químicos convencionales (oxidación térmica, cloración, ozonización, 

permanganato de potasio, etc.). Sin embargo, en algunos casos estos 

procedimientos resultan inadecuados para alcanzar el grado de pureza requerido 
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por ley o por el uso posterior del efluente tratado. En estos casos y cada vez más 

en aumento, en los países industrializados se está recurriendo al uso de los 

denominados Procesos Avanzados de Oxidación (PAOs). 

 

Los PAOs son capaces de degradar los contaminantes orgánicos de forma 

no selectiva y pueden usarse como pre- o post-tratamiento de un proceso 

biológico [47]. Como pretratamiento, el objetivo es obtener un efluente más 

biodegradable capaz de ser tratado por un proceso biológico convencional. Los 

PAOs se utilizan como post-tratamiento para eliminar los microcontaminantes y 

sus subproductos, si el objetivo es la descarga directa en el curso de las aguas 

naturales [48].  

 

El concepto de Procesos Avanzados de Oxidación fue inicialmente 

establecido por Glaze y col. [49-51]. Este tipo de procesos se fundamenta en la 

generación de especies radicalarias altamente oxidantes (HO•, O2
•-, HO2

•) en 

cantidades suficientes como para interaccionar con los compuestos orgánicos y 

oxidarlos, transformándolos en estructuras más simples o bien logrando su 

completa mineralización. 

  

Los procesos avanzados de oxidación se producen en dos etapas: 1) la 

formación de un potente oxidante, generalmente radicales HO•, y 2) reacción de 

ese oxidante con los contaminantes orgánicos del agua. Al principio, se entendía 

por PAOs aquellos procesos en los que intervenían O3, H2O2 y/o luz ultravioleta; 

sin embargo, esa denominación se ha ido ampliando a procesos en los que 

intervienen la catálisis con TiO2, la irradiación con haz de electrones de alta 



Capítulo I 

34 
   

energía, las reacciones Fenton, etc. En todos estos procesos se producen radicales 

HO• que reaccionan y destruyen a un amplio abanico de contaminantes orgánicos. 

 

El radical hidroxilo es una especie altamente reactiva y el radical más 

relevante en estos procesos gracias a su elevado potencial redox (2.80 V) mayor 

que el de muchos oxidantes convencionalmente empleados en diversos 

tratamientos, como es el caso del ozono (2.07 V) o del peróxido de hidrógeno 

(1.78 V) [52]. Además de su elevado potencial de oxidación, presenta otras 

ventajas como es su baja selectividad, lo que permite que sea capaz de oxidar a 

casi cualquier especie orgánica obteniéndose como productos finales H2O, CO2 e 

iones inorgánicos [53]. Así por ejemplo, si se compara la constante de velocidad 

de reacción del radical HO• para el fenol (k = 109-1010 M-1·s-1) es muy superior a 

la del ozono (k = 103 M-1·s-1) [54].  

 

Los radicales HO• son altamente inestables como consecuencia de su alta 

reactividad, por lo que es necesario generarlos in situ a través de reacciones 

químicas de oxidación/reducción [55] o por métodos fotoquímicos [56], aunque 

también pueden generarse mediante ultrasonidos, radiólisis, oxidación 

electroquímica o irradiando con haces de electrones [57]. De esta manera, los 

PAOs se pueden clasificar en procesos no fotoquímicos y procesos fotoquímicos. 

En la Tabla I.2 se recogen las tecnologías basadas en PAOs utilizadas en el 

tratamiento de aguas. 
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Tabla I.2. Tecnologías basadas en procesos avanzados de oxidación usadas para 

el tratamiento de aguas 

Procesos no fotoquímicos Procesos fotoquímicos 

Oxidación en agua sub/supercrítica  Fotolisis directa (UV o Solar) 

Oxidación electroquímica  UV de vacío (UVV)  

Reactivo Fenton (Fe2+/H2O2) UV/H2O2 

Radiólisis  UV/O3 

Plasma no térmico  Foto-Fenton (UV/Fe2+/H2O2) 

Ultrasonidos UV/K2S2O8 

Ozonización: UV/HCO3
•/CO3

•- 

    - en medio alcalino (O3/OH-) Fotocatálisis heterogénea 

    - en presencia de peróxido de  

      hidrógeno (O3/H2O2) 

    - catalítica 

 

Oxidación húmeda catalítica (CWAO):  

    - en fase homogénea  

    - en fase heterogénea  

 

La radiación puede ser obtenida de forma natural, mediante la energía solar, 

o de forma artificial, utilizando lámparas de radiación UV, tanto de media como 

de baja presión. La mayoría de los procesos de oxidación avanzada son llevados a 

cabo a temperatura y presión ambiente, por lo que es necesario involucrar algún 

agente oxidante, como el H2O2 o el O3, catalizadores y radiación  UV o solar, de 
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este modo se generarán radicales HO• en una concentración suficiente y efectiva 

para degradar al contaminante [50].  

 

Entre las ventajas de los PAOs frente a los tratamientos convencionales de 

aguas se encuentran las siguientes: 

 

 Transforman químicamente la sustancia contaminante. 

 Generalmente se puede conseguir una mineralización completa del 

contaminante.  

 No suelen generar desechos que requieran de un proceso de tratamiento 

alternativo. 

 Son muy útiles para contaminantes refractarios que resisten otros métodos 

de tratamiento, principalmente el biológico. 

 Sirven para tratar contaminantes a muy baja concentración, ppm o ppb. 

 Se forma menor cantidad de subproductos de reacción, o se forman en baja 

concentración. 

 Son ideales para disminuir la concentración de compuestos formados por 

pretratamientos alternativos, como la desinfección con cloro. 

 Generalmente, mejoran las propiedades organolépticas del agua tratada. 

 En muchos casos, consumen mucha menos energía que otros métodos de 

tratamiento. 

 Permiten transformar contaminantes refractarios en productos tratables por 

métodos más económicos como el tratamiento biológico. 

 Eliminan los efectos que sobre la salud pueden tener otro tipo de 

desinfectantes como el cloro. 



Introducción 

37 
 

En general, la utilización de todas estas técnicas de oxidación no producen 

elevados costes [56] si los valores de carbono orgánico total (COT) del agua 

residual a tratar son inferiores a 0.5 g/L [58], ya que a concentraciones más 

elevadas sería necesario utilizar mayor cantidad de agente oxidante y de energía. 

En el caso de que se quiera tratar aguas con elevado contenido en materia 

orgánica, se puede recurrir a la combinación de varios PAOs, de este modo se 

consigue mineralizar de forma total los contaminantes a un coste mucho más 

asequible. Se han propuesto tratamientos integrados donde se plantean PAOs 

fotoquímicos en combinación con procesos biológicos [59], como el descrito por 

Shannon y col. [60] en dos etapas, en la primera el efluente acuoso es tratado en 

un reactor biológico de membrana para posteriormente, en una segunda etapa, 

eliminar los patógenos y las moléculas de contaminante de menor peso molecular 

mediante fotocatálisis heterogénea. 

   

A continuación se describen los fundamentos químicos de las diferentes 

tecnologías aplicadas en la presente Tesis Doctoral para estudiar la 

eliminación/degradación de los herbicidas seleccionados en disolución acuosa. 

 

5.1    FOTOLISIS DIRECTA 

 

El uso de radiación ultravioleta es un método comúnmente establecido para 

el tratamiento de aguas potables y residuales. Esto se debe a su poder germicida y 

a su alta eficiencia en la eliminación de contaminantes orgánicos presentes en las 

aguas [61-64].  
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Este proceso se basa en la interacción de la luz con las moléculas orgánicas 

del contaminante para provocar su disociación en fragmentos, los cuales, a su vez 

también pueden absorber esta luz y transformarse en CO2 y H2O. La rotura de la 

molécula del contaminante por la absorción directa de la luz se denomina reacción 

fotolítica directa y en el caso de que los responsables de su degradación sean 

especies radicalarias, recibe el nombre de fotolisis indirecta.  

  

En la naturaleza es común encontrar compuestos que pueden 

descomponerse mediante reacciones fotoquímicas por aplicación de luz UV o 

solar. Esta degradación depende de la longitud de onda de la radiación (), de la 

capacidad de absorción molar del compuesto () y de su rendimiento cuántico 

() [65]. Estos parámetros están relacionados con la siguiente ecuación: 

 

= k/2.303·E·            (I.1) 

 

donde k es la constante cinética de degradación a una determinada longitud de 

onda, E la energía emitida por la fuente,  el coeficiente de absorción del 

compuesto a la longitud de onda considerada y  el rendimiento cuántico a la 

longitud de onda considerada. 

 

Para analizar la efectividad de un determinado proceso fotoquímico se 

deben considerar tres aspectos fundamentales [66]: 

 

o Capacidad para absorber la radiación correspondiente a la longitud 

de onda incidente por parte de los compuestos a degradar. 
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o Rendimiento cuántico de estos compuestos. 

o Estabilidad y simplicidad de los productos de degradación. 

  

La radiación más eficiente para la fotolisis es aquella con una  

comprendida entre 200 y 400 nm, es decir, aquella que pertenece al espectro 

ultravioleta. En la siguiente figura (Figura I.2) se recogen las distintas regiones del 

espectro electromagnético: 

 

 

Figura I.2. Espectro electromagnético 

 

La zona ultravioleta del espectro se divide en cuatro partes: UV-A, UV-B, 

UV-C y VUV. La región UV-A, también denominada ultravioleta de onda larga, 

con una longitud de onda comprendida entre 325 y 390 nm, es una zona poco útil 

en el tratamiento de aguas [67]. A continuación se encuentra la región UV-B o de 

onda media ultravioleta con una longitud de onda comprendida entre 295 y 325 

nm. La región UV-C, denominada germicida o ultravioleta de onda corta, de 
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longitud de onda comprendida entre 200 y 295 nm, es la más utilizada en el 

tratamiento de aguas. La región VUV denominada ultravioleta de vacío, con 

longitudes de onda comprendidas entre 40 y 200 nm y se denomina así porque el 

nitrógeno atmosférico absorbe este tipo de radiación, por lo que se debe efectuar 

el vacío para poder excluir la absorbancia de este gas de la absorbancia del 

compuesto objeto de estudio. 

  

Para este tipo de tratamiento se utilizan principalmente dos tipos de 

lámparas de mercurio, las de media (MO) y de baja presión (BP), en función de la 

longitud de onda de emisión. El espectro de emisión de las lámparas de MP 

incluye las regiones UV, visible e infrarrojo del espectro, pero la intensidad 

relativa de emisión no es igual en todas las longitudes de onda, siendo este un 

aspecto que resulta de gran relevancia para su aplicación en la 

eliminación/tratamiento de contaminantes y en procesos de desinfección. Por otro 

lado, las lámparas LP emiten un haz de luz de 254 nm con un 100% de efectividad 

relativa, este hecho hace que las lámparas de LP sean las más utilizadas en la 

desinfección de las aguas pues la radiación UV emitida se encuentra próxima a la 

zona de máxima eficiencia en la destrucción de la estructura genética de los 

microorganismos que se logra a 260 nm, impidiendo así su capacidad de 

replicación [68]. 

  

Hasta la fecha existen numerosos estudios sobre procesos de degradación 

directa de herbicidas en presencia de radiación UV o solar [69-77]. Sin embargo, 

no son muchos los estudios llevados a cabo hasta la fecha sobre la fotólisis 
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directa, mediante radiación UV o solar, de los herbicidas seleccionados en la 

presente Tesis Doctoral, y de ellos el más estudiado ha sido el diurón [78-80]. 

 

La fotólisis directa, por sí sola, no constituye un PAO pero sí lo es si se 

combina con un agente oxidante, de hecho la eliminación de contaminantes 

orgánicos del agua se vuelve más eficiente si la radiación ultravioleta se combina 

con un agente oxidante como por ejemplo peróxido de hidrógeno, peroxodisulfato 

de potasio, carbonato, ozono, etc. [81]. La velocidad de reacción resulta ser mayor 

de lo que se espera si se considera la suma de los tratamientos por separado, ya 

que se produce un efecto sinérgico que provoca que el resultado sea superior al 

efecto aditivo. La magnitud de la sinergia puede ser muy variable, ya que el 

sistema puede tener interferencias importantes debidas a los intermedios de 

reacción y demás sustancias que puedan estar presentes en el agua [82]. La luz 

absorbida, en estos procesos, por las especies precursoras da lugar a que éstas se 

transformen en especies radicalarias muy reactivas.  

 

5.2. SISTEMA UV/H2O2 

 

En el  sistema UV/H2O2, la ruptura de la molécula de H2O2 mediante el uso 

de fotones tiene un gran rendimiento cuántico ( = 0.98), produciéndose, 

prácticamente, dos radicales hidroxilo por cada molécula de H2O2 [50]: 

 

H2O2
 + h → 2HO•                          (I.1) 
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Un inconveniente a tener en cuenta es el bajo coeficiente de absorción molar 

del H2O2 a 254 nm (ε = 18.6 M-1 cm-1), lo que hace necesario establecer 

condiciones de flujo turbulento para evitar que zonas de la disolución queden sin 

tratar. Además, la eficiencia del proceso disminuye drásticamente con el aumento 

de la concentración de contaminantes o de la absorbancia UV de los 

contaminantes. Para efluentes fuertemente contaminados, se requieren altas dosis 

de radiación UV y/o altas concentraciones de H2O2, lo que reduce la viabilidad de 

este proceso para la aplicación práctica. Así, por ejemplo, el bajo coeficiente de 

absorción molar del H2O2 podría compensarse aumentando la cantidad de 

reactivo; sin embargo, los radicales HO• generados también pueden reaccionar 

con el H2O2, sobre todo si éste se encuentra en altas concentraciones (Reacciones 

I.2-I.5). Por lo tanto, un exceso de H2O2 hace que éste actúe como atrapador de 

radicales y como consecuencia se inhiba el proceso eliminación de los 

contaminantes en disolución [50]. 

 

HO• + H2O2 → HO2
• + H2O       (I.2) 

HO2
• + H2O2 → HO• + H2O + O2      (I.3) 

2 HO2
• → H2O2 + O2        (I.4) 

HO2
• + HO• → H2O + O2       (I.5) 

   

El proceso fotoquímico es más eficiente en medio alcalino, ya que la base 

conjugada del peróxido de hidrógeno (HO2
-) tiene un coeficiente de absorción 

mayor que el H2O2 (ε254 = 240 M-1 cm-1). 
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El uso del sistema UV/H2O2 ofrece grandes ventajas: el oxidante es 

comercialmente muy accesible, es una fuente efectiva de HO•, es térmicamente 

estable y puede almacenarse fácilmente. Por otro lado, al ser totalmente soluble en 

agua, no existen problemas de transferencia de masa asociados a gases, como 

ocurre en el caso del ozono. Sin embargo, este proceso presenta el inconveniente 

de que, dada la baja sección eficaz de absorción de H2O2 a 254 nm, se necesitan 

altas concentraciones del oxidante. El método no es efectivo para degradar 

alcanos fluorados o clorados, que no son atacados por los radicales HO•, y tiene 

baja eficiencia para tratar aguas de alta absorbancia a λ < 300 nm. 

  

Hay que tener en cuenta que la fotólisis del H2O2 puede verse afectada por 

la presencia de otras sustancias como partículas en suspensión u otras sustancias 

absorbentes. La presencia de otras especies reactivas en el agua, como carbonatos 

y bicarbonatos, sustancias húmicas o iones fosfato, pueden afectar al grado de 

degradación de los contaminantes orgánicos por el consumo de radicales hidroxilo 

[83]. 

 

5.3. SISTEMA UV/K2S2O8 

 

El sistema UV/K2S2O8 es otro tipo de fotólisis indirecta, ya que el 

peroxodisulfato de potasio (K2S2O8) también puede ser utilizado como sustancia 

precursora de radicales. Por sí mismo, el anión peroxodisulfato (S2O8
2-) es un 

oxidante fuerte (E0 = 2.05 V), pero debido a las bajas velocidades de reacción que 

presenta el S2O8
2- a temperatura ambiente, resulta necesario el uso de sistemas que 

incrementen la velocidad del proceso. En este proceso, la radiación ultravioleta es 
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la encargada de acelerar la descomposición fotoquímica del S2O8
2- (Reacción I.6) 

[84-86]. Durante este proceso, se forman radicales altamente oxidantes cuya 

naturaleza es función de las especies presentes en la matriz acuosa, siendo uno de 

los más importantes el radical sulfato (SO4
•-) (Reacciones I.6-I.9): 

 

S2O8
2- + hν → 2 SO4

•-        (I.6) 

SO4
•- + RH2 → SO4

2- + H+ + RH•      (I.7) 

RH• + S2O8
2- → R + SO4

2- + H+ + SO4
•-     (I.8) 

SO4
•- + RH → R• + SO4

2- + H+      (I.9) 

 

A diferencia del radical hidroxilo, el radical sulfato es una especie 

transitoria selectiva frente a compuestos orgánicos con alto potencial de oxidación 

(E0 = 2.60 V). 

 

5.4.  SISTEMA UV/Na2CO3 

 

El radical carbonato (CO3
•-) es un oxidante selectivo (E0 = 1.78 V a pH 7) 

que puede reaccionar con una gran cantidad de compuestos orgánicos. Los 

radicales carbonato pueden reaccionar por transferencia electrónica (aminas 

aromáticas, metales, aniones inorgánicos) o por transferencia de hidrógeno 

(alcoholes, fenoles, aminas primarias). Así, por ejemplo, los radicales carbonato 

reaccionan rápidamente con pesticidas orgánicos mediante transferencia 

electrónica con unas constantes de velocidad de reacción de segundo orden que 

varían entre 103 y 109 M-1s-1 [87,88]. 
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La generación de los radicales CO3
•- se puede llevar a cabo mediante 

diferentes métodos. Cope y col. [89] usaron la reacción de foto-descomposición 

de un complejo de carbonatoamina de cobalto (III) para generar estos radicales, 

mostrando que la irradiación de este complejo conduce a una reacción de foto-

redox intramolecular que produce Co (II) y CO3
•- con un rendimiento cuántico de 

0.06 a 254 nm. Sin embargo, estos radicales se forman normalmente por reacción 

del anión carbonato/bicarbonato con los radicales HO•, SO4
•- o con cetonas 

aromáticas [88-91]. El radical carbonato presenta una alta selectividad, mayor que 

la de los radicales hidroxilo y sulfato [92]  

  

La concentración relativamente alta, en estado estacionario, de radicales 

carbonato en aguas naturales, hace que sea probable que el radical carbonato 

pueda desempeñar un papel tan importante como el radical hidroxilo en la 

fotolisis indirecta de muchos contaminantes, como es el caso de los pesticidas 

[88-90]. 

 

5.5  SISTEMA FOTO-FENTON (UV/Fe2+/H2O2) 

  

El proceso de oxidación Fenton fue descrito por primera vez en 1894 por 

Henry J. Fenton, quien descubrió que el H2O2 podía activarse con iones ferrosos 

para oxidar ácido tartárico. El proceso Fenton emplea sales de hierro como 

catalizadores que reaccionan en medio ácido con H2O2, la sustancia oxidante, 

generando radicales HO• a presión atmosférica y temperatura ambiente [83,93]. 

La combinación de H2O2 y sales de hierro se denomina reactivo Fenton 

(Reacciones I.10 y I.11) [94]. 
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Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + HO•       (I.10) 

Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + H+ + HO2
•      (I.11) 

 

 Además de formarse radicales HO•, se generan radicales perhidroxilo 

(HO2
•), los cuales inician una reacción de oxidación en cadena para eliminar la 

materia oxidable. Sin embargo, los radicales HO2
• presentan menor poder de 

oxidación que los HO• [54]. Los principales mecanismos de reacción que se llevan 

a cabo con estos últimos son abstracción de hidrógeno, adición a la estructura del 

contaminante o transferencia de carga (Reacciones I.12, I.13 y I.14, 

respectivamente).  

 

RH + HO• → R• + H2O       (I.12) 

RH + HO• → RHOH•        (I.13)  

RH + HO• → R•+ + OH-       (I.14) 

  

El proceso Fenton presenta muchas ventajas, como son una alta eficiencia, 

reactivos relativamente baratos, ninguna necesidad de energía para activar el H2O2 

y  una operación sencilla y de fácil aplicación. Sin embargo, presenta algunas 

desventajas como son la generación de un residuo secundario (lodos) y un rango 

de pH óptimo muy estrecho (2.5-3.0). El proceso Fenton foto-asistido o foto-

Fenton puede ser más eficiente que el proceso Fenton solo, debido principalmente 

a la más rápida regeneración de los iones Fe2+ [95].  

  

El proceso avanzado de oxidación foto-Fenton se utiliza normalmente 

cuando se requiere una alta reducción de la demanda química de oxígeno. En este 
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proceso la sal de Fe(II) se oxida a Fe(III), descomponiendo el H2O2 en radicales 

hidroxilo (Reacción I.10), y a continuación el empleo de la radiación ultravioleta 

incrementa el poder de oxidación por la foto-reducción del Fe(III) al Fe(II) con la 

consecuente generación de más radicales hidroxilo (Reacción I.15) [83]; de esta 

manera se establece un ciclo en el reactivo Fenton y se producen los radicales 

hidroxilo necesarios para la eliminación/degradación de los compuestos orgánicos 

(Reacción I.16): 

 

Fe3+ + H2O + hν → Fe2+ + H+ + HO•      (I.15) 

RH + HO• → fotoproductos + H2O      (I.16) 

 

El proceso foto-Fenton se usa cada vez con más frecuencia, ya que se trata 

de un proceso muy eficiente debido principalmente a la formación, a pH ácido, de 

complejos acuosos de Fe3+ (Fe(OH)2+), los cuales son capaces de absorber 

radiación UV y visible [96,97], sufriendo fotoreducción y produciendo HO• [93]. 

Una alternativa al uso de radiación UV en este tratamiento (foto-Fenton UV) es 

usar radiación solar (foto-Fenton solar), lo que reduce el coste del proceso [98]. 

 

5.6. FOTOCATÁLISIS HETEROGÉNEA 

 

La fotocatálisis heterogénea es otro proceso fotoquímico que ha sido 

ampliamente investigado para los sistemas de tratamientos de aguas y se trata de 

una de las tecnologías más importantes en el tratamiento de aguas contaminadas 

por compuestos orgánicos que persisten tras la aplicación de los tratamientos 

convencionales. 
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La fotocatálisis se define como la aceleración de una reacción química por 

actuación de un catalizador sólido, activado mediante excitación electrónica al 

incidir sobre él radiación luminosa de un determinado contenido energético [99]. 

Así, en los sistemas de tratamiento basados en la fotocatálisis heterogénea, la 

radiación incidente, que pertenece a la región visible-ultravioleta del espectro 

electromagnético, provoca la activación electrónica del fotocatalizador. El 

material que se utiliza como catalizador es un semiconductor, el cual se 

caracteriza por poseer una estructura electrónica de bandas adecuada que, tras su 

irradiación con luz de una longitud de onda adecuada, generará pares 

electrón/hueco los cuales son los responsables de la formación de especies 

radicalarias altamente reactivas que participarán en la degradación del 

contaminante. Estos radicales (hidroxilo, superóxido,..) procederán tanto de 

reacciones de reducción como de oxidación, en función de que sean promovidas 

por el electrón o por el hueco positivo fotogenerado (Figura I.3) [100]. 
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Figura I.3. Mecanismo propuesto para la actuación de un material fotocatalizador 

en presencia de luz ultravioleta [100]. 

  

Las reacciones químicas que constituyen el proceso se desarrollan en la 

interface fotocatalizador-disolución. El semiconductor se puede excitar por dos 

vías, por absorción directa de los fotones de la fuente luminosa (reacción 

fotocatalizada) o en forma indirecta, a través de un sensibilizador (reacción 

fotosensibilizada). En este segundo caso, la radiación es absorbida por especies 

químicas que se encuentran unidas a la superficie del sólido, generalmente 

colorantes, y que una vez que se han excitado, le transfiere dicho estado al 

catalizador aportándole electrones. La excitación directa es la más estudiada hasta 

la fecha. Cuando sobre un semiconductor se produce la absorción de un fotón de 

energía igual o mayor que la separación energética entre la banda de valencia y la 

de conducción (band-gap, de 1 a 4 eV para semiconductores), un electrón (e-) de 

la banda de valencia es promovido a la banda de conducción, generando una carga 
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formal positiva o hueco (h+) en la banda de valencia [54]. Esta separación de 

cargas induce un potencial redox en el material, ya que los huecos tienen 

capacidad oxidante, mientras que los electrones pueden participar en reacciones 

de reducción (Figura I.3).  

 

De esta manera, al irradiar al fotocatalizador con luz de contenido 

energético apropiado, se crean pares electrón-hueco e-/h+ (Reacción I.17), que 

pueden migrar a la superficie del catalizador, quedando atrapadas en sitios 

superficiales y reaccionar con las especies adsorbidas. 

 

Semiconductor + h → e-
BC + h+

BV      (I.17) 

 

Los huecos fotogenerados en la banda de valencia del sólido, reaccionan 

con especies donantes de electrones, normalmente con moléculas de agua o iones 

hidroxilo presentes en la superficie del catalizador, generando radicales hidroxilo 

(HO•), principales responsables de la degradación de la materia orgánica 

(Reacciones I.18 y I.19): 

  

h+
 BV + H2O → HO• + H+       (I.18) 

h+
BV + OH- → HO•         (I.19) 

  

Por su parte, los electrones en exceso de la banda de conducción pueden 

reaccionar con una especie aceptora, siendo la más habitual el oxígeno molecular, 

dando lugar a radicales superóxido (Reacción I.20): 
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e-
 BC + O2 → O2

•-        (I.20) 

 

Mediante procesos de recombinación química pueden formarse, a su vez, 

especies oxidantes de similar o mayor vida media, como es el caso del radical 

hidroperóxido y del peróxido de hidrógeno (Reacciones I.21-I.23): 

 

O2
•- + H+ → HO2

•            (I.21) 

2HO2
• → O2 + H2O2            (I.22) 

H2O2 + e-
 BC → OH- + HO•       (I.23) 

  

En el caso de los contaminantes de naturaleza orgánica, los radicales 

generados pueden provocar, incluso, su completa mineralización (Reacción 24): 

 

R + HO• → CO2 + H2O       (I.24) 

 

El mecanismo de la reacción suele implicar la intervención de especies 

intermedias procedentes de la transformación del compuesto contaminante, cuya 

complejidad y número depende del tipo de molécula a degradar.  

 

El principio que gobierna la eficiencia final de la degradación fotocatalítica 

es la minimización de la recombinación de los pares e-/h+ y la potenciación de la 

separación de los mismos a través de la interface sólido-líquido, siendo su fuerza 

impulsora la diferencia entre el potencial redox de las especies adsorbidas y el 

correspondiente a los niveles energéticos en los que se sitúan dichos pares 

generados en el semiconductor. 
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Las reacciones de naturaleza fotacatalítica dependen de factores que afectan 

a la actividad del fotocatalizador y a la velocidad del proceso de degradación. En 

general, la actividad del fotocalizador depende fundamentalmente del band-gap de 

material, de la tasa de recombinación de los pares e-/h+ fotogenerados y de la 

naturaleza de las reacciones químicas superficiales que tienen lugar durante la 

iluminación del material 

 

Existen otros parámetros importantes que influyen, tanto cualitativa como 

cuantitativamente, en el proceso de degradación fotocatalítica, y que 

consecuentemente resultan determinantes en la eficiencia global del proceso [101-

103]. A continuación se presentan algunos de los más importantes:  

 

Longitud de onda e intensidad de la luz  

 

Gran cantidad de materiales semiconductores absorben radiación a 

longitudes de onda inferiores a 400 nm, que corresponden al espectro ultravioleta. 

Cualquier radiación de estas características tendrá la capacidad de generar pares 

electrón-hueco en el semiconductor. La distancia de penetración de los fotones 

dentro de la partícula de semiconductor es más corta cuanto menor es la longitud 

de onda, ya que son absorbidos por las moléculas del semiconductor con más 

fuerza. Debido a esto, el empleo de longitudes de onda más corta (UVC) generan 

los pares electrón-hueco más cerca de la superficie, siendo menor el tiempo 

empleado para la migración de estos pares electrón-hueco hasta la superficie de la 

partícula y, por tanto, menores las posibilidades para que ocurra la recombinación 

de los mismos antes de que se produzcan, en la superficie de la partícula, las 
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reacciones con las especies químicas presentes en el agua. En conclusión, el 

aprovechamiento de la energía absorbida es mayor cuanto menor es la longitud de 

onda empleada [104-105]. Además, y teniendo en cuenta que la recombinación e-

/h+ es un proceso exotérmico, flujos radiantes excesivamente intensos pueden dar 

lugar a un aumento de la temperatura del fotocatalizador. Por ello, es importante 

evitar el uso de lámparas demasiado energéticas, sobre todo cuando se trabaja con 

fotoreactores pequeños [102]. 

 

Catalizador 

 

Las características intrínsecas del catalizador desempeñan un papel 

importante sobre la eficiencia del proceso fotocatalítico. Así, un área superficial 

elevada, una distribución de tamaño de partícula uniforme y forma esférica son, 

generalmente, características ventajosas para un catalizador. Las propiedades 

cristalinas del catalizador (grado de cristalinidad, tamaño de los cristales,…) 

también influyen, principalmente, sobre la generación de los pares  e-/h+ y su 

disponibilidad para las reacciones redox superficiales.  

 

Generalmente, cuanto mayor sea la concentración del catalizador mayor 

será la degradación fotocatalítica obtenida. Sin embargo, a partir de cierta 

concentración esta dependencia es cada vez menos acusada, ya que el exceso de 

catalizador provoca la dispersión y apantallamiento de la radiación, debido a las 

partículas en suspensión (turbidez), que dificultan la completa iluminación del 

sólido. De hecho, las concentraciones elevadas de catalizador pueden dar lugar a 
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una disminución de la velocidad de reacción, e incluso pueden favorecerse ciertas 

reacciones de desactivación [106]. 

 

Temperatura y pH 

 

La temperatura es un parámetro que no afecta significativamente a la 

velocidad de las reacciones fotocatalíticas, debido a que la activación del 

fotocatalizador tiene lugar por absorción de energía radiante. Por el contrario, el 

pH es un parámetro que influye de manera significativa tanto en la forma química 

del compuesto a degradar como en las propiedades superficiales del catalizador. 

Así, dependiendo del pH del medio de reacción, el catalizador presentará un 

determinado estado superficial (pHPCC) que condicionará el contacto con las 

especies presentes en la reacción. Asimismo, los contaminantes a degradar pueden 

presentarse en distintas formas químicas dependiendo del pH de la disolución 

[107-110] 

 

Concentración inicial del contaminante 

 

Las cinéticas de degradación fotocatalítica siguen, generalmente, el 

mecanismo de Langmuir-Hinshenlwod (Ecuación I.2), donde la velocidad de 

reacción varía proporcionalmente a la fracción de superficie cubierta por el 

sustrato [111]. 

 

r ൌ െ ୢେ

ୢ୲
ൌ 	െkθ ൌ െ ୩୏େ

ଵା୏େ
	       (I.2) 
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donde (dC/dt) es la velocidad de mineralización, k es la constante cinética, K la 

constante de adsorción y C la concentración de contaminante. Esta ecuación 

describe un mecanismo de reacción en el que participan un pre-equilibrio de 

adsorción y una reacción superficial lenta.  

 

Diseño del reactor 

 

En el rendimiento final del proceso fotocatalítico van a influir factores 

relacionados con el diseño y tipo de reactor, tales como geometría, la óptica, la 

distribución de la luz y el tipo de flujo [110]. Los dos principales factores que se 

deben optimizar en estos reactores fotocatalíticos son el aprovechamiento 

energético y la disposición del catalizador. En cuanto al rendimiento energético, 

los diseños con los que se obtienen mejores resultados son aquellos que sitúan la 

fuente de energía en el centro de un reactor anular. En lo que se refiere a la 

disposición del fotocatalizador en el reactor, este puede encontrarse en suspensión 

o inmovilizado sobre un soporte inerte [112]. 

 

5.6.1. EL TiO2 COMO FOTOCATALIZADOR 

 

Existen una gran cantidad de materiales que pueden actuar como 

fotocatalizadores, y entre ellos caben destacar: ZnO, Fe2O3, TiO2, CdO, GaAs, 

SnO2, ZnS, CdS, WO3, etc. [113-115]. Sin embargo, de todos ellos, el más 

ampliamente usado como fotocatalizador, en aplicaciones medioambientales, ha 

sido el TiO2, tanto por sí solo como en combinación con otros materiales que 

actúan como agentes dopantes y/o soportes [111, 116-117]. Las ventajas del uso 
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del TiO2 como catalizador, se basa en que cumple requisitos tan importantes como 

que presenta un coste bajo/moderado, una actividad catalítica relativamente alta, 

estabilidad frente a la foto-corrosión (fotoestable), es inerte químicamente y su 

toxicidad es baja.  

 

En 1972, Honda y Fujishima descubrieron que el dióxido de titanio 

expuesto al sol podía producir la disociación fotocatalítica del agua [117]. La 

banda de energía prohibida de este material es de 3.2 eV, que se corresponde con 

radiación de longitud de onda inferior a 387 nm, por lo que la energía a la que dan 

lugar los fotones UV es suficiente para generar el par e-/h+ y desencadenar la 

reacción redox [110]. 

 

De las tres fases cristalinas que existen en la naturaleza del TiO2: anatasa, 

rutilo y brookita, sólo las dos primeras presentan actividad fotocatalítica, aunque 

con la anatasa se suelen obtener mayores rendimientos. Las diferencias en su red 

cristalina hacen que presenten distintas densidades y estructuras de las bandas 

electrónicas, por ello los band-gap de ambos polimorfos son distintos, 3.2 eV para 

la anatasa y 3.0 eV para el rutilo [118].   

 

Sin embargo, el uso del TiO2 como fotocatalizador para la eliminación de 

los contaminantes presentes en el agua también presenta una serie de desventajas, 

como son: su escasa fotoactividad bajo radiación solar, una elevada tasa de 

recombinación de los pares e-/h+, su complicada retirada del medio de reacción 

debido a su pequeño tamaño de partícula y la imposibilidad de su reutilización.  
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Con objeto de aumentar la eficiencia de estos materiales como 

fotocatalizadores es fundamental reducir la velocidad de recombinación de los 

pares e-/h+. A este respecto, en los últimos años se están llevando a cabo 

numerosas investigaciones que emplean diferentes técnicas, entre las que cabe 

destacar el dopaje del material con sólidos metálicos sobre la superficie del 

semiconductor, de manera que se creen nuevas interfaces del tipo metal-

semiconductor que altera sus propiedades eléctricas y disminuye/dificulta el 

efecto de recombinación. Además, y teniendo en cuenta que la velocidad de 

degradación del contaminante está directamente relacionada con el contacto 

superficial entre el contaminante y los centros activos del fotocatalizador, la 

investigación en este campo también se ha centrado en: i) la obtención de 

semiconductores con elevada área superficial específica, y ii) en la inmovilización 

del fotocatalizador sobre materiales porosos, tales como materiales carbonosos, 

obteniéndose en ambos casos mejores resultados, ya que se además de mejorar el 

contacto fotocatalizador/contaminante también se consigue incrementar la 

superficie irradiada [116, 120-128]. 

 

La gran variedad de propiedades físico-químicas, texturales y estructurales 

que presentan los materiales de carbón, ha hecho que muchos de ellos (carbones 

activados, nanotubos, nanofibras de carbono, espumas de carbono, etc..) hayan 

sido utilizados en la síntesis de fotocatalizadores híbridos semiconductor-carbono 

[120] Así, el carbón activado ha sido el más utilizado, por su elevada área 

superficial, para incrementar la actividad fotocatalítica del TiO2, incremento que 

ha sido atribuido a un efecto sinérgico entre la interface de las partículas del TiO2 

y carbón activado [129]. 
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5.6.2. GELES ORGÁNICOS 

  

Un gel es un material sólido gelatinoso cuyas propiedades pueden variar 

desde un aspecto suave y blando hasta un aspecto duro y rígido. También se 

define como un sistema coloidal que no presenta fluidez en estado estacionario. 

Se comporta como un sólido debido a su red tridimensional, que contiene el 

líquido en su interior y es lo que determina la estructura del gel. Dicho de otra 

forma, un gel es una dispersión de moléculas de un líquido dentro de un sólido, en 

la que el sólido es la fase continua y el líquido la fase dispersa. 

 

Los aerogeles y xerogeles de carbón son materiales carbonosos sintéticos y 

constituyen un grupo de gran importancia dentro de los materiales avanzados de 

carbón. Estos geles de carbono poseen una serie de propiedades especiales que les 

hacen ser materiales de gran potencial y versatilidad, y, por tanto, con un elevado 

número de aplicaciones. Entre sus propiedades destacan que son materiales de 

elevada pureza con una estructura nanoporosa, cuyas propiedades texturales y 

químicas se pueden diseñar a medida de cada aplicación, mediante el control de 

las distintas condiciones de síntesis, y se pueden obtener con diferentes formas, lo 

que facilita su aplicabilidad (monolitos, esferas, polvo, etc.) [130-131]. Además, 

presentan una alta porosidad, superficie específica y volumen de poros, buenas 

propiedades térmicas y mecánicas. Estas propiedades hacen que estos materiales 

se puedan emplear como adsorbentes [132-133], catalizadores y soportes de 

catalizadores [134-136], como material de electrodo para condensadores de doble 

capa o supercondensadores [137-141] y para el almacenamiento de hidrógeno 

[142]. 
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Un  área de investigación con gran interés, a la hora de usar estos materiales 

como catalizadores, es la incorporación de especies metálicas dentro de la 

estructura del gel y así conseguir un material catalítico con un elevado número de 

centros activos por gramo de material [143,144]. 

 

 

Figura I.4. Esquema de las etapas de síntesis de los geles de carbón 

  

Los geles de carbón son materiales producidos por la reacción de 

policondensación entre un benceno hidroxilado (resorcinol, fenol...) y un aldehído 

(formaldehido, furfural...) en un disolvente (agua, metanol, acetona, etanol...). 

Entre los diferentes precursores y métodos desarrollados, durante los últimos 

años, para la síntesis de estos materiales, la polimerización de resorcinol (R) y 

formaldehido (F) es la más utilizada [145]. Este proceso (Figura I.4) se efectúa en 



Capítulo I 

60 
   

tres etapas fundamentales que son: (i) la reacción sol-gel, donde el polímero se 

entrecruza y se forma el gel y tienen lugar los procesos de gelación y curado, (ii) 

el secado del gel saturado de disolvente y, finalmente, (iii) la carbonización del 

gel orgánico seco para formar el gel de carbono.  

 

La textura porosa, propiedades de estos materiales y, consecuentemente, sus 

aplicaciones van a depender de las condiciones experimentales de cada una de las 

etapas del proceso de síntesis: el tipo de precursor y de disolvente utilizado, el pH 

de la disolución, el tiempo y la temperatura de la gelación y curado, el tipo de 

secado utilizado (supercrítico, criogénico y subcrítico) y la temperatura de 

carbonización (Figura I.4). Los geles de carbono también pueden ser sometidos a 

un proceso de activación después de la carbonización, con objeto de aumentar el 

área superficial obtenida durante la síntesis y abrir la porosidad que se ha podido 

cerrar durante los procesos de secado y carbonización.  

 

El procedimiento habitual para sintetizar los geles de carbono consiste en 

mezclar resorcinol y formaldehido con una relación molar adecuada en presencia 

de un catalizador (C), se suelen usar carbonatos, y en medio normalmente acuoso 

(W).  Los principales parámetros que afectan a la polimerización de R-F son las 

relaciones molares R/F, R/W, R/C, el pH y la temperatura [146-147]. Una vez 

mezclados los reactivos, se introducen en un recipiente sellado y se someten a 

calentamiento hasta obtener un gel totalmente entrecruzado y estable. En esta 

etapa tienen lugar los procesos denominados de gelación y curación. Cuando el 

gel se forma, la disolución pierde fluidez y el tiempo transcurrido se denomina 

tiempo de gelación. El curado del gel es el proceso en el cual se favorecen los 



Introducción 

61 
 

entrecruzamientos en la estructura del gel orgánico y el polímero formado se 

estabiliza.  

 

Una vez que se ha completado la etapa de gelación y curado (Figura I.4), es 

necesario eliminar el disolvente utilizado como medio de reacción y dejar vacíos 

los espacios inter e intraparticulares que darán lugar a la micro, meso y 

macroporosidad. Por tanto, el secado del gel es una etapa muy importante en el 

proceso de producción de los geles de carbono debido a que las condiciones de 

secado permiten obtener geles con diferentes propiedades texturales [131]. Los 

métodos de secado que actualmente se utilizan son el secado en condiciones 

subcríticas, el secado en condiciones supercríticas y el secado criogénico.  

 

Cuando el secado se realiza en condiciones subcríticas, es decir, por simple 

evaporación del disolvente a presión por debajo de la crítica, al gel orgánico 

obtenido se le llama xerogel. Este secado se debe realizar cuando el material tiene 

una resistencia mecánica suficiente para soportar las tensiones que se van a 

generar en el interior de los poros por el menisco formado en la interface líquido-

vapor. En caso contrario, las tensiones pueden provocar un colapso de la 

estructura porosa del xerogel, colapso que afecta principalmente a la porosidad 

más estrecha [146]. 

 

Cuando la eliminación del disolvente se realiza a una alta temperatura y 

presión, es decir, en condiciones supercríticas, al gel de carbono producido se le 

denomina aerogel, de modo que desaparece el menisco del disolvente en el 

interior de los poros, minimizando las tensiones y manteniendo intacta la 
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estructura porosa del gel. El método más usado es el secado con CO2 supercrítico 

[148]. Cuando el secado del gel obtenido se realiza en condiciones criogénicas, es 

decir, cuando el disolvente se congela y se elimina por sublimación, evitando la 

aparición de la interface vapor-líquido, el material obtenido se conoce como 

criogel.  

 

El secado en condiciones subcríticas, es una tecnología sencilla, rápida y 

económica. A pesar de sus ventajas, esta tecnología es la menos utilizada debido 

al ya mencionado problema de posibilidad de colapso en la estructura del xerogel. 

Por otra parte, los métodos de secado supercrítico y criogénico permiten obtener 

geles con una alta porosidad; sin embargo, su aplicación a escala industrial es 

difícil debido a que se utilizan equipos sofisticados y caros, son laboriosos y se 

requiere de varios días para el secado del gel orgánico.  

 

Una vez eliminado el disolvente, el gel orgánico (xerogel, aerogel o criogel) 

se somete a un proceso de carbonización en atmósfera inerte y a una temperatura 

determinada. La carbonización del gel orgánico seco constituye otra etapa muy 

importante del proceso de obtención de geles de carbono debido a que durante 

dicho proceso se modifica la textura porosa del gel orgánico, al desprenderse su 

materia volátil, y el gel de carbono desarrolla, fundamentalmente, su 

microporosidad [131,146,149,150].  

 

En la etapa de carbonización o pirólisis, las partículas de gel orgánico se 

calientan, a una velocidad determinada, desde temperatura ambiente hasta una 

temperatura de 600-1050ºC, aunque también se han utilizado temperaturas más 
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altas, en presencia de un flujo de gas inerte (N2, Ar, He). Las partículas de gel se 

mantienen a la temperatura de carbonización durante un tiempo determinado, 

hasta que se completa el proceso y se obtiene el gel de carbono. La temperatura de 

carbonización ejerce una influencia significativa sobre las propiedades químicas y 

texturales del gel de carbono obtenido así como sobre su rendimiento [131, 

149-152].  

 

Una vez carbonizado, como cualquier otro material de carbón, el gel puede 

ser activado con diferentes oxidantes y a distintos grados de activación. El tipo de 

porosidad desarrollado y el grado de activación dependerán tanto de las 

condiciones experimentales, temperatura y agente activante (CO2 o vapor de 

agua), como de las características de los geles de carbón de partida, presencia de 

metales activos en la gasificación, etc. [153,154]. 

 

5.6.3 FOTOCATÁLISIS SOLAR 

 

Como ya se ha comentado, el proceso heterogéneo de oxidación 

fotocatalítica, que emplea un catalizador y luz UV, se basa principalmente en la 

generación in situ de radicales hidroxilo en condiciones ambientales que son 

capaces de convertir un amplio espectro de compuestos orgánicos tóxicos, 

incluyendo los no biodegradables, en productos finales relativamente inocuos 

tales como CO2 y H2O.  

 

Una de las principales ventajas de la fotocatálisis heterogénea y de la 

fotólisis directa es la posibilidad que estos procesos puedan ser impulsados por luz 
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solar UV y visible. Esto sugiere el uso de la luz solar como una fuente de luz 

económica y ecológicamente sensible. Sin embargo, a diferencia de la luz 

artificial, la intensidad de la radiación solar no es constante pues está directamente 

afectada por factores atmosféricos, varía diaria y estacionalmente y depende de la 

localización geográfica. 

 

La radiación solar total que llega a la superficie terrestre modifica su 

naturaleza y componente direccional como consecuencia de la posición del Sol y 

de las interacciones que sufre esta radiación con las partículas y componentes 

atmosféricos. De este modo, se pueden distinguir tres componentes: radiación 

directa, difusa y reflejada. La radiación solar directa es la que no sufre 

interacciones al atravesar la masa atmosférica, la radiación difusa es la que llega 

al nivel del suelo con una dirección distinta a la de la directa, debido a los 

procesos de absorción y dispersión que sufre a su paso por la atmósfera, y la 

radiación reflejada es la que llega a una determinada superficie tras su reflexión 

solar previa en el suelo. Los dos componentes direccionales de la radiación solar 

que tienen mayor importancia para su uso en fotolisis o fotocatálisis son la 

radiación directa y difusa [96].    

 

 De toda la radiación solar incidente, energía radiante que proviene del Sol, 

la densidad superficial de energía se distribuye en un 7.8 % de ultravioleta, un 

47.3 % de visible y un 44.9 % de infrarrojo cercano [155]. El máximo de 

intensidad del espectro solar cae en el centro del espectro visible (Figura I.2) que 

se extiende aproximadamente de 390 a 740 nm. En este sentido, hay que tener en 

cuenta que la energía solar aprovechable (región UV) en fotocatálisis heterogénea 



Introducción 

65 
 

es pequeña, de aproximadamente un 5 %, lo cual limita la aplicación de muchos 

fotocatalizadores en el tratamiento de aguas mediante energía solar. Así por 

ejemplo, cuando se utiliza el TiO2, en forma de anatasa, como semiconductor con 

un band-gap de 3.2 eV, la absorción se produce a longitudes de onda  387 nm, de 

manera el TiO2 sólo puede excitarse con luz UV y, por tanto, al emplear 

semiconductores con un band-gap de este tipo en el tratamiento de aguas con 

radiación solar, la eficiencia solar global es del orden del 0.05 %. Los esfuerzos 

actuales de investigación en este campo se centran en el desarrollo de materiales 

fotocatalíticos activos de luz visible estable, que pueden utilizar el espectro solar 

de manera más eficaz [156]. 

 

Además, la intensidad de la radiación UV está sometida a variaciones por 

las condiciones climáticas cambiantes, sobre todo por la presencia de nubes, vapor 

de agua y partículas en suspensión que dispersan los fotones UV, haciendo que la 

irradiación UV presente una elevada proporción de componente difusa si se 

compara con la visible [157]. Todo ello implica que cuando se trabaja con 

radiación solar, el flujo de dicha radiación deba ser continuamente 

medido/controlado a la hora de presentar los resultados de la actividad 

fotocatalítica. Para ello, durante el tiempo que dura el experimento, se registran 

los datos espectrales de la radiación recibida empleando un radiómetro UV y 

obteniendo así la acumulación de energía UV incidente en la superficie del 

sistema. 

 

El empleo de reactores solares se hace necesario para trabajar en 

fotocatálisis solar. En general, los reactores a pequeña escala (simuladores 
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solares) son empleados en estudios de carácter fundamental (estudios 

comparativos de degradación de contaminantes, de empleo de distintos tipos de 

catalizadores, mecanismos de reacción, etc.). Existen bastantes estudios en los que 

se emplea la radiación solar indirecta para degradar contaminantes, como por 

ejemplo herbicidas [158-165]; sin embargo, los estudios en los que se emplea 

radiación solar directa son muy escasos [166, 167]. 

 

Existe una amplia bibliografía sobre los procesos avanzados de oxidación 

empleados para degradar/eliminar herbicidas de aguas contaminadas. La Tabla I.3 

recoge las publicaciones más relevantes sobre el empleo de diferentes procesos 

avanzados de oxidación para la eliminación de herbicidas de disoluciones 

acuosas. 

 

 

 



 

 

 

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Bentazona UV/TiO2 
Intensidad de la luz= 17.5 W/m2. 

[Bentazona]=15 mg/L 
[TiO2]=200 mg/L, t=90 min 

Creación de un nuevo método de síntesis de 
polvo de TiO2. Análisis de parámetros 
operacionales. % Degradación = 99 %. 

[168] 

Quinclorac UV/TiO2 
Intensidad de la luz=700 W/m2. 

t=130 min 
[TiO2]=200 mg/L 

Análisis del proceso de fotocatálisis en 
presencia de UV y TiO2. Determinación de 

los subproductos de degradación.  
%Degradación = 98 %. Los pasos clave del 

mecanismo de degradación fueron la 
hidroxilación del anillo de piridina en el C-9 

y la decloración oxidativa. 

[169] 

Sulfonilureas 
(clorsulfurón, 
flazasulfurón, 
nicosulfurón, 
sulfosulfurón, 
y triasulfurón 

Luz natural solar 
en presencia de 

ZnO, WO3, SnO2 

t = 120 min 
Catalizador más eficiente: ZnO 

[ZnO] = 200 mg/L 

Análisis del proceso de fotocatálisis en 
presencia de cinco catalizadores diferentes y 

radiación solar. Después de 120 min de 
tratamiento todos los herbicidas fueron 

totalmente mineralizados a excepción del 
clorsulfuron, quedando una concentración 

final de 0.2 μg/L. 

[165] 

Mesotriona y 
sulcotriona 

Ozonización, 
barrido con 

descarga 
dieléctrica, 

fotocatálisis con 
TiO2 y Fenton 

[Herbicida]=200 mg/L 
[Fe2+]=1.5 mM 
[H2O2]=30 mM 

O3=1g/h 
TiO2=1000 mg/L 

Estudio de la degradación de herbicidas 
triketonas usando procesos avanzados de 
oxidación. 27 % de degradación con el 

proceso fotocatalítico, 15 % en presencia de 
ozono y 25 % con descarga dieléctrica 

[170] 

 



 

 
   

 

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Alaclor, 
atrazina y 
diurón 

Fenton, oxidación 
biológica 

40-60 % de la cantidad 
estequiométrica de H2O2 

Estudio de la eliminación de herbicidas 
nitroclorinados mediante acoplamiento de 

oxidación biológica y proceso Fenton. 
Trabajando al 60 % de la dosis 

estequiométrica de H2O2 se consiguieron 
efluentes altamente biodegradables para el 
caso del alaclor  y la atrazina. Esta dosis se 
redujo al 40 % para el caso del diurón. La 
introducción del tratamiento biológico por 

etapas mineralizó un 80% la mezcla de 
herbicidas. 

[171] 

Diurón 
Oxidación 

electroquímica 
[Diurón] = 0.185 mM, pH=3, 

t=360 min 
Análisis de la degradación electroquímica del 

diurón. %COT=93 % 
[172] 

Clorotolurón 
Diurón 
Fluometurón 
Isoproturón 
Linurón 

Fotocatálisis en 
presencia de 

radiación solar y 
diferentes 

catalizadores 
(ZnO, TiO2, WO3, 

SnO2, ZnS) 

[Catalizador]=200 mg/L 
Eficiencia: 

ZnO>TiO2>SnO2=WO3>ZnS 
t=120 min 

Comparación de la eficiencia de diferentes 
fotocatalizadores en la eliminación de 5 

herbicidas en presencia de radiación solar. 
%Degradación = 100 % en todos los casos 

[158] 

Isoproturón 
Fotocatálisis en 

presencia de TiO2 

Esferas de cemento recubiertas 
por TiO2. Intensidad de la 

radiación=25 W/m2, t = 180 min 
Tª de calcinación= 400 ºC 

Síntesis de esferas de cemento recubiertas 
por TiO2. Evaluación de diferentes 

parámetros operacionales. %COT = 90% 
[173] 



 

 

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Clopiralida 
Fotocatálisis 

TiO2/UV 

[Clopiralida]=0.10 mol/m3

[TiO2]  = 2 mg/cm3 
t=250 min 

Estudio del proceso de fotodegradación de la 
clopiralida en presencia de radiación UV y 

TiO2. %Degradación = 90 % 
[174] 

2,4-D 
Atrazina 

Foto-Fenton solar 

[Atrazina]=90 mg/L 
[2,4-D]=50 mg/L 
[Fe2+]=10 mg/L 
[H2O2] = 15 mM 

Estudio del proceso de foto-Fenton solar para 
la eliminación de una mezcla de dos 

herbicidas. Para las condiciones 
experimentales indicadas,  la degradación de 

la atrazina fue del 100 % a los 30-45 min, 
mientras que el 2,4-D fue totalmente 

degradado en torno a los 6-8 min. 

[175] 

Amitrol 
Fenton 

heterogéneo y 
homogéneo 

Proceso más efectivo: Fenton 
homogéneo usando FeSO4 en 
presencia de tela de carbón. 

[Tela]=0.5 g/L, [AMT]=1.07 
mM, Fe/H2O2 = 0.04, pH = 3. 

Comparación de los procesos de Fenton 
heterogéneo y homogéneo. Se utilizó tela de 
carbón activado como soporte para sintetizar 
catalizadores a partir de diferentes sales de 

hierro. %AMT = 90 %, %COT = 60 % 

[176] 

Mecoprop 

Foto-
electroFenton con 

UV y radiación 
solar 

[Mecoprop]=0.64 g/L, 0.5 mM 
Fe2+, pH = 3, 0.05 M Na2SO4 

 

Estudio de la mineralización del herbicida 
mecoprop por el proceso foto-electroFenton 

en presencia de radiación UV y solar. 
Proceso más efectivo: Foto-

electroFenton/UV 
%COT = 96 % a las 9 h de tratamiento. 

[177] 

Diurón 
Linurón 

Foto-Fenton solar 
acoplado con 
tratamiento 
biológico 

[Diurón]=42 mg/L, 
[Linuron]=75 mg/L 

[Fe2+]=5 mg/L, [H2O2]=20 mg/L 
[Reactor biológico]=0.2 g/L 

 

Acoplamiento del proceso foto-Fenton y el 
tratamiento biológico para eliminar diurón y 

linurón en una planta piloto utilizando 
radiación solar. %COT=87 % 

[59] 



 

 
   

 

 

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Fluroxipir 

Fotocatálisis TiO2 
Degussa P-25 en 

presencia de 
radiación UV 

[Fluroxipir]=40 ppm, Lámpara 
media presión 125 W, 50 mg de 

TiO2 en 200 mL 

Estudio del proceso de fotocatálisis del 
fluroxipir en presencia de TiO2. Tras 90 min 

de tratamiento se consiguió un 98 % de 
degradación. El proceso de degradación 
implica la hidroxilación no selectiva del 

anillo aromático (siendo los átomos de Cl y F 
sustituidos por OH) y mineralización de parte 

de la cadena. 

[178] 

Clopiralida 

Fotocatálisis 
heterogénea en 

presencia de TiO2 
y radiación UV. 

UV/H2O2 
O3 

[CLP]=0.078 mM 
Potencia = 160 W 

pH = 5 
[TiO2] = 2 g/L 

En este trabajo se comparan diferentes PAOs 
(fotocatálisis heterogénea en presencia de 

TiO2, sistema UV/H2O2 y O3) en el proceso 
de degradación de CLP. Proceso más 
efectivo UV/TiO2, a los 90  min de 

tratamiento la degradación fue del 100 %. 

[31] 

Atrazina, 
isoproturón, 
diurón 

Fotólisis UV 
TiO2/UV 
H2O2/UV 

Lámpara: 1500 mJ/cm2 
[Herbicida] = 1 mg/L 

[H2O2] = 40 mg/L 
TiO2 = 2.5 mg/L 

 

Eliminación de herbicidas de las aguas 
mediante diferentes PAOs. %Atrazina = 98 

%, %DRN = 99 %, Isoproturón = 70 %, 
método más efectivo TiO2/UV. 

[80] 

 

 



 

 

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Amitrol 
Foto-excitación 

de acuocomplejos 
de Fe(III) 

[Fe(III)]= 0.0005 M 
[AMT]=0.0001 M 

pH=3.5 
=350 nm 

Bajo las condiciones del estudio se obtuvo la 
degradación total del AMT tras 10 h de 
irradiación. La mineralización total se 

alcanzó a las 160 h 

[179] 

Mecoprop 
MCPA 
Clopiralida 

UV/TiO2 dopado 
con N 

 superior a 350 nm 
Potencia = 50 W 

[Catalizador]=2000 mg/L 
t=20 h 

 

Degradación fotocatalítica de herbicidas en 
presencia de titanio dopado y radiación UV. 

%MCP = 60 %, %MCPA = 30 %, %CLP 
=30 % 

[180] 

Diurón 
Foto-Fenton 

Electro-Fenton 

[DRN]=0.17 mM 
[Fe(III)]=1 mM 

[H2O2)]=10 mM 
Lámpara de baja presión: 40 W 

Estudio del proceso de foto-Fenton y electro-
Fenton en la degradación del DRN. Los 
resultados revelaron que el proceso más 

eficiente es el foto-Fenton, obteniendo una 
mineralización del 97.8 % a las 3 h. 

[181] 

Atrazina Fotólisis UV 

Lámpara de baja presión: 8 W 
=254 nm 

[ATR] = 10 mg/L 
pH=5.8 

Estudio de la fotólisis directa de la atrazina 
en presencia de radiación UV. 

%ATR = 100 % a los 90 min. El estudio del 
mecanismo de reacción demostró que la 

apertura del anillo se produce por el enlace 
C-Cl y por el grupo alquilamino. 

[182] 

Linurón 
Clorotolurón 
Diurón 
Isoproturón 

Fotólisis UV 
Lámpara de baja presión: 15 W 

=254 nm 
[Herbicida] = 25 ppm 

Degradación de 4 fenil-ureas en presencia de 
radiación UV. Se determina el efecto del pH 
y de la temperatura en el proceso. El mayor 
porcentaje degradado se observa a 40 ºC y a 

pH 2, siendo el linurón el de  mayor 
porcentaje %LNR=100% a los 20 min. 

[183] 



 

 
   

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Diurón 
Fotocatálisis TiO2 
dopado con Pt y 

radiación UV 

Lámpara de Xe (990 W) 
320-410 nm 

[DRN]=10 mg/L 
dosis TiO2 = 25 mg 
Pt = 0.2 % en peso 

Estudio del proceso de fotocatálisis del 
diurón en presencia de TiO2 dopado con Pt. 

Bajo las condiciones experimentales 
propuestas, se obtuvo la degradación 
completa del DRN a los 20 min de 

tratamiento, tras 8 h de irradiación UV se 
alcanza un porcentaje de mineralización del 

97 %. 

[184] 

Diurón 

Fe(III)/UV 
Ferrioxalato/UV 
Fe(III)/H2O2/UV 

Ferrioxalato/H2O2/UV 
Fe(III)/H2O2 

pH=2.3 
Lámpara de baja presión 

de Hg (253.7 nm) 
[H2O2]=10-3 M 

[DRN]=510-5 M 
[Fe(III)]=10-3 M 

Comparación del proceso de degradación del 
DRN en presencia de radiación UV directa y 
PAOs basados en el uso de Fe(III). Proceso 

más efectivo: Fe(III)/H2O2/UV 
%DRN = 100 % a los 10 min 

[78] 

Diurón 
Atrazina 
Isoproturón 
Alaclor 

TiO2/UV + 
Nanofiltración 

[TiO2]=50 mg/L 
[DRN]=12.5 μg/L 

[ATR]=5 μg/L 
[ISO]=20 μg/L 
[ALA]=50 μg/L 

Lámpara de baja presión 
de Hg: 254 nm 

Evaluación de la degradación del DRN 
mediante un proceso acoplado de 

fotocatálisis y nanofiltración. Transcurridas 6 
h, los porcentajes de eliminación fueron los 
siguientes: ATR (100 %), ISO (95 %), DRN 

(97.4 %), ALA (100 %). 

[185] 

Amitrol 
Oxidación anódica y 

electroFenton 

[AMT]=350 mg/L 
100 mA 

Q=6 Ahl-1 
[H2O2]=106 mmol/L 
[Fe(II)]=1 mmol/L 

Estudio del proceso de oxidación anódica y 
electro-Fenton para la eliminación de AMT. 

Bajo estas condiciones, se consiguió una 
reducción del COT del 80 % en 6 h. 

[186] 



 

 

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

Amitrol 
Fotocatálisis NF-

TiO2/radiación solar y 
uso de oxidantes 

Lámpara de Xe – 47.1 
mW/cm2 

[AMT]= 8 mg/L 
[Oxidante]= 10 mM 

Película de TiO2 

Ni el ozono ni el peroxodisulfato producen 
degradación del AMT bajo luz solar 

simulada, así mismo no se produce ningún 
incremento en la degradación del AMT frente 

a la atrazina (ATR) cuando se utiliza en 
combinación con NF-Titanio. Los autores 

concluyen que el tratamiento con este radical 
SO4

•- puede ser inefectivo para eliminar el 
AMT de las aguas. Utilizando 7 láminas de 

NF-TiO2 se consigue la degradación del 95 % 
en 5 h. 

[187] 

Amitrol 
Diurón 

Oxidación 
electrocatalítica con 

dendrimeros formados 
por nanotubos de 
carbono dopados 

Voltametría cíclica 100 
mV/s durante 30 ciclos. 

pH=4 
0.1 mM de AMT 
0.1 M de DRN 

Eliminación mediante oxidación 
electrocatalítica de DRN y AMT utilizando 
un electrodo  formado por dendrimeros de 

nanotubos de carbono dopados. Las 
constantes de velocidad obtenidas fueron 

4.55103 M-1 s-1 y 1.79104 M-1 s-1 para el 
AMT y el DRN respectivamente. 

[188] 

Amitrol UV/TiO2/H2O2 

[AMT]=0.10 mM 
[DRN]=0.10 mM 

Lámpara de Hg 75 W, 2 
mW/cm2 

[TiO2]=2 g/L 

Estudio de la degradación del AMT y del 
DRN en presencia de radiación UV, TiO2 y 
H2O2. Tras 24 h de irradiación, se produjo 

una reducción del COT de 70 %. 

[189] 

 

 



 

 
   

Tabla I.3. Publicaciones más relevantes sobre la degradación de herbicidas mediante PAOs (continuación) 

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia 

 
Diurón 
 

Oxidación de diurón en 
presencia de persulfato 

activado por calor 

[DRN]=0.0125 mM 
[Na2S2O8]=0.125 mM 

Lámpara Hg 12 W 

Eliminación del DRN en presencia de 
persulfato sódico y radiación UV. En las 

condiciones experimentales descritas, a los 
180 min se degradó un 80% del herbicida. 

[190] 

 
Diurón 
 

UV/Na2S2O8 

[DRN]=20 mg/L 
[Na2S2O8]=500-735 mg/L 

Cantidad de Fe2+=5-86 
mg 

Degradación del DRN en presencia de 
persulfato sódico y radiación UV. Se evalúa 

el efecto de Fe(II). Usando la cantidad 
estequiométrica de persulfato y de Fe2+ para 
que se produzca la reacción, se produce la 

degradación total del DRN y la 
mineralización de los subproductos en un 

64%. 

[191] 
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1. PLANTEAMIENTO 

 

Las razones por las cuales se ha considerado pertinente plantear esta 

investigación han sido las siguientes: 

 

- Los sistemas convencionales de tratamiento de efluentes urbanos y de los 

residuos derivados de la actividad agrícola no son muy efectivos en la 

eliminación de los contaminantes y no consiguen la degradación completa 

de éstos. Por tanto, es necesario buscar alternativas, tecnológicamente 

viables y económicamente factibles, que permitan tratar los efluentes antes 

de ser descargados a las aguas superficiales, de modo que se reduzcan, de 

forma satisfactoria, sus efectos nocivos. 

 

- El uso abusivo e indiscriminado de herbicidas en agricultura acaba 

contaminando pozos, aguas subterráneas y embalses, lo cual conlleva  un 

gran incremento de riesgos para la salud humana y el medio ambiente. 

Muchos de los herbicidas usados no son biodegradables, lo que supone que 

posean una alta tendencia a incorporarse a las cadenas alimentarias del 

hombre y de los animales. 

 

- En la presente Tesis Doctoral se propone abordar el uso de procesos 

avanzados de oxidación para la eliminación de herbicidas de diferentes tipos 

de agua. La presencia de materiales semiconductores en estos procesos 

incrementa la eficacia depurativa, potenciando la generación de radicales 



Capítulo II 

104 
 

altamente reactivos en el medio y favoreciendo una alta mineralización de 

los contaminantes seleccionados.  

 

- Se hará uso de una fuente renovable de energía, como es la radiación solar, 

para la fotodegradación de los herbicidas, disminuyendo significativamente 

de esta forma los costes energéticos del procedimiento depurativo. 

 

2. OBJETIVOS 

 

El objetivo general de la presente Tesis Doctoral es estudiar la eliminación 

de herbicidas del agua mediante procesos avanzados de oxidación (PAOs) 

basados en la utilización de radiación UV y radiación solar simulada, así como  

procesos fotocatalíticos heterogéneos. Asimismo, se pretenden establecer 

estrategias de tratamiento óptimas en cuanto a eficacia/coste y poder plantear 

posibles vías de reutilización de las aguas. Esto daría lugar a un importante ahorro 

en el consumo de agua que, junto con la eliminación de los contaminantes, sería 

muy beneficioso desde el punto de vista de la protección del medioambiente y de 

la calidad de las aguas. Para conseguir este objetivo final, los objetivos específicos 

que se pretenden alcanzar son los siguientes: 

 

1) Selección de herbicidas de diferente naturaleza química, teniendo en 

cuenta su utilización y dificultad de eliminación de las aguas. 

Caracterización físico-química de los contaminantes seleccionados. Los 

herbicidas seleccionados para este estudio han sido: amitrol (AMT), diurón 

(DRN), clopiralida (CLP) y fluroxipir (FLX). 
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2) Obtención de geles orgánicos (xerogeles y aerogeles) para ser usados 

como catalizadores en los procesos de fotodegradación de los herbicidas. 

Caracterización química y textural de los mismos. 

 

3) Estudiar la fotooxidación de los contaminantes mediante radiación UV. 

Determinar la eficacia de procesos avanzados de oxidación basados en la 

utilización de radiación UV (UV/H2O2, UV/K2S2O8, UV/Na2CO3 y 

UV/Fe2+/H2O2) en la degradación de los herbicidas seleccionados; 

evaluándose la velocidad de degradación, evolución de carbono orgánico 

total, así como la determinación de los subproductos de reacción 

generados 

 

4) Estudiar el papel que desempeñan los materiales empleados como 

catalizadores en los procesos basados en el uso simultáneo de gel orgánico 

y radiación ultravioleta para la eliminación de los herbicidas de las aguas.  

 

5) Estudiar la fotooxidación de los herbicidas mediante el uso simultáneo de 

radiación solar simulada y los geles obtenidos. 

 

6) Estudiar la influencia de diferentes variables operacionales (concentración 

de contaminante, pH, dosis de catalizador, composición de la matriz 

química del agua) en la eficiencia del proceso fotocatalítico de 

degradación de los herbicidas, evaluándose la velocidad de degradación, 

evolución de carbono orgánico total,  así como la determinación de los 

subproductos de reacción generados. 
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7) Comparar la eficiencia de los diferentes procesos de tratamiento 

estudiados en la eliminación de herbicidas de aguas naturales (aguas 

superficiales, aguas subterráneas y aguas urbanas tratadas). 

 

3. ESTRUCTURA 

 

Los resultados experimentales obtenidos de esta Tesis y la discusión de los 

mismos se presentan en esta Memoria divididos en siete capítulos: 

 

El Capítulo I está dedicado a la introducción del trabajo realizado en esta 

Tesis Doctoral, recogiendo en primer lugar la importancia del agua y los 

diferentes tipos de contaminación, centrándonos, a continuación, en la 

contaminación del agua por herbicidas y en los tratamientos de aguas basados en 

el uso de Procesos Avanzados de Oxidación (PAOs). 

 

El presente capítulo (Capítulo II) se expone el planteamiento, los objetivos 

y la estructura de la presente Tesis Doctoral. 

 

En el Capítulo III se estudia la eficacia de la radiación UV en la 

fotodegradación directa de cuatro herbicidas (AMT, CLP, FLX y DRN) con 

diferentes propiedades químicas y ampliamente utilizados para el control de las 

malas hierbas en una gran variedad de cultivos. En este estudio se compara su 

comportamiento fotoactivo en base a su naturaleza química y propiedades físicas 

y químicas de sus moléculas. Además, se analiza la influencia de distintas 

variables operacionales (concentración inicial de herbicida y pH del medio), así 
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como la evolución del carbono orgánico total (COT) durante la fotodegradación 

de los herbicidas y los subproductos de degradación. Un aspecto importante de 

este estudio es el análisis de la influencia del tipo de agua (agua ultrapura, agua 

del grifo y agua residual urbana tratada) en estos procesos de fotodegradación. 

 

 El Capítulo IV abarca el estudio de la fotodegradación y mineralización del 

herbicida amitrol en disolución acuosa mediante procesos avanzados de oxidación 

basados en el uso de la radiación UV (UV, UV/H2O2, UV/Fe2+/H2O2, UV/K2S2O8 

y UV/Na2CO3) y analiza la influencia de distintas variables operacionales 

(concentración inicial de generadores de radicales, pH de la disolución y 

composición química del agua), la evolución de la concentración del COT durante 

la degradación del AMT y, por último, se estudiaron los subproductos de 

degradación obtenidos. 

 

 El Capítulo V se centra en el análisis de la influencia de la presencia de 

aerogeles y xerogeles orgánicos en la degradación y mineralización del herbicida 

amitrol en disolución acuosa mediante radiación UV. Para ello, se prepararon y 

caracterizaron diferentes geles orgánicos dopados con Fe, Co y Ni, analizando su 

fotoactividad para la degradación del AMT. También se estudió la influencia del 

catalizador metálico, usado en la polimerización de los geles, en las propiedades 

químicas y texturales de estos materiales, así como en su capacidad fotocatalítica. 

Por último, se estudia el mecanismo de actuación de estos geles en la degradación 

del herbicida. 
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 En el Capítulo VI se estudia la influencia de distintas variables 

operacionales en el proceso de fotodegradación, incluyendo la concentración 

inicial de herbicida y concentración de catalizador, pH del medio, fuerza iónica, 

materia orgánica natural, intensidad de la luz y presencia de TiO2. Se analiza la 

evolución del COT y la toxicidad del medio durante la fotodegradación del AMT 

usando un xerogel de níquel como fotocatalizador. Por último, otro objetivo de 

este estudio ha sido analizar la influencia de la naturaleza química del agua 

(ultrapura, grifo y agua residual urbana tratada) en dicho proceso de 

fotodegradación.  

 

 Finalmente, en el Capítulo VII se analiza la eficacia de la radiación solar en 

la fotodegradación directa de DRN y en su degradación fotocatalítica, utilizándose 

un xerogel de níquel como material fotoactivo. Se estudia la influencia de 

distintas variables operacionales (concentración inicial de herbicida, pH del medio 

y presencia de sustancias interferentes), así como la evolución de la concentración 

del COT durante el proceso de fotodegradación. Por último, también se analiza la 

influencia de diferentes tipos de agua (ultrapura, grifo y agua residual urbana 

tratada) en la fotodegradación del herbicida. 

 

 Como resultado del trabajo de investigación realizado durante el desarrollo 

de esta Tesis Doctoral, hasta la fecha, se han publicado los siguientes artículos: 

 

[1] F. Orellana-García, M.A. Álvarez, M.V. López-Ramón, J. Rivera-Utrilla, 

M. Sánchez-Polo, A.J. Mota, Photodegradation of herbicides with different 

chemical natures in aqueous solution by ultraviolet radiation. Effects of 
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operational variables and solution chemistry, Chem. Eng. J. 255 (2014) 307-

315. 

 

[2] F. Orellana-García, M.A. Álvarez, M.V. López-Ramón, J. Rivera-Utrilla, 

M. Sánchez-Polo, Effect of HO•, SO4
•- y CO3

•-/ HCO3
• radicals on the 

photodegradation of the herbicide amitrole by UV radiation in aqueous 

solution, Chem. Eng. J. 267 (2015) 182-190. 

 

[3] F. Orellana-García, M.A. Álvarez, M.V. López-Ramón, J. Rivera-Utrilla, 

M. Sánchez-Polo, M.A. Fontecha-Cámara, Photoactivity of organic xerogels 

and aerogels in the photodegradation of herbicides from waters, Appl. Catal. 

B: Environ. 181 (2016) 94-102. 

 

[4] M. A. Álvarez, F. Orellana-García, M. V. López-Ramón, J. Rivera-Utrilla, 

M. Sánchez-Polo, Influence of operational parameters on photocatalytic 

amitrole degradation using nickel organic xerogel under UV irradiation, 

Arab. J. Chem. (2017). doi: 10.1016/j.arabjc.2016.10.005. En prensa. 

 

 Los resultados más relevantes de esta Tesis se han presentado en los 

siguientes congresos nacionales e internacionales: 

  

o XXXIX Reunión Ibérica de Adsorción (XXXIX-RIA). Baeza, Septiembre 

de 2014.  

o Catálisis, confluencia interdisciplinar: modelos, catalizadores y reactores 

(SECAT´15). Barcelona, Julio de 2015.  
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o XIII Reunión del Grupo Español del Carbón (GEC). Alicante, Septiembre 

de 2015.  

o International Meeting of New Strategies in Bioremediation Processes 

(BioRemid2017). Granada, Marzo de 2017. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

 Actualmente, y con objeto de conseguir un máximo rendimiento en los 

cultivos, el empleo de herbicidas ha dado lugar a un uso generalizado de los 

mismos. Las principales fuentes de contaminación del agua por herbicidas 

provienen de las prácticas agrícolas, del lavado de envases y equipos de 

aplicación de herbicidas, y de las aguas residuales procedentes de industrias 

agrícolas y plantas de fabricación de herbicidas. Los herbicidas constituyen un 

grave problema medioambiental debido a su toxicidad y persistencia [1-6].  

 

 Debido a las restricciones medioambientales cada vez más estrictas respecto 

a la presencia de estos contaminantes en efluentes y en sistemas naturales, surge la 

necesidad de contar con tecnologías de tratamiento que permitan minimizar los 

riesgos ambientales a costes razonables. Los procesos y tecnologías 

convencionales para el tratamiento de aguas contaminadas disminuyen de forma 

significativa los niveles de contaminación de las aguas pero no lo suficiente como 

para cumplir con los niveles permitidos, cada vez más estrictos, por las 

normativas vigentes. Además, los tratamientos basados en la adsorción, 

floculación e intercambio iónico no resultan totalmente efectivos ya que no 

destruyen el contaminante sino que los transfieren  a una fase sólida, requiriendo 

por tanto otro tratamiento posterior [7,8]. Por otra parte, los tratamientos 

biológicos resultan a menudo ineficaces debido al carácter refractario de los 

contaminantes, los cuales pueden ser tóxicos para los microorganismos usados en 

dichos tratamientos [9,10]. 

 



Capítulo III 

   

114 
 

 La resistencia de algunos compuestos a los tratamientos convencionales de 

depuración ha incentivado la investigación de métodos alternativos, tales como la 

fotodegradación. En esta técnica se aplica energía radiante al sistema, 

produciendo moléculas electrónicamente excitadas en diferentes estados que 

pueden sufrir homólisis, heterólisis o fotoionización.  Además, la absorción de luz 

en el rango de la radiación visible y/o ultravioleta (UV), puede modificar la 

energía interna de las moléculas, produciendo transiciones electrónicas entre ellas 

[11]. 

  

 La radiación UV ha sido propuesta como un método efectivo para eliminar 

herbicidas del agua [2,12]. La mayoría de los herbicidas son fotoactivos, lo cual es 

debido a que, en general, estos compuestos contienen anillos aromáticos, 

heteroátomos y otros grupos funcionales en sus estructuras, que los hacen 

susceptibles de absorber radiación UV-vis (fotolisis directa) o de reaccionar con 

especies fotosensibilizadoras capaces de inducir la fotodegradación de los 

herbicidas en agua (fotolisis indirecta) [13]. 

 

 Hasta la fecha existen varios estudios sobre la degradación/eliminación de 

herbicidas del agua mediante fotólisis UV, tanto directa como indirecta. Los 

herbicidas más estudiados por estos dos métodos han sido principalmente los del 

tipo fenilurea, y de este grupo destacan el diurón (DRN) y la atrazina [2,10,12,14-

21]. Sin embargo, hasta la fecha son muy pocos los estudios llevados a cabo sobre 

el uso de estos métodos para la eliminación de las aguas de otros pesticidas que 

son ampliamente usados en agricultura, como por ejemplo: amitrol (AMT), 

fluroxipir (FLX) o clopiralida (CLP), [5,22-26], a pesar de haber sido detectados 
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en varias ocasiones en distintos tipos de aguas (subterráneas, superficiales e 

incluso en agua del grifo). Catasnini et al. [23] estudiaron la degradación 

fotoquímica del AMT por excitación de acuocomplejos de Fe (III); bajo las 

condiciones experimentales empleadas, la degradación total se obtuvo después de 

10 h de irradiación, mientras que la mineralización de la disolución se alcanzaba a 

las 160 horas. Aramendia et al. [24] estudiaron la fotodegradación del FLX con y 

sin catalizador (TiO2). Bajo las condiciones de estudio, la mineralización 

completa del herbicida se alcanzó en presencia de catalizador después de 240 min 

de radiación UV; sin embargo, en ausencia de catalizador (fotólisis directa) este 

herbicida prácticamente no se eliminaba. Los estudios llevados a cabo sobre la 

degradación de CLP [5,22,25,26] han mostrado que la degradación fotocatalítica 

es mucho más efectiva que la fotolisis directa, siendo la velocidad de 

descomposición de la CLP por fotolisis directa considerablemente más lenta 

(aproximadamente 5 veces menor). Otro aspecto muy poco estudiado hasta la 

fecha ha sido la influencia del tipo de agua en los procesos de fotodegradación; de 

hecho, sólo ha sido estudiado en los herbicidas tipo fenil-urea [2,17]. 

 

 De acuerdo con lo expuesto, el objetivo del presente capítulo es analizar la 

eficacia de la radiación UV en la fotodegradación directa de cuatro herbicidas 

(AMT, CLP, FLX y DRN) con diferentes características químicas y ampliamente 

utilizados para el control de las malas hierbas en una amplia variedad de cultivos 

[14,15,23,24,27,28], y comparar su comportamiento fotoactivo en base a su 

naturaleza química y propiedades físicas y químicas de sus moléculas. Además, se 

analizará la influencia de distintas variables operacionales (concentración inicial 

de herbicida y pH del medio), así como la evolución del carbono orgánico total 
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(COT) durante la fotodegradación de los herbicidas y los subproductos de 

fotodegradación. Un aspecto importante de este estudio será el análisis de la 

influencia del tipo de agua (agua ultrapura, agua del grifo y agua residual urbana 

tratada) en estos procesos de fotodegradación, dado que los pesticidas 

seleccionados han sido detectados en varias ocasiones en el suministro de agua 

potable y en aguas subterráneas [5,29,30]. 

 

2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1. REACTIVOS 

  

 Todos los productos químicos utilizados (ácido fosfórico, fosfato sódico 

monobásico, fosfato sódico dibásico, nitrito sódico, hidróxido sódico y 

acetonitrilo) fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una pureza de grado 

analítico. Las disoluciones empleadas fueron preparadas con agua ultrapura 

obtenida con un equipo Milli-Q (18.2 MΩ.cm). 

 

 Los herbicidas seleccionados (AMT, CLP, FLX y DRN) fueron 

suministrados por Sigma-Aldrich con grado de reactivo analítico. En la Tabla III.1 

se recogen algunas de las propiedades químicas de estos herbicidas. Todos los 

herbicidas fueron caracterizados mediante valoración potenciométrica [31,32], 

con objeto de determinar sus diagramas de distribución de especies en función del 

pH de la disolución. 



	

 

Tabla III.1. Propiedades químicas de los herbicidas. 

Herbicida Estructura Fórmula 
molecular 

Peso 
molecular 

g/mol 

Solubilidad 
en agua 

mg/L 

pK1 pK2 

AMT 
NH

N

N

H2N C2H4N4   84.1 28104 4.3 10.4 

CLP 
N

HO

Cl

O

Cl  

C6H3Cl2NO2 192.0 10102 2.3 --- 

FLX 

NF

Cl

NH2

Cl

O
OH

O

 

C7H5Cl2FN2O3 255.0 91 3.5 10.9 

DRN 

Cl

Cl

NH N

CH3

CH3

O
C9H10Cl2N2O 233.1 42 3.7 --- 
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2.2. DISPOSITIVO EXPERIMENTAL DE IRRADIACION UV 

 

 En los experimentos de fotodegradación se utilizó un reactor de laboratorio 

UV System 3 (UV Consulting Peschl). El reactor usado estaba formado por un 

contactor cilíndrico de vidrio de 1000 mL de capacidad provisto de una lámpara 

de mercurio de baja presión (TNN 15/32, potencia nominal de 15 W), que emite 

radiación monocromática a 254 nm. El reactor se llenó con aproximadamente 700 

mL de una disolución del herbicida. En cada experimento, después de estabilizar 

la lámpara y controlar la temperatura (25 ºC), se puso en marcha el fotoreactor y 

se extrajeron alícuotas de la disolución a diferentes intervalos de tiempo, con 

objeto de evaluar la concentración del herbicida y el carbono orgánico total 

(COT). 

  

Los experimentos de fotodegradación se llevaron a cabo para determinar la 

influencia de la variación de las concentraciones iniciales de los herbicidas y de 

los valores de pH inicial de la disolución en el proceso de eliminación de estos 

contaminantes a partir de las disoluciones acuosas. 

 

 La influencia de la composición química del agua en la fotodegradación del 

herbicida fue estudiada utilizando agua ultrapura, agua del grifo y agua residual 

urbana tratada de la ciudad de Jaén. Después de llevar a cabo la caracterización de 

las aguas, estas se filtraron y almacenaron en el frigorífico hasta su uso. En la 

Tabla III.2 se muestran las características químico-físicas de los distintos tipos de 

agua empleados en este estudio. 
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Tabla III.2. Características químico-físicas de los distintos tipos de agua 

empleados. 

Agua pH TOC T* [HCO3
-] [SO4

2-] [NO3
-] [Ca2+] [Mg2+] 

  mg/L % mg/L 

Ultrapura 6.1   0.0 100    0.0   0.0   0.0   0.0   0.0 

Grifo 8.0   0.0  99.1 245.0 10.2 12.5 86.1 11.2 

Residual 
urbana 
tratada 

8.1 14.2  68.9 290.6 97.6 25.3 119.9 11.2 

* Transmitancia (%) a 254 nm 

 

2.3. METODOS ANALITICOS 

 

 Las concentraciones de AMT, CLP, FLX y DRN fueron determinadas 

usando un cromatógrafo líquido de alta resolución (HPLC) de la casa Thermo-

Fisher, equipado con un detector de fotodiodo UV8000. La columna 

cromatográfica utilizada fue una columna Hypersil GOLD 250  4.6 mm. La fase 

móvil utilizada estaba formada por  una mezcla de acetonitrilo y agua ultrapura 

(35:65 v/v para AMT; 30:70 v/v para CLP; 50:50 v/v para FLX y 65:35 v/v para 

DRN); el agua ultrapura se acidificó hasta obtener una disolución de ácido 

fosfórico al 0.1 %. El flujo utilizado fue de 1 mL/min y el volumen de inyección 

fue de 20 μL en todos los casos. Las longitudes de onda del detector se fijaron a 

202, 220, 210 y 248 nm para AMT, CLP, FLX y DRN respectivamente. 

  



Capítulo III 

120 
 

 La atrazina se usó como actinómetro para determinar la energía radiante de 

la lámpara [24]. La concentración de atrazina se determinó mediante HPLC 

usando el mismo equipo de HPLC empleado en la determinación de los 

herbicidas. El análisis cromatográfico se llevó a cabo en modo isocrático 

utilizando una fase móvil formada por una mezcla de acetonitrilo y agua ultrapura 

(50:50 v/v), con un flujo de 1 mL/min. 

  

La mineralización de los herbicidas se determinó mediante la medida del 

COT. Para ello se utilizó un analizador Shimadzu V-CSH con un automuestreador 

ASI-V, de este modo se calculó el COT presente en las muestras de agua restando 

el carbono inorgánico del valor del carbono total. 

 

 La detección de los subproductos de degradación de los herbicidas en las 

aguas se realizó usando un sistema de HPLC acoplado a microOTOF (Bruker 

Daltonics, Bremen, Alemania) y a un espectrómetro de masas de tiempo de vuelo 

acelerado-ortogonal (oaTOF-MS), equipado con un sistema de ionización por 

electrospray (ESI).  

 

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

3.1. FOTODEGRADACION DIRECTA DE LOS HERBICIDAS 

 

 Antes de llevar a cabo los experimentos de fotodegradación de los 

herbicidas con radiación UV, se comprobó que su degradación con la luz solar fue 
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despreciable durante el tiempo que duraron los experimentos en presencia de 

radiación UV. 

  

En la Figura III.1 se muestran las cinéticas de fotodegradación de cada uno 

de los herbicidas empleados. En ella se puede observar que la velocidad de 

degradación de los herbicidas sigue el orden DRN > FLX > CLP >> AMT, 

alcanzándose un porcentaje de degradación del 98-100% a los 15 min de 

tratamiento para DRN y FLX y a los 30 min en el caso de CLP. Sin embargo, en 

el caso de AMT, el porcentaje de degradación obtenido no supera el 80 %, incluso 

después de 120 min de irradiación. 

 

Figura III.1. Cinéticas de eliminación de los herbicidas mediante 

fotodegradación UV. T = 25 ºC, [Herbicida]0 = 25 mg/L; () AMT, () CLP, 

() FLX y () DRN. 
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 Las cinéticas de fotodegradación obtenidas se ajustaron a un modelo 

cinético de pseudo-primer orden y, por aplicación de este modelo, se determinó la 

constante velocidad de fotodegradación de los herbicidas (Tabla III.3). La 

Ecuación (III.1) se empleó para determinar el rendimiento cuántico () para cada 

herbicida estudiado [34]: 

 

k = 2.303· E· .               (III.1) 

 

donde k es la constante de velocidad de fotodegradación (s-1), E es la tasa de 

energía emitida, la cual corresponde al flujo de fotones emitido por la lámpara 

(Einstein.s-1
·m

-2),  es el coeficiente de absorción molar a la longitud de onda 

considerada (m2·mol-1) y  es el rendimiento cuántico (mol·Einstein-1). La tasa 

de energía emitida por la lámpara se determinó por actinometría, utilizando una 

disolución de atrazina 5 M como actinómetro [33] y obteniéndose una energía de 

1.2810-4 Einstein·s-1
·m

-2 para la lámpara utilizada. Para ello, se tomó un valor 

de 0.046 mol·Einstein-1 como rendimiento cuántico de la atrazina y un coeficiente 

de absorción molar de 386 m2·mol-1 a la longitud de onda de 254 nm [16]. 

  

En la Tabla III.3 se muestran los datos de los parámetros descritos 

anteriormente, a diferentes tiempos de irradiación para cada herbicida. Se observa 

que el rendimiento cuántico obtenido está comprendido entre 1.2710-2 

mol·Einstein-1 para DRN y 6.7710-2 mol·Einstein-1 para CLP. Así, el herbicida 

que presenta el menor rendimiento cuántico fue el DRN, con un valor similar al 

encontrado por otros autores [2,35].  
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Tabla III.3. Parámetros obtenidos de la fotodegradación de los herbicidas (H) a 

partir de irradiación UV directa. 

Herbicida Hdegradado 10 min k   k’E R254 

 % min-1 m2·mol-1 mol·Einstein-1 m2·Einstein-1 % 

AMT 12.8 0.013   15.1 4.7810-2    1.67 0.18 

CLP 57.4 0.101   84.5 6.7710-2 13.17 1.39 

FLX 86.3 0.205 214.2 5.3910-2 26.61 2.79 

DRN 90.5 0.220 983.7 1.2710-2 28.68 3.00 

   

  Con el objeto de establecer de forma teórica algún tipo de correlación entre 

la estructura molecular de los herbicidas y sus rendimientos cuánticos, se 

calcularon los estados fundamentales de estas sustancias, así como los 

correspondientes tripletes. Todos los cálculos teóricos se llevaron a cabo a nivel 

de la teoría del funcional de la densidad (TFD) utilizando el funcional de 

intercambio-correlación híbrido B3LYP [36-38], tal y como se aplica en el 

programa Gaussian 09 [39]. El conjunto base 6-311+G(d,p) fue usado para todos 

los átomos. Los cálculos fueron llevados a cabo con el confórmero más estable. 

Las energías, las coordenadas cartesianas para los confórmeros más estables de 

los compuestos estudiados y las superficies orbitales HOMO/LUMO aparecen 

recogidas en el Anexo I. Los resultados obtenidos se muestran en la Tabla III.4.  
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Tabla III.4. Energías HOMO y LUMO (en Hartrees), diferencia energética 

HOMO-LUMO (en Kcal·mol−1) para el estado basal singlete y el primer estado 

triplete. 

Herbicida Singlete a)  Triplete 

 ELUMO EHOMO ΔELUMO-HOMO  ELUMO EHOMO ΔELUMO-HOMO 

AMT -0.00234 -0.22168 +137.6  -0.00626 -0.10515 +62.1 

CLP -0.10274 -0.28866 +116.7  -0.19942 -0.28009 +50.6 

FLX -0.03694 -0.25200 +135.0  -0.17514 -0.26186 +54.4 

DRN -0.03665 -0.23137 +122.2  -0.26400 -0.14443 +75.0 

 a)Para el confórmero más estable 

 

 Cuando se relacionan los datos de la Tabla III.4 con los rendimientos 

cuánticos (Tabla III.3), se observa que estos rendimientos aumentan a medida que 

disminuye la diferencia de energía entre el HOMO y el LUMO de los estados 

triplete, sugiriendo que la especie activa en la fotodegradación de estos herbicidas 

sea un estado excitado de mayor energía. 

  

Los datos recogidos en la Tabla III.3 indican que AMT es el herbicida que 

presenta, con diferencia, la constante de velocidad de fotodegradación más baja, 

0.013 min-1, por el contrario el  DRN presenta la constante más alta, con un valor 

de 0.220 min-1. Puesto que DRN tiene el menor rendimiento cuántico de los 

cuatro herbicidas, su mayor constante de velocidad de fotodegradación es debida a 

su elevado valor del coeficiente de absorción molar (983.7 m2·mol-1). Como 

también se muestra en la Tabla III.3, el porcentaje de degradación, transcurridos 
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10 min de irradiación, fue de 90.5 % para el DRN frente a un 12.8 % para el caso 

del AMT. 

 

La estructura y las características químicas de las moléculas de los 

herbicidas juegan un papel determinante en su proceso de fotodegradación. Así, 

una vez iniciado el proceso de degradación, etapa estrechamente relacionada con 

el rendimiento cuántico del herbicida, la velocidad del proceso de degradación 

dependerá de la labilidad de las moléculas frente al ataque de los radicales 

formados, la cual es función de la composición molecular de cada herbicida que 

determina el carácter electrón donante o electrón aceptor de los diferentes 

sustituyentes y el anillo aromático/pirimidínico del herbicida (Tabla III.1). 

  

Otro aspecto importante en las reacciones radicalarias es la compactación de 

la molécula; así, el orden en la velocidad de degradación de los cuatro herbicidas 

(DRN > FLX > CLP >> AMT) (Tabla III.3) puede estar relacionado con la 

longitud de la cadena de sus moléculas, que disminuye en el mismo orden, y con 

su compactación, que aumenta en el mismo sentido. Estas tendencias vienen 

justificadas por el hecho de que, en general, a medida que aumenta la 

compactación de la molécula, ésta será menos atacada por los radicales 

inicialmente formados.  

 

Desde un punto de vista comparativo, es frecuente utilizar la constante de 

velocidad de fotodegradación aparente normalizada por la energía de la lámpara, 

k’E (m2·Einstein·s-1), k’E= k/E, ya que esta constante es independiente de las 

fluctuaciones en la energía irradiada por la lámpara y permite comparar 
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directamente las constantes de velocidad obtenidas con diferentes fotoreactores 

[40]. Los valores de k’E están comprendidos entre 1.67 y 28.68 m2·Einstein·s-1 

correspondientes a AMT y DRN, respectivamente (Tabla III.3). 

  

El porcentaje de eliminación de los herbicidas para una dosis de irradiación 

de 400 J·m-2 (R254) determina la aplicabilidad de la radiación UV en la 

fotodegradación de los herbicidas en las condiciones reales de una planta de 

tratamiento. Para ello, se ha tomado como referencia el valor de 400 J·m-2 para la 

dosis irradiada, valor mínimo recomendado por diferentes organismos europeos 

para la desinfección de aguas [41-44]. En nuestro caso, con la lámpara utilizada, 

el tiempo necesario para alcanzar la citada dosis de irradiación es de 8.3 segundos, 

siendo la energía radiante equivalente de 1.0610-3 Einstein·m-2 para la longitud 

de onda de 254 nm. 

 

Los valores de R254 (Tabla III.3) varían en el orden DRN > FLX > CLP >> 

AMT, siendo el valor muy bajo en el caso del AMT, lo que indica que la dosis 

usada habitualmente para la desinfección de aguas no es suficiente para la 

eliminación de este herbicida y sugiere la necesidad de mayores dosis de 

irradiación UV o mayores tiempos de exposición mediante fotolisis directa.  

  

La Figura III.2 muestra la evolución del COT durante el proceso de 

fotodegradación de los cuatro herbicidas hasta un tiempo de irradiación de 120 

min. Como se puede observar, para el caso del AMT, el porcentaje de COT 

mineralizado es inferior al porcentaje de AMT eliminado (Figura III.1), indicando 

la formación de productos intermedios durante la fotodegradación del AMT y que, 
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por tanto, no se produce una mineralización completa de los mismos después de 

120 min de tratamiento.  

 

Figura III.2. Evolución de la concentración relativa de COT durante la 

fotodegradación del herbicida. [Herbicida]0 = 25 mg/L; () AMT, () CLP, () 

FLX y () DRN. 

 

Para el resto de los herbicidas, el porcentaje de eliminación (Figura III.1) es 

mayor que el porcentaje de COT eliminado (Figura III.2) para un mismo tiempo 

de irradiación, pero al aumentar el tiempo de irradiación se consigue una 

mineralización completa del herbicida, 60 min para DRN y 120 min para CLP y 

FLX.  Estos resultados indican que los cuatro herbicidas son inicialmente 

degradados a subproductos de menor peso molecular que, posteriormente, 

continúan degradándose hasta CO2 en presencia de radiación UV. Estos resultados 
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son de gran interés puesto que ponen de manifiesto que los herbicidas pueden 

degradarse completamente a CO2 y, por lo tanto, eliminar por completo su efecto 

contaminante.  

 

3.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACION DE HERBICIDA 

 

 Para estudiar el efecto de la concentración inicial de herbicida en el proceso 

de fotolisis se han empleado, dependiendo de la solubilidad de cada herbicida, 

diferentes rangos de concentraciones iniciales: 5-90 mg/L para AMT, 15-90 mg/L 

para CLP, 15-50 mg/L para FLX y 15-35 mg/L para DRN. Las cinéticas de 

fotodegradación de los cuatro herbicidas en función de su concentración inicial se 

recogen en la Figura III.3. En la Tabla III.5 se muestran, a título de ejemplo, los 

valores de los parámetros cinéticos de la fotodegradación de CLP para diferentes 

concentraciones iniciales de CLP.  

 

Tabla III.5. Influencia de la concentración inicial de CLP en sus parámetros 

cinéticos de fotodegradación. Tiempo de irradiación 30 min. 

C0 k t1/2  CLP30 COT30 R254 

mg/L min-1 min % % % 

15 0.147   5.2 98.7 75.0 2.02 

25 0.101   8.2 96.4 56.5 1.39 

35 0.058 12.3 86.7 42.4 0.81 

50 0.025 26.0 58.2 37.0 0.35 

90 0.009 --- 23.8 14.1 0.12 
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Figura III.3. Cinéticas de degradación de los herbicidas en función de la 

concentración inicial. () 5 mg/L; () 10 mg/L; () 15mg/L; () 25 mg/L; () 

35 mg/L; () 50 mg/L; (+) 90 mg/L. 

 

 Un incremento de la concentración inicial de CLP produce una disminución 

de la constante de velocidad de degradación, lo cual está relacionado con la 

energía absorbida por cada molécula de CLP. Así, puesto que la energía de 
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radiación depositada en el medio por unidad de volumen es constante, las 

moléculas de CLP podrán aceptar más energía radiante a medida que su 

concentración es menor. El mismo comportamiento se observa en los valores de 

porcentaje de COT eliminado y en los de porcentaje de CLP degradado (Tabla 

III.5). Además, existe un aumento considerable en el tiempo requerido para 

degradar el 50 % de la concentración inicial de CLP (t1/2). Los resultados 

obtenidos para el resto de los herbicidas estudiados (Tablas III.6-III.8) son 

similares a los obtenidos para CLP. 

 

Tabla III.6. Influencia de la concentración inicial de AMT en sus parámetros 

cinéticos de fotodegradación. Tiempo de irradiación 120 min. 

C0 k t1/2  AMT120 COT120 R254 

mg/L min-1 min % % % 

5 0.151   4.9 100 66.7 2.07 

10 0.063 12.4 100 50.0 0.86 

15 0.033 19.9 95.6 46.2 0.45 

25 0.013 55.2 79.7 36.8 0.18 

50 0.007 92.9 58.1 18.4 0.10 

90 0.004 --- 32.6   2.9 0.05 
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Tabla III.7. Influencia de la concentración inicial de FLX en sus parámetros 

cinéticos de fotodegradación. Tiempo de irradiación 15 min. 

C0 k t1/2  FLX15 COT15 R254 

mg/L min-1 min % % % 

15 0.434 2.0  100 63.6 5.82 

25 0.205 3.2   95.4 54.5 2.79 

35 0.130 5.5   86.9 46.4 1.78 

50 0.093 7.7   76.6 41.5 1.28 

 

Tabla III.8. Influencia de la concentración inicial de DRN en sus parámetros 

cinéticos de fotodegradación. Tiempo de irradiación 15 min. 

C0 k t1/2  DRN10 COT10 R254 

mg/L min-1 min % % % 

15 0.350 2.0 96.3 42.1 4.72 

25 0.220 3.1 90.5 48.4 3.00 

35 0.146 4.8 73.2 48.8 2.00 

  

En la Figura III.4 se muestra, a título de ejemplo, la variación del porcentaje 

de CLP eliminado y la reducción del COT inicial después de 30 min de 

tratamiento, para las diferentes concentraciones iniciales de CLP  empleadas.  
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Figura III.4. Porcentaje de CLP degradado en función de la concentración inicial 

para un tiempo de tratamiento de 30 min (). Porcentaje de reducción del COT 

inicial (). 

 

 Los resultados obtenidos indican que el porcentaje de mineralización 

disminuye al aumentar la concentración inicial de CLP, pasando de un 75 % a un 

14.1 % al aumentar la concentración inicial de 15 a 90 mg/L. Sin embargo, 

aunque durante el tiempo de radiación (30 min) la concentración de CLP 

disminuye considerablemente, no se produce la mineralización de los 

subproductos en la extensión deseada, obteniéndose subproductos de menor peso 

molecular que la CLP, lo cuales permanecen en el medio durante el tratamiento. 

Los resultados obtenidos para los otros tres herbicidas (Figura III.5) son similares 

a los expuestos para la CLP. 
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Figura III.5. Porcentaje de herbicida degradado en función de la concentración 

inicial (). Porcentaje de reducción en el COT inicial (). a) AMT, b) FLX y c) 

DRN. 
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3.3. INFLUENCIA DEL pH 

 

 Para analizar la influencia del pH del medio en la fotodegradación de los 

herbicidas seleccionados, se realizaron experimentos en un rango de pH 

comprendido entre 2 y 12. Los valores de pH se seleccionaron  atendiendo al pKa 

y al  diagrama de distribución de especies de cada herbicida (Figura III.6). Las  

cinéticas de degradación de los cuatro herbicidas en función del pH del medio se 

muestran en la Figura III.7.  

 

 Las constantes de velocidad de degradación obtenidas (Figura III.6), indican 

que el proceso de fotodegradación presenta una elevada dependencia del pH, 

estando generalmente favorecido a valores de pH en los cuales los herbicidas se 

encuentran en forma iónica. De esta manera, en el caso del AMT, DRN y CLP se 

produce una disminución de la constante de velocidad de fotodegradación cuando 

se encuentran en forma neutra, es decir, a pH 7. Por el contrario, cuando la 

molécula se encuentra cargada, positivamente a pH 2 o negativamente a pH 12, la 

constante de velocidad de fotodegradación es mayor. Estos resultados ponen de 

manifiesto la gran sensibilidad de las reacciones radicalarias, que tienen lugar en 

la degradación de los herbicidas, tanto a las especies moleculares del herbicida 

presente como a la química de la disolución.  
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Figura III.6. Diagramas de distribución de especies de los herbicidas e influencia 

del pH de la disolución en la fotodegradación de los herbicidas mediante radiación 

UV. [Herbicida]0 = 25 mg/L. 
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Figura III.7. Influencia del pH de la disolución en las cinéticas de 

fotodegradación de los herbicidas. [Herbicida]0 = 25 mg/L. 
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3.4. INFLUENCIA DEL TIPO DE AGUA 

 

 Para estudiar la aplicabilidad del uso de la radiación UV en la eliminación 

de herbicidas de los distintos tipos de aguas en las que se pueden encontrar, se ha 

analizado la influencia de la composición química de estas aguas durante la 

fotodegradación de los herbicidas. Para ello, se han realizado experimentos 

usando aguas de diferente composición química: agua ultrapura, agua del grifo y 

agua residual urbana tratada. Los resultados del análisis de la composición 

química de estas aguas se recogen en la Tabla III.2. En la Figura III.8 se 

representan las cinéticas de fotodegradación de los cuatro herbicidas en dichas 

aguas.  

 

 En la Tabla III.9 se recogen las constantes de velocidad, porcentajes de 

degradación y mineralización de los cuatro herbicidas en las aguas consideradas. 

Como se observa en la Tabla III.2, los valores de transmitancia varían en función 

del tipo de agua, siendo de un 100 % en el caso del agua ultrapura y de un 68.9 % 

para el agua residual urbana tratada. Los resultados recogidos en la Tabla III.9 

indican que, en general, la degradación es más rápida en agua ultrapura, seguida 

por el agua del grifo y el agua residual urbana tratada, tal y como se deduce a 

partir de los valores de las constante de velocidad de fotodegradación, 

presentando, por ejemplo, para el caso del DRN, valores de 0.220 min-1, 0.194 

min-1 y 0.114 min-1 cuando se emplea agua ultrapura, del grifo y residual urbana 

tratada, respectivamente. Este comportamiento puede ser debido, principalmente, 

a la ausencia en el agua ultrapura de compuestos orgánicos e inorgánicos que 
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puedan consumir radiación UV. Resultados similares han sido obtenidos por otros 

autores para el caso de DRN y otros herbicidas [17,45].  

 

 

Figura III.8. Influencia del tipo de agua en la fotodegradación de los herbicidas 

en presencia de radiación UV. [Herbicida]0 = 25 mg/L. () agua residual urbana 

tratada, () agua del grifo y () agua ultrapura. 
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Tabla III.9. Influencia del tipo de agua en la fotodegradación de los herbicidas. [Herbicida]0 = 25mg/L. Tiempos de 

irradiación: 120 min para AMT, 30 min para CLP, 15 min para FLX and 10 min para DRN. 

  AMT   CLP   FLX   DRN  

Tipo de 
agua 

k AMT120 COT120 k CLP30 COT30 k FLX15 COT15 k DRN10 COT10 

 min-1 % % min-1 % % min-1 % % min-1 % % 

Ultrapura 0.013 79.7 36.8 0.101 96.4 56.5 0.205 95.4 54.5 0.220 90.5 48.4 

Grifo 0.007 56.5 42.1 0.028 56.5 36.4 0.107 79.6 50.0 0.194 90.0 39.3 

Residual 
urbana 
tratada 

0.004 42.5 21.1 0.009 22.0 10.0 0.041 48.3 25.0 0.114 68.8 26.7 
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El estudio de la fotodegradación de los cuatro herbicidas disueltos en los 

distintos tipos de aguas muestra que el porcentaje de herbicida eliminado es 

siempre mayor que el porcentaje de COT eliminado para el mismo tiempo de 

tratamiento, lo que indica que no toda la cantidad de herbicida degradado se 

mineraliza durante el proceso de fotodegradación en ninguno de los tipos de aguas 

estudiado. El COT residual que permanece en el medio se debe a la presencia de 

subproductos de degradación que no se han transformado en CO2. También en el 

agua residual urbana tratada es donde, en general, los porcentajes de 

mineralización de los subproductos de fotodegradación son menores. Así, en el 

caso del herbicida CLP, los porcentajes de COT eliminado con respecto al CLP 

degradado son: 58.6, 64.4 y 45.4 para el agua ultrapura, del grifo y residual 

urbana tratada, respectivamente. Es interesante destacar que, en general, el mayor 

valor de este parámetro se obtiene cuando el proceso se lleva a cabo en agua del 

grifo, lo cual puede ser debido a la presencia de especies cloradas de gran poder 

oxidante que contribuyen a la mineralización de los subproductos de los 

herbicidas. 

 

3.5. DETERMINACIÓN DE LOS SUBPRODUCTOS DE 

FOTODEGRADACIÓN DE LOS HERBICIDAS 

 

 La identificación de los subproductos de degradación orgánicos de los 

herbicidas por radiación UV se realizó a partir del análisis de los espectros de 

masas obtenidos mediante electrospay ion-negativo. En la Tabla III.10 se recogen 

los subproductos identificados con sus correspondientes fórmulas moleculares y 

estructuras.  



Fotodegradación de herbicidas de diferente naturaleza química… 

141 
 

Tabla III.10. Subproductos identificados durante la fotodegradación de los 

herbicidas. 

Fórmula 
molecular 

Peso 
molecular 
(g/mol) 

Estructura molecular Subproducto 

DRN 

C9H11N2O3Cl 230.5 
HO

Cl

NH O

O

N

CH3

CH3

SP1-DRN 
2-cloro-4-({[(dimetilamino) 
oxi]carbonil}amino)fenol 

C9H11N2O2Cl 
 

214.5 
 HO

Cl

NH

O

N

CH3

CH3

SP2-DRN 
3-(3-cloro-4-hidroxifenil)-1,1-

dimetilurea 

C9H11N2O2Cl 214.5 
Cl

OH

NH

O

N

CH3

CH3

SP3-DRN 
3-(4-cloro-3-hidroxifenil)-1,1-

dimetilurea 

C9H12N2O3 196.0 
HO

OH

NH

O

N

CH3

CH3

 

 
SP4-DRN 

3-(3,4-dihidroxifenil)-1,1-
dimetilurea 

AMT 

C2H6N4 86.0 

NH2

N

NH

NH2

SP1-AMT 

1-[(Z)-aminometilideno] 
guanidina 

C2H4N4O 100.0 
NH

N

N

H2N

OH
SP2-AMT 

3-amino-1H-1,2,4-triazol-5-ol 

FLX 

C7H10NO3Cl2F 212.5 

H
NF

Cl Cl

O
OH

O

Ácido [(3,5-dicloro-6-
fluoropiperidina-2-

il)oxi]acético 
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 En el caso del DRN, dos de los subproductos identificados (SP2-DRN y 

SP3-DRN) ya habían sido detectados previamente por otros autores [1,46-49], al 

igual que el subproducto SP4-DRN [10,49]. Mestankova et al. [1] encontraron que 

los principales productos de la fotodegradación directa del DRN fueron SP2-DRN 

y SP3-DRN, los cuales se forman por la sustitución de un átomo de cloro por un 

grupo hidroxilo. Las fracciones de los dos isómeros con los sustituyentes 

hidroxilo en posiciones meta y para dependen de la longitud de onda de la 

radiación UV. Estos subproductos se generan por la simultánea deshalogenación 

aromática e hidroxilación de la molécula [1,10,46]. 

 

 En la fotodegradación del AMT se han identificado dos subproductos. El 

mecanismo de degradación implica el ataque de un radical HO• a la estructura del 

anillo produciendo el subproducto SP2-AMT, el cual también ha sido observado 

por otros autores como subproducto precursor del urazol [23,50,51]. El otro 

subproducto (SP1-AMT) es generado por ruptura del enlace N1-N2 del AMT 

después de la irradiación [52]. 

 

 En el caso del FLX sólo se ha identificado un subproducto de degradación 

([(3,5-dicloro-6-fluoropiperidina-2-il)oxi]acético) y en el caso de CLP no se ha 

detectado ningún subproducto orgánico en las condiciones experimentales usadas. 

 

 En la degradación de herbicidas por los diferentes procesos, la 

mineralización conduce a la formación de CO2, así como a otros iones inorgánicos 

que provienen del N y Cl de la molécula de herbicida de partida [10,46]. La 

concentración de iones inorgánicos (NO3
-, NH4

+, Cl-), procedentes de la 
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degradación de los herbicidas, se determinó a los tiempos finales de irradiación, 

tiempos a los que se ha llevó a cabo la fotolisis de los diferentes herbicidas.  

 

 En la Tabla III.11 se muestran los valores de concentración y porcentajes de 

herbicidas y COT eliminados; así como, las cantidades y porcentajes de las 

especies inorgánicas detectadas. El nitrógeno mineralizado es la suma del 

correspondiente a los iones NO3
- y NH4

+ detectados en el medio. Como se puede 

observar en esta Tabla, el porcentaje de Cl eliminado es similar al porcentaje de 

COT eliminado para todos los herbicidas que contienen Cl. Por otra parte, 

también se observa que se libera más porcentaje de Cl que de N, esto sugiere que 

el mecanismo de degradación puede ser principalmente por la sustitución de Cl 

del anillo aromático por radicales HO• y por la formación de subproductos que 

contienen OH en el anillo (Tabla III.10), ya que la apertura del anillo tiene lugar 

más tarde  [24,26,46,47]. 



	

 
 

Tabla III.11. Fotodegradación de los herbicidas (H) y determinación de las especies inorgánicas. [Herbicida]0 = 25 mg/L. 

Tiempos de irradiación: 120 min para AMT, 30 min para CLP, 15 min para FLX y 10 min para DRN. 

 [H]0 [H]f [H]degradado COT [Nitrógeno]T
1 [Nitrógeno]exp

2 Nmineral
3 [Cl]T

4 [Cl-]exp
5 Clmineral

6
 

 mM mM % % mM mM % mM mM % 

AM 0.304 0.062 79.7 36.8 1.214 0.324 26.6 --- --- --- 

CLP 0.134 0.005 96.5 56.5 0.134 0.053 39.7 0.260 0.143 54.9 

FLX 0.099 0.005 95.4 54.5 0.198 0.071 35.9 0.196 0.104 53.2 

DRN 0.106 0.010 90.5 48.4 0.213 0.087 40.9 0.215 0.111 52.1 

1Concentración teórica de nitrógeno   
2Concentración experimental de nitrógeno  
3Porcentaje de nitrógeno mineralizado  
4Concentración teórica de cloro  
5Concentración experimental de cloro  
6Porcentaje de cloro mineralizado 
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 La mineralización del nitrógeno se ha determinado mediante las medidas de 

las concentraciones de los iones NO3
- y NH4

+ (Tabla III.11). En esta Tabla aparece 

recogido el porcentaje total de nitrógeno eliminado (mineralizado), suma de los 

iones NO3
- y NH4

+, teniendo en cuenta el contenido teórico de nitrógeno de cada 

herbicida. En el transcurso de la fotodegradación de los herbicidas, el N orgánico 

es transformado principalmente en iones NH4
+ y NO3

- y, en menor medida, en N2 

[10,46-48]; así, se ha encontrado que durante el tiempo de irradiación se forma 

mayoritariamente NH4
+, y la oxidación del NH4

+ a NO3
- tiene lugar más tarde 

[53]. Nuestros resultados ponen de manifiesto que el porcentaje de nitratos es 

superior al de iones amonio para el caso de AMT y FLX e inferior para CLP y 

DRN.  

 

4. CONCLUSIONES 

 

 El rendimiento cuántico de los herbicidas aumenta en el siguiente orden:  

DRN < AMT < FLX < CLP, lo cual está relacionado con la disminución en la 

diferencia de energía entre los orbitales HOMO y LUMO de los estados triplete 

de las moléculas de los herbicidas. 

  

La velocidad de fotodegradación de los herbicidas sigue el orden: DRN > 

FLX > CLP >> AMT, alcanzándose un porcentaje de degradación del 98-100% a 

los 15 min de tratamiento para DRN y FLX, y a los 30 min en el caso de CLP. Sin 

embargo, para AMT el porcentaje de degradación obtenido es aproximadamente 

del 80 %, incluso después de 120 min de irradiación. La estructura y las 
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características moleculares juegan un papel decisivo en la velocidad de estos 

procesos de fotodegradación.  

 

 Las constantes de velocidad obtenidas indican que los procesos de 

fotodegradación de estos herbicidas presentan una alta dependencia del pH, 

estando favorecidos, en general, a valores de pH en los cuales los herbicidas se 

encuentran en forma iónica. 

  

La fotodegradación de los herbicidas es más rápida en agua ultrapura, 

seguida por el agua del grifo y el agua residual urbana tratada. Este 

comportamiento es debido, principalmente, a la ausencia, en el agua ultrapura, de 

compuestos orgánicos e inorgánicos que puedan absorber radiación UV. Sólo una 

fracción del herbicida degradado se mineraliza durante el proceso de 

fotodegradación del mismo; esta fracción es menor cuando la fotodegradación del 

herbicida se lleva a cabo en agua residual urbana tratada.  

  

El análisis de los subproductos de degradación pone de manifiesto que el 

mecanismo inicial de degradación se basa, fundamentalmente, en la sustitución de 

Cl del anillo aromático por radicales HO• y en la formación de subproductos que 

contienen OH en dicho anillo. En el transcurso de la fotodegradación de los 

herbicidas, el N orgánico es transformado principalmente en iones NH4
+ y NO3

-. 

El porcentaje de nitratos es superior al de iones amonio en el caso de AMT y FLX 

e inferior para CLP y DRN. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

 Los herbicidas se incluyen dentro de una amplia gama de 

microcontaminantes orgánicos con impacto ecológico. Las distintas categorías de 

contaminantes producen diferentes efectos en los organismos vivos, hecho que 

dificulta su generalización. Aunque los herbicidas tienen un impacto sobre el 

suelo, la contaminación del agua producida por la escorrentía de los herbicidas es 

la principal vía que causa los efectos ecológicos. Los herbicidas, cuyo uso se ha 

convertido en un denominador común para maximizar el rendimiento de los 

cultivos, producen múltiples efectos ecológicos que a menudo se encuentran 

relacionados entre sí. El uso generalizado de los herbicidas ha sido objeto de 

escrutinio en los últimos años [1-5].  

 

 Los procesos avanzados de oxidación (PAOs) pueden ser más apropiados 

que los procesos de adsorción para eliminar contaminantes que presentan una baja 

capacidad de adsorción, como es el caso de los herbicidas [1,2,6-8]. Un grupo de 

PAOs de gran interés son los basados en el uso de radiación UV. La radiación UV 

es, en ocasiones, usada  para el tratamiento de aguas potables y residuales debido 

a su poder germicida y su alta eficiencia en la eliminación de herbicidas presentes 

en las aguas [8-15]. La velocidad de reacción de la fotólisis directa de los 

herbicidas está relacionada con las propiedades químicas específicas (rendimiento 

cuántico y coeficiente de absorción molar), y puede ser poco efectiva debido a los 

bajos rendimientos cuánticos de muchos herbicidas. Por otra parte, la fotólisis 

indirecta de estos contaminantes, basada en el uso de radiación UV y oxidantes, 

está principalmente controlada por las constantes de velocidad de reacción de los 
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pesticidas con especies oxidantes (peróxido de hidrógeno, ozono, peroxodisulfato, 

etc), siendo un proceso más efectivo para eliminar este tipo de contaminantes de 

las aguas [1,4,5,16-21]. 

 

 Estos procesos de oxidación generalmente se caracterizan por la generación 

de poderosas especies oxidantes tales como los radicales hidroxilo (HO•), 

obtenidos, por ejemplo, por la combinación de radiación UV y peróxido de 

hidrógeno (UV/H2O2). Los radicales HO• (E0 = 2.80 V) son no selectivos y lo 

suficientemente fuertes para oxidar y mineralizar casi todos los compuestos 

orgánicos presentes en el agua, produciendo CO2 y otros compuestos orgánicos. 

Varios estudios han demostrado que una amplia gama de herbicidas y pesticidas 

se pueden eliminar, en menor o mayor medida, con PAOs basados en Fenton [2], 

ozonización [4,17,22], fotocatálisis [1,17,19-21] y UV/ H2O2 [9,11,13,15,18]. 

 

 El anión peroxodisulfato (S2O8
2-) es otro generador de radicales usado con 

radiación UV [23-28]. El anión S2O8
2- es un oxidante (E0 = 2.05 V) que puede 

reaccionar con los contaminantes a través de reacciones muy lentas a temperatura 

ambiente [23,24]; por lo tanto, se han propuesto otros métodos para activar o 

acelerar la degradación de moléculas orgánicas por este anión [28]. El método 

más ampliamente utilizado para generar radicales sulfato, SO4
•-, es por 

descomposición del anión S2O8
2- mediante procesos fotoquímicos, térmicos o 

químicos [26-28]. Los radicales SO4
•- poseen un potencial redox (E0 = 2.60 V) 

similar al de los radicales HO• y son más estables en agua [26], con la ventaja de 

que el anión SO4
2- generado no se considera como un contaminante del agua. 
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 A diferencia de los radicales hidroxilo, el radical carbonato (CO3
•-) es una 

especie transitoria selectiva frente a compuestos orgánicos con un potencial de 

oxidación relativamente alto (E0= 1.78 V, pH 7). Normalmente, se forman por 

reacción entre los aniones bicarbonato o carbonato y los radicales HO• o por 

“quenching” del estado triplete excitado de las cetonas aromáticas. Un estudio 

previo [29] analizó el uso de radiación UV en presencia de CO3
2-/HCO3

- para 

generar radicales CO3
•-/HCO3

•. Los radicales CO3
•- reaccionan rápidamente con 

los pesticidas orgánicos por transferencia electrónica con constantes de velocidad 

de reacción comprendidas entre 103 y 109 M-1·s-1 [16,30,31]. 

 

 El amitrol (AMT) es un herbicida no selectivo que, en numerosas ocasiones, 

se utiliza en lugar de otros herbicidas que están prohibidos y se emplea 

ampliamente para el control de las malas hierbas en la agricultura, a lo largo de las 

carreteras y en las líneas de ferrocarril [32-34]. Debido a su alta solubilidad, se 

pueden encontrar niveles relativamente altos de AMT en las aguas superficiales y 

contribuye a la contaminación del agua subterránea a través de la lixiviación. El 

AMT ha sido declarado como un disruptor endocrino y posible carcinógeno [1,34-

36]. 

 

 Se han investigado diferentes métodos para la eliminación de AMT, tales 

como electro-Fenton y carbón activado [3,6,34], pero éstos presentan diferentes 

inconvenientes, entre ellos una alta dependencia del pH, una baja eliminación por 

adsorción debido a la elevada solubilidad del AMT en agua y una baja 

mineralización. Se han publicado pocos estudios sobre la degradación del AMT, 

concluyendo que la mineralización representa la principal vía de degradación en 
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condiciones aerobias [32]. El contenido de AMT en el agua potable ha sido objeto 

de seguimiento, fijándose el valor máximo en 0.1 μg·L-l en los países europeos 

[34]. Se requieren grandes esfuerzos para desarrollar métodos de oxidación 

potentes para eliminar por completo este herbicida de las aguas, evitando que se 

acumule peligrosamente. Por lo tanto, existe un gran interés en la eliminación no 

convencional de este contaminante en los tratamientos de agua potable. Los 

métodos fotocatalíticos para eliminar el AMT han sido poco estudiados [36]. 

Catastini y col. han descrito la eliminación completa del AMT a partir de 

soluciones acuosas a pH 3.4, utilizando acuocomplejos de hierro (III), excitados 

por la radiación solar y UV para generar radicales HO• como oxidantes [33]. 

Andersen y col. [1] encontraron que ni el ozono ni el peroxodisulfato producen 

degradación del AMT bajo luz solar simulada  y que no se produce ningún 

incremento en la degradación del AMT frente a la atrazina (ATR) cuando se 

utiliza en combinación con NF-Titanio. Los autores concluyeron que el 

tratamiento con este radical SO4
•- puede ser inefectivo para eliminar el AMT de 

las aguas. 

 

 Un estudio previo [10] de la fotodegradación directa del AMT con radiación 

UV mostró que tan sólo el 31.7 % del AMT presente fue degradado a los 30 min 

de tratamiento. La constante de velocidad de fotodegradación directa del AMT fue 

0.013 min-1 y el rendimiento cuántico, , fue de 4.7810-2 mol·Einstein-1, 

mostrando un bajo coeficiente molar de absorción (15.1 m2·mol-1) y demostrando 

la baja efectividad de la radiación directa en la fotodegradación del AMT. 
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 De acuerdo con lo expuesto, y teniendo en cuenta los resultados recogidos 

en el Capítulo anterior, que indican que el AMT es el herbicida que presenta la 

menor velocidad de fotodegradación directa con radiación UV en comparación 

con los otros tres herbicidas estudiados (clopiralida, fluroxipir y diurón),  el 

objetivo del presente Capítulo es analizar y comparar el comportamiento de 

procesos avanzados de oxidación basados en el uso de la radiación UV (UV, 

UV/H2O2, UV/Fe2+/H2O2, UV/K2S2O8 y UV/Na2CO3) en la degradación y 

mineralización del AMT en disolución acuosa. Además, se analizará la influencia 

de distintas variables operacionales (concentración inicial de H2O2, K2S2O8 y 

Na2CO3, pH de la disolución, composición química del agua), la evolución del 

carbono orgánico total (COT) durante la degradación del AMT y los subproductos 

obtenidos. 

 

2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1. REACTIVOS 

 

 Todos los productos químicos utilizados (amitrol, atrazina, peróxido de 

hidrógeno, peroxodisulfato potásico, carbonato sódico, sulfato ferroso, ácido 

fosfórico, fosfato sódico monobásico, fosfato sódico dibásico, nitrito sódico, 

hidróxido sódico y acetonitrilo) fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una 

pureza de grado analítico. Las disoluciones se prepararon tal y como se ha 

descrito previamente en el apartado 2.1 del Capítulo III. 
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 En la Tabla III.1 se muestran algunas características químicas del AMT. El 

diagrama de distribución de especies del AMT en función del pH, recogido en la 

Figura III.6 del Capítulo III, indica que el AMT puede existir en forma protonada, 

neutra o desprotonada dependiendo del pH de la disolución, de este modo, se 

encuentra prácticamente en forma protonada a pH  3, neutra a pH 6-9 y 

completamente desprotonada a pH  12, con unos valores de pKa de 4.3 y 10.4 

(Tabla III.1 del Capítulo III). 

 

2.2. DISPOSITIVO EXPERIMENTAL DE IRRADIACIÓN UV 

 

 El dispositivo experimental es el mismo que el descrito en el apartado 2.2 

del Capítulo III. 

 

2.3. FOTODEGRADACIÓN DEL AMITROL MEDIANTE LOS 

SISTEMAS UV/H2O2, UV/Fe2+/H2O2, UV/K2S2O8 y UV/Na2CO3 

 

 Los experimentos de fotodegradación se llevaron a cabo empleando 700 mL 

de disolución de herbicida 0.3010-3 mol/L en un reactor de 1000 mL de 

capacidad, equipado con una lámpara de baja presión de mercurio (TNN 15/32, 15 

W). En cada experimento, después de estabilizar la lámpara y controlar la 

temperatura (25 ºC), se puso en marcha el fotoreactor y se extrajeron alícuotas de 

la disolución a diferentes tiempos, calculando la concentración del herbicida y el 

carbono orgánico total (COT). El pH de la disolución fue ajustado al valor 

deseado por adición de pequeñas cantidades de disoluciones 0.1 mol/L de NaOH 

o de HCl, midiendo el pH con un pH-metro Crison GLP 212. 
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 Las constantes de velocidad de reacción del AMT con los radicales HO•, 

SO4
•- y CO3

•-/HCO3
• se determinaron mediante experimentos de cinética 

competitiva, utilizando como compuesto de referencia la atrazina (ATR). Las 

constantes de velocidad de reacción de la atrazina con los radicales HO• fueron 

2.9109 M-1·s-1, 2.7109 M-1·s-1 y 8.2108 M-1·s-1 a pHs de 3, 7 y 12, 

respectivamente [37,39,40], y con los otros radicales fueron k(SO4
•-/ATR) = 1.40109 

M-1·s-1 [41] y k(CO3
•-/HCO3

•/ATR) = 1.60107 M-1·s-1 [42]. Para estos experimentos se 

utilizó una concentración inicial de AMT de 0.15 o 0.3010-3 mol/L en presencia 

de 0.06 o 0.1210-3 mol/L de ATR y 73510-6 mol/L de H2O2, K2S2O8 o 

Na2CO3. Las concentraciones de AMT y ATR se obtuvieron después de diferentes 

intervalos de tiempo de tratamiento, y las constantes de velocidad de degradación 

de AMT con los diferentes radicales, k(HO•/AMT), k(SO4
•-/AMT) y k(CO3

•-/HCO3
•/ATR), se 

calcularon usando los anteriores valores de la constante de velocidad de 

degradación de la ATR y la siguiente Ecuación [29]: 

 

krad AMT= krad ATR[Ln(AMT/AMT0)/Ln(ATR/ATR0)]   (IV.1) 

 

 Los experimentos de fotodegradación con el sistema UV/Fe2+/H2O2 se 

llevaron a cabo disolviendo diferentes cantidades de FeSO4·7H2O (0.02 - 

0.1810-3 mol/L de Fe2+) en una disolución 0.3010-3 mol/L de AMT, seguido 

por el ajuste a pH 3 y la adición de H2O2. 

 

 La influencia de la composición química del agua en la fotodegradación del 

herbicida fue estudiada utilizando agua ultrapura, agua del grifo y agua residual 
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urbana tratada de la ciudad de Jaén. Las características químico-físicas de los 

distintos tipos de agua se recogen en la Tabla III.2  del Capítulo III. 

 

2.4. MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

 Las concentraciones de AMT y ATR se determinaron usando un 

cromatógrafo líquido de alta resolución (HPLC) de la casa Thermo-Fisher, 

equipado con un detector de fotodiodo UV8000. La columna cromatográfica 

utilizada fue una columna Hypersil GOLD 250  4.6 mm. La fase móvil para el 

AMT fue agua ultrapura (pH = 6, usando un tampón de fosfato) en modo 

isocrático, con un flujo de 1 mL/min. El volumen de inyección fue 20 μL en todas 

las muestras. En el caso de la ATR,  la fase móvil fue una mezcla de acetonitrilo y 

agua ultrapura (50:50 en volumen) en modo isocrático y un flujo de 1 mL/min. 

Las longitudes de onda del detector se fijaron a 202 nm para AMT y 226 nm para 

ATR. 

 

La mineralización del AMT se determinó mediante la medida del COT. Para 

ello se utilizó un analizador Shimadzu V-CSH con un automuestreador ASI-V, de 

este modo se calculó el COT presente en las muestras de agua restando el carbono 

inorgánico del valor del carbono total. 

 

 Los subproductos de degradación del AMT se determinaron a los 60 min de 

tratamiento con los sistemas UV/H2O2, UV/K2S2O8 y UV/Na2CO3, empleando una 

concentración inicial de AMT de 0.3010-3 mol/L a 25 ºC. Las medidas se 

realizaron con un HPLC (Agilent 1100) acoplado a un espectrómetro de masas 
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Bruker (modelo Esquire 6000), equipado con un sistema de ionización por 

electrospray (ESI).  

 

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

3.1. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE LOS 

SISTEMAS UV/H2O2 y UV/Fe2+/H2O2 

 

 El uso combinado de la radiación UV y H2O2 provoca la ruptura de la 

molécula H2O2 mediante la radiación UV, produciendo dos radicales HO• por 

cada molécula de H2O2 [29,43] (Reacción IV.1): 

 

H2O2 + h  2HO•        (IV.1) 

 

 Teóricamente se producen dos radicales, pero en la práctica la fotólisis de 

un mol de peróxido de hidrógeno produce menos de dos moles de radicales 

hidroxilo debido a que el rendimiento cuántico es menor que uno,  (+HO•) = 

0.98. Estos radicales HO•
 pueden reaccionar con diferentes especies presentes en 

el medio, dando lugar a una serie de reacciones [43-45] (Reacciones IV.2-IV.6): 

 

H2O2 + HO• HO2
• + H2O       (IV.2) 

2HO2
• H2O2 + O2        (IV.3) 

H2O2 + HO2
• HO• + O2 + H2O      (IV.4) 

H2O2 + HO• O2
•- + H+ + H2O      (IV.5) 

RH + HO• subproductos de oxidación     (IV.6) 
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 La determinación de la constante de velocidad de degradación de AMT con 

los radicales HO•, k(HO•/AMT), es especialmente importante para el diseño de un 

sistema de tratamiento adecuado basado en el uso combinado de radiación UV y 

H2O2. Las constantes de velocidad de reacción se determinaron mediante la 

aplicación de la Ecuación IV.1 a valores de pH del medio de 3, 7 y 12, obteniendo 

los valores de k(HO•/AMT) = 3.62108 M-1·s-1, 5.85108 M-1·s-1 y 3.80108 M-1·s-

1, respectivamente. Los elevados valores de estas constantes indican que el AMT 

presenta una gran reactividad con los radicales HO• en el rango de pH estudiado. 

Estos valores son del mismo orden que los obtenidos para otros herbicidas 

[46,47].  

 

 Los valores de k(HO•/AMT) obtenidos ponen de manifiesto que la velocidad de 

reacción de AMT con los radicales HO• se ve potenciada a pH 7 (cuando la 

molécula de AMT está neutra), disminuyendo a pH 3 y 12 (cuando la molécula de 

herbicida está cargada), lo cual es atribuible a la dependencia del pH de las 

reacciones radicalarias que tienen lugar en el medio. Así, a pH básico tendrían 

lugar las Reacciones IV.7 y IV.8 [43,48] cuando la base conjugada de H2O2 (HO2
-

) puede actuar como atrapador de radicales HO• (Reacción IV.8). 

 

H2O2 + OH-  HO2
- + H2O       (IV.7) 

HO• + HO2
- H2O + O2

•-       (IV.8) 

 

 Sin embargo, debido a que el valor de k(HO•/AMT) a pH 12 (3.80108 M-1·s-1) 

es menor que las constantes de velocidad de las Reacciones IV.7 y IV.8 (2.7109 

M-1·s-1 y 7.5109 M-1·s-1, respectivamente), la reacción del AMT con los 
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radicales HO• (Reacción IV.6) estará ligeramente menos favorecida. Además, a 

pH = 12 puede ocurrir la desprotonación del HO• (HO• + OH•-  O•- + H2O) 

debido a que su pKa es 11.9. Así, a este pH de la disolución el 50.5 % de los 

radicales hidroxilo generados son convertidos en O•-. 

 

 El descenso del valor de k(HO•/AMT) a pH 3 (3.62108 M-1·s-1) puede estar 

influenciado por la presencia de iones H+ y Cl-, procedentes del HCl adicionado 

para conseguir pH 3, los cuales pueden actuar como atrapadores de radicales HO• 

de acuerdo con las Reacciones IV.9 y IV.10: 

 

H3O
+ + HO• H2O

•+ + H2O       (IV.9) 

Cl- + HO•HClO•-        (IV.10) 

  

 Las constantes de velocidad de las Reacciones IV.9 y IV.10 son 7.0109 M-

1·s-1 y 8.9107 - 4.3109 M-1·s-1, respectivamente [26,49]; por lo tanto, estas 

reacciones están ligeramente favorecidas frente a la degradación de AMT por los 

radicales HO• y reducen, por tanto, la concentración de radicales HO• disponibles 

para oxidar el AMT.  

 

 La eficacia del sistema UV/H2O2 se ha evaluado estudiando la influencia de 

algunos parámetros operacionales (concentración inicial de H2O2, pH, presencia 

de Fe2+, y composición química del agua) sobre la cinética de degradación del 

AMT. La Tabla IV.1 muestra las condiciones experimentales para los tres 

primeros parámetros del estudio. 
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Tabla IV.1. Resultados experimentales obtenidos de la fotodegradación del AMT 

y porcentajes de degradación y mineralización con el sistema UV/H2O2. [AMT]0= 

0.3010-3 mol/L. 

[H2O2] [Fe2+] pH t1/2
a t90%

b kc AMT30
d TOC30

e 

10-3 mol/L  min min min-1 % % 

0.00 0 7 - - 0.013 31.7 10.5 

0.15 0 7 18.6   61.7 0.037 67.9 27.8 

0.29 0 7 12.9 42.8 0.054 78.3 38.9 

0.73 0 7 8.3 27.6 0.084 92.4 47.1 

1.47 0 7 4.7 15.6 0.147 100 72.2 

3.47 0 7 2.2 7.5 0.309 100 86.8 

0.73 0 3 10.4 34.6 0.067 86.3 38.3 

0.73 0 12 9.8 37.5 0.071 79.1 40.0 

0.73 0.02 3 4.5 16.2 0.143 96.6 84.2 

0.73 0.04 3 4.2 14.0 0.165 98.8 88.9 

0.73 0.09 3 1.9 6.5 0.355 100 94.1 

0.73 0.18 3 1.0 3.3 0.708 100 98.6 

3.47 0.04 3 1.6 5.4 0.430 100 99.0 

a Tiempo requerido para reducir la concentración inicial de AMT a la mitad 
b Tiempo requerido para degradar el 90 % de la concentración inicial de AMT 
c Constante de velocidad de degradación 
d Porcentaje de degradación después de 30 min 
e Porcentaje de mineralización después de 30 min 
 
 

 El efecto de la adición de H2O2 al medio se evaluó llevando a cabo 

experimentos a una concentración inicial de AMT de 0.3010-3 mol/L y usando 
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diferentes concentraciones iniciales de H2O2 (0.15 - 3.4710-3 mol/L). Los 

resultados obtenidos se recogen en la Figura IV.1a, donde se  representa la 

variación de la concentración relativa del AMT en función del tiempo de 

irradiación a diferentes concentraciones iniciales de H2O2. En esta Figura se 

observa que la adición de concentraciones crecientes de H2O2 produce un 

incremento del porcentaje de degradación del AMT, que es del 100 % 

transcurridos 15 min de tratamiento cuando se emplea una concentración de H2O2 

de 3.4710-3 mol/L.   
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Figura IV.1. a) Efecto de la concentración inicial de H2O2 en la degradación del AMT 

con el sistema UV/H2O2 en función del tiempo de tratamiento. [AMT]0= 0.3010-3 

mol/L, T = 25 °C. () 0 mol/L; () 0.1510-3 mol/L; () 0.2910-3 mol/L; () 

0.7310-3 mol/L; () 1.4710-3 mol/L; () 3.4710-3 mol/L. b) Cinéticas de 

degradación del AMT (símbolos abiertos) y COT (símbolos cerrados) a 25 ºC con el 

sistema UV/H2O2 en función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, T = 

25 °C. () 0 mol/L H2O2; () 0.7310-3 mol/L, H2O2; () 3.4710-3 mol/L H2O2.
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 Las constantes de velocidad recogidas en la Tabla IV.1 se obtuvieron 

mediante la aplicación de un modelo cinético de primer orden a las cinéticas de 

degradación del AMT. La adición de H2O2 al medio produce un aumento de la 

constante de velocidad de fotodegradación del AMT; así, por ejemplo, la adición 

de 3.4710-3 mol/L de H2O2 produce un incremento de alrededor de 25 veces en 

el valor de la constante de velocidad, k, desde 0.013 hasta 0.309 min-1. Asimismo, 

se produce un aumento en la degradación del AMT del 31.7 % al 100 % a los 30 

min de irradiación. La constante de velocidad aumenta linealmente con el 

aumento de la concentración inicial de H2O2 de acuerdo con la ecuación k = 

8.310-2 [H2O2] + 2.310-2 (R2 = 0.999), lo cual es debido a que al aumentar la 

dosis de H2O2 aumenta la velocidad de formación de radicales HO•, 

incrementándose la degradación del AMT. Por otra parte, también se reduce 

considerablemente el tiempo necesario para degradar el 90 % del AMT inicial 

presente en el medio (Tabla IV.1). 

 

 Un aspecto clave de la eficacia del sistema UV/H2O2 es el grado de 

mineralización del contaminante presente en el medio, que se evaluó midiendo la 

variación de la concentración de COT con el tiempo de irradiación (Figura IV.1b). 

Como se observa, el porcentaje de COT mineralizado es inferior al porcentaje de 

AMT degradado, para un mismo tiempo de irradiación, indicando la formación de 

compuestos intermedios, que son producidos durante la fotodegradación del AMT 

y que no son completamente mineralizados. Cuando se aumenta el tiempo de 

irradiación, se consigue un mayor porcentaje de mineralización del herbicida, 

siendo prácticamente del 100 % transcurridos 120 min de irradiación, en presencia 

de una dosis de 3.4710-3 mol/L  de H2O2, frente a un 36 % en ausencia de H2O2. 
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En la Tabla IV.1 se recoge el porcentaje de reducción del COT después de 30 min 

de tratamiento, mostrando un incremento en el porcentaje de COT eliminado al 

aumentar la concentración de H2O2, alcanzándose un 86.8 % al usar 3.4710-3 

mol/L de H2O2. 

 

 El efecto del pH de la disolución en la degradación del AMT se llevó a cabo 

realizando experimentos a pH 3, 7 y 12. Como se observa en la Tabla IV.1, la 

máxima velocidad de degradación del AMT fue obtenida a pH 7 (k = 0.084 

min-1), disminuyendo el valor a 0.067 min-1 y 0.071 min-1 a pHs de 3 y 12, 

respectivamente. Estos resultados están en concordancia con los valores obtenidos 

para la constante k(HO•/ATR), que siguen el mismo orden. Asimismo, el porcentaje 

de AMT degradado y COT eliminado son mayores a pH 7 que a pH 3 o 12. El 

menor rendimiento de este sistema de tratamiento a pH ácido puede ser atribuido 

al carácter inhibidor de los iones cloruro presentes en el sistema debido a la 

acidificación del medio. De acuerdo con la Reacción IV.10, estos iones pueden 

reaccionar con los radicales HO• y reducir la concentración disponible para la 

degradación del AMT. 

 

 El radical formado en la Reacción IV.10 tiene una reactividad más baja que 

la del radical HO•, lo cual explica la disminución de la velocidad de degradación. 

Además, los radicales HO• pueden recombinarse a pH ácido, Reacciones IV.2 y 

IV.11, reduciendo su eficacia en la oxidación del AMT. Por otra parte, de acuerdo 

con la Reacción IV.9, la mayoría de reacciones de oxidación de compuestos 

orgánicos con HO• en fase acuosa están en desventaja a pH ácido debido a la 

presencia de H+ [43]. 



Efecto de los radicales HO•, SO4
•- y CO3

•-/HCO3
•… 

173 
 

2HO• 2H2O2        (IV.11) 

 

 Sin embargo, a pH básico se favorece la descomposición del H2O2 en H2O y 

oxígeno molecular más que en radicales HO•, y genera la base conjugada del 

peróxido de hidrógeno (HO2
-), que actúa como un atrapador de radicales HO•  

(Reacciones IV.7 y IV.8). 

 

 En la Figura IV.2 se recoge el efecto de la adición de Fe2+ al sistema 

UV/H2O2. Como se puede observar, al aumentar la dosis de Fe2+ se produce un 

aumento de la velocidad de degradación y del porcentaje de AMT degradado a los 

10 min de irradiación (del 77 % al 100 % con un incremento de la concentración 

de Fe2+ de 0.02 a 0.1810-3 mol/L).  
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Figura IV.2. Efecto de la concentración inicial de Fe2+ en la degradación de AMT 

con el sistema UV/H2O2 en función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 

0.3010-3 mol/L, [H2O2]0 = 0.7310-3 mol/L, T = 25 °C. () 0 mol/L; () 

0.0210-3 mol/L; () 0.0410-3 mol/L; () 0.0910-3 mol/L; () 0.1810-3 

mol/L. 

 

 Este efecto también se refleja en los valores de la constante de velocidad de 

degradación del AMT que pasan de 0.143 a 0.708 min-1 al aumentar la 

concentración de Fe2+ de 0.02 a 0.1810-3 mol/L (Tabla IV.1).  Estos resultados 

sugieren que el Fe2+ aumenta la generación de radicales HO• en el medio. Así, el 

efecto positivo de la presencia de Fe2+ en la velocidad de fotooxidación del AMT 

con el sistema UV/H2O2 puede implicar una fuente adicional de generación de 

radicales HO• (Reacciones IV.12-IV.14). 
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Fe2+ + H2O  Fe(OH)+ + H+        (IV.12) 

Fe(OH)+ + h  Fe2+ + HO-       (IV.13) 

Fe2+ + H2O2  Fe3+ + HO• +OH-  (reacción Fenton)  (IV.14) 

 

 Finalmente, cabe destacar que cuando se mantiene la concentración de Fe2+ 

a 0.0410-3 mol/L y se aumenta la dosis de H2O2 de 0.73 a 3.4710-3 mol/L se 

produce un incremento de la constante de velocidad de degradación de AMT, 

pasando de 0.165 min-1 a 0.430 min-1, y una disminución en t1/2 y t90% (Tabla 

IV.1), debido a una mayor generación de radicales HO• al aumentar la 

concentración de H2O2. 

 

 Otro aspecto muy importante con vista a la aplicabilidad de este sistema, es 

el drástico aumento en la reducción del porcentaje de COT al adicionar Fe2+ al 

sistema, pasando de 38.3 % a 84.2 % con la adición de sólo 0.0210-3 mol/L, y 

alcanzándose un 98.6 % con la adición de 0.1810-3 mol/L de Fe2+. Todos estos 

resultados ponen de manifiesto las grandes ventajas que presenta la adición de 

pequeñas cantidades de sal ferrosa en el sistema UV/H2O2 cuando el tratamiento 

se lleva a cabo en medio ácido. Sin embargo, en este caso (foto-Fenton) existe el 

inconveniente de la formación de lodos de hierro, lo que añadiría una nueva etapa 

al tratamiento de aguas residuales. Por lo tanto, será necesario establecer un 

balance coste-eficiencia del tratamiento. 

 

 En la fotodegradación del AMT, mediante el sistema de UV/H2O2 y después 

de 60 min de tratamiento, sólo se ha identificado un subproducto de degradación, 

el 3-amino-1H-1,2,4-triazol-5-ol (Tabla IV.2). El mecanismo de degradación 
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implica el ataque de un radical HO• en la estructura de anillo de AMT, generando 

el subproducto como un precursor de urazol, que también fue detectado por otros 

autores usando radiación UV en tratamientos de agua [10, 33]. 

 

Tabla IV.2. Subproductos identificados durante la fotodegradación del AMT 

mediante diferentes sistemas 

Fórmula 
molecular 

Peso 
molecular 
(g/mol) 

Estructura molecular Subproducto 

UV/H2O2 

C2H4N4O 100 
N

N
H

NNH2

OH

 

3-amino-1H-1,2,4-triazol-
5-ol 

UV/S2O8
2- 

CH2N2O5S 154 
N H

O
S

O

NH

O

O O

1,3,2,4,6-dioxatiadiazinan-
5-ona 2,2-dioxido 

 

UV/CO3
2- 

C4H4N8 
164 

 NH

N

N

N

N

N N
H

N

 

3-[(E)-1H-1,2,4-triazol-3-
ildiazenil]-1H-1,2,4-triazol 

C3H4N4O2 128 N

N

N

NH2

OHOH  

6-amino-1,3,5-triazina-2,4-
diol 
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3.2. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE EL SISTEMA 

UV/K2S2O8 

 

 El peroxodisulfato es uno de los oxidantes de compuestos orgánicos menos 

estudiado en presencia de radiación UV. Éste es normalmente activado para 

producir radicales sulfato (SO4
•-), muy reactivos y capaces de degradar el 

contaminante de una forma rápida y eficiente [26-28]. Teóricamente, cada 

molécula de peroxodisulfato genera dos radicales sulfato en presencia de 

radiación UV de acuerdo con la Reacción (IV.15), en la práctica  (+SO4
•-) = 

0.56:  

 

S2O8
2- + h  2SO4

•-        (IV.15) 

 

Estos radicales SO4
•- generados pueden participar en diferentes reacciones 

radicalarias, entre las que destacan las siguientes [28, 31,50]: 

 

SO4
•- + RH2 SO4

2- + H+ + RH•      (IV.16) 

RH• + S2O8
2- R + SO4

2- + H+ + SO4
•-     (IV.17) 

SO4
•- + RH  R• + SO4

2- + H+      (IV.18) 

2R• RR (dímero)        (IV.19) 

SO4
•- + H2O  HSO4

- + HO•   k = 103- 104 s-1  (IV.20) 

HO• + S2O8
2- HSO4

- + SO4
•-+ ½O2  k < 106 s-1   (IV.21) 
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 La constante de velocidad de la reacción del AMT con radicales SO4
•- se 

determinó, para valores de pH de la disolución de 3, 7 y 12, mediante 

experimentos de cinética competitiva usando ATR como compuesto de referencia. 

 

 Los valores de k(SO4
•-/AMT) obtenidos son 2.58108 M-1·s-1, 3.77108 

M-1·s-1, y 2.92108 M-1·s-1 para pH 3, 7 y 12, respectivamente. Estos valores son 

similares a los encontrados para otros compuestos orgánicos aromáticos o 

alifáticos [29,31,51,52]. Sin embargo, son ligeramente inferiores a los obtenidos 

para los radicales HO•, descritos en el apartado anterior, indicando que la reacción 

entre el AMT y los radicales HO• es más rápida que entre el AMT y los radicales 

SO4
•- en el rango de pH estudiado. El valor de k(SO4

•-/AMT) más alto se obtuvo a pH 

neutro, disminuyendo tanto a pH ácido como básico, debido a las diferentes 

reacciones de las especies radicalarias presentes en función del pH del medio, 

como se verá más adelante. 

 

 Con objeto de explicar y comparar la efectividad del sistema UV/S2O8
2- y el 

sistema UV/H2O2 en la degradación del AMT, se emplearon concentraciones de 

peroxodisulfato idénticas a las usadas en el sistema UV/H2O2 (0.15 - 3.4710-3 

mol/L). La Figura IV.3 se muestran los resultados obtenidos en la fotodegradación 

del AMT variando las concentraciones de K2S2O8. Como se puede observar, se 

produce un incremento en la velocidad de degradación al aumentar la 

concentración de peroxodisulfato, como consecuencia de una mayor formación de 

radicales SO4
•-. 
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Figura IV.3. Efecto de la concentración inicial de K2S2O8 en la degradación de 

AMT con el sistema UV/S2O8
2- en función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 

0.3010-3 mol/L, T = 25 °C. () 010-3 mol/L; () 0.1510-3 mol/L; () 

0.2910-3 mol/L; () 0.7310-3 mol/L; () 1.4710-3 mol/L; () 3.4710-3 

mol/L. 

 

En la Tabla IV.3 se recogen las constantes de velocidad obtenidas, usando 

un modelo cinético de primer orden, para las diferentes concentraciones de 

K2S2O8 añadidas durante la irradiación del AMT, junto con los porcentajes de 

AMT degradado y COT eliminado transcurridos 30 min de irradiación. Cuando la 

concentración de S2O8
2- aumenta, se produce un incremento de la constante de 

velocidad de degradación, así como una disminución del tiempo necesario para 

degradar el 90 % de AMT, t90%, el cual se redujo de 38.8 min a 3.1 min con un 
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aumento en la concentración de S2O8
2- de 0.15 a 3.4710-3 mol/L. Del mismo 

modo, la adición de 3.4710-3 mol/L S2O8
2- produce un aumento de 58 veces en 

la constante de velocidad en comparación con el valor en ausencia de 

peroxodisulfato, pasando de 0.013 a 0.748 min-1. Existe un incremento lineal en la 

constante de velocidad con el aumento de la concentración inicial de S2O8
2-. 

 

Tabla IV.3. Resultados experimentales obtenidos de la fotodegradación de AMT 

y porcentajes de degradación y mineralización de AMT con el sistema 

UV/K2S2O8. [AMT]0 = 0.3010-3 mol/L. 

[S2O8
2-] pH t1/2 t90% k AMT30 TOC30

 

10-3 mol/L  min min min-1 % % 

0 7 - - 0.013  31.7 10.5 

0.15 7 11.7  38.8 0.059  79.9 31.6 

0.29 7   9.2 30.7 0.075  90.2 50.0 

0.73 7   4.2 14.0 0.165  97.4 75.0 

1.47 7   1.5   5.0 0.457 100 89.5 

3.47 7   0.9   3.1 0.748 100 90.0 

0.73 3   7.4 24.4 0.094   94.2 59.1 

0.73 12   5.5 18.2 0.126   96.2 65.0 

*Parámetros descritos en la Tabla IV.1. 

Si se comparan los resultados obtenidos con los sistemas UV/S2O8
2- (Figura 

IV.3 y Tabla IV.3) con los del sistema UV/H2O2 (Figura IV.1a y Tabla IV.1) se 

observa que la velocidad de fotodegradación de AMT es mayor cuando se usa 

peroxodisulfato como oxidante, a pesar de que, como se dijo anteriormente, la 
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constante de velocidad del AMT con los radicales SO4
•- es menor que con los 

radicales HO•. Este comportamiento es atribuible a que la velocidad de 

recombinación es casi 10 veces más lenta de los radicales de SO4
•- (kSO4

•--= 4×108 

M-1·s-1) en comparación con los radicales HO• (kHO•= 5.5×109 M-1·s-1) y a la 

mayor selectividad de los radicales SO4
•- para degradar los compuestos orgánicos 

[48,52]. 

 

El efecto del pH en la degradación del AMT mediante el sistema UV/S2O8
2- 

se llevó a cabo realizando experimentos a pH 3, 7 y 12. Los resultados obtenidos 

(Tabla IV.3) indican que la velocidad de degradación del AMT depende del pH 

del medio. La máxima velocidad de degradación del AMT se obtiene a pH 7 

(0.165 min-1 para K2S2O8) y el porcentaje de AMT degradado es ligeramente 

superior a pH 7 comparado con el pH 3 o 12. Estos resultados pueden explicarse 

por la dependencia del pH de las especies generadas en el sistema debido a la 

presencia de S2O8
2- (Reacciones IV.16-IV.21). Así, a valores de pH básicos los 

radicales SO4
•- y HO• pueden reaccionar mediante las siguientes reacciones 

[29,43]: 

 

SO4
•- + HO-  SO4

2- + HO•       (IV.22) 

SO4
•- + HO•  HSO4

- + 1/2O2      (IV.23) 

 

Las constantes de velocidad de las Reacciones IV.22 y IV.23 son 6107 M-

1·s-1 y 1-10109 M-1·s-1, respectivamente [53]. La velocidad de degradación de 

AMT es menor a pH 12 que a pH 7,  debido a que  la constante de velocidad de 

reacción del radical sulfato con AMT  es inferior a la constante de velocidad de la 
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reacción del radical sulfato con el radical HO• generado a estos valores de pH 

(Reacción IV.23). 

 

El descenso en la constante de velocidad a pH 3 con respecto a pH 7 puede 

ser debido a varios factores: i) el consumo de S2O8
2- por la formación de especies 

inorgánicas ácidas tales como H2SO5, H2SO4, HS2O8
- y HSO4

-, algunos de los 

cuales no generan radicales SO4
•- ni radicales HO• en las condiciones 

experimentales presentes [27,50,54], y ii) la inhibición de los radicales HO• por 

las Reacciones IV.9 y IV.10. 

 

Los valores de COT obtenidos (Tabla IV.3) indican que, para el sistema 

UV/S2O8
2-, el grado de mineralización se incrementa pasando de 

aproximadamente un 30 % a un 90 %, al aumentar la concentración de S2O8
2- en 

el medio de 0.15 a 3.4710-3 mol/L. Este incremento en los valores del COT se 

atribuye a un aumento en la cantidad de radicales sulfato generados. Por otra 

parte, el sistema UV/S2O8
2- es más efectivo para mineralizar el AMT presente en 

el medio que el sistema UV/H2O2 (Tabla IV.1). 

 

Como subproducto de la fotodegradación de AMT con el sistema UV/S2O8
2- 

sólo se detectó 1,3,2,4,6-dioxatiadiazinan-5-ona 2,2-dióxido, transcurridos 60 min 

de irradiación (Tabla IV.2), que puede ser formado por la reacción de 

subproductos AMT con radicales SO4
•-. El mecanismo de degradación implica la 

reacción de urea, como un subproducto, con radicales sulfato. 
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3.3. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE EL SISTEMA 

UV/Na2CO3 

 

La constante de velocidad de reacción del AMT con los radicales CO3
•-

/HCO3
• se determinó también mediante experimentos de cinética competitiva, 

usando ATR como compuesto de referencia. El valor de la constante de velocidad 

obtenido fue k(CO3
•-/HCO3

•/AMT)= 1.37106 M-1·s-1, similar al encontrado para otros 

compuestos orgánicos aromáticos [29,31] y pesticidas [5,16,55]. 

 

En la Tabla IV.4 se recogen las constantes de velocidad de la 

fotodegradación del AMT a diferentes concentraciones añadidas de Na2CO3 (0.15 

- 3.4710-3 mol/L) y pH 10, junto con los porcentajes de AMT degradado y COT 

eliminado transcurridos 30 min de irradiación. Se observa que la adición de 

3.4710-3 mol/L de Na2CO3 al sistema produce un incremento de alrededor de 

tres veces en el valor de la constante de velocidad con respecto al valor obtenido 

en ausencia de carbonato, pasando de 0.013 a 0.043 min-1. Estos resultados 

pueden explicarse por la formación de radicales CO3
•- y radicales bicarbonato 

(HCO3
•) en presencia de carbonato por las siguientes reacciones: 

 

OH- + hHO• + eaq   H = +36.0 Kcal/mol   (IV.24) 

HO• + HCO3
- HCO3

• + OH- H = +50.9 Kcal/mol   (IV.25) 

HCO3
• + H2O  H3O

+ + CO3
•-      (IV.26) 
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Tabla IV.4. Resultados experimentales obtenidos de la fotodegradación de AMT 

y porcentajes de degradación y mineralización de AMT con el sistema 

UV/Na2CO3. [AMT]0= 0.3010-3 mol/L; pH = 10 

[CO3
2-] t1/2 t90% k  AMT30 TOC30 

10-3 mol/L  min min min-1 % % 

0.15 29.3 97.3 0.024 51.0 27.8 

0.29 27.3 90.8 0.025 53.3 34.8 

0.73 24.0 79.9 0.026 58.8 39.3 

1.47 21.2 70.5 0.033 62.5 43.8 

3.47 16.3 54.0 0.043 69.8 52.4 

*Parámetros definidos en la Tabla IV.1 

Este mecanismo fue corroborado en un estudio previo [29] en el que se 

utiliza el programa Gaussian09 (CCSD/aug-cc-pVTZ) para obtener las entalpías 

de reacción correspondientes. En teoría, la energía del sistema  UV era suficiente 

para producir las reacciones anteriores. El pH de la solución inicial de los 

experimentos anteriores fue de 10, y bajo esas condiciones experimentales, los 

aniones carbonato están en equilibrio con los aniones carbonato de hidrógeno 

(pKa = 10.25). Por lo tanto, la solución contiene alrededor de 50 % de 

bicarbonato. 

 

La constante de velocidad de la Reacción IV.25 es 8.5106 M-1·s-1 [43] y 

para los radicales HO• con AMT es 3.62 - 5.9108 M-1·s-1, de acuerdo con estos 

valores, no es posible que exista una competición entre el AMT y HCO3
- con los 

radicales HO•. 
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En la Figura IV.4 se muestran los resultados obtenidos de la 

fotodegradación del AMT cuando la concentración de Na2CO3 aumenta de 0.15 a 

3.4710-3 mol/L, indicando que a mayores concentraciones de Na2CO3 se 

produce un incremento en la oxidación del AMT. Cuando la concentración de 

carbonatos aumenta (Tabla IV.4), se produce un incremento de la constante de 

velocidad de degradación, así como una disminución del tiempo necesario para 

degradar el 90 % de AMT, t90%, pasando de 97.3 a 54.0 min al aumentar la 

concentración de carbonato de 0.15 a 3.4710-3 mol/L. La reducción del COT es 

también mayor con el aumento de la concentración de carbonatos, pasando de 

27.8 a 52.4 %. Este aumento en la efectividad del sistema UV/Na2CO3 con el 

incremento de la concentración del carbonato está estrechamente relacionado con 

el aumento de la generación de radicales CO3
•- y HCO3

•. 

 

Si se compara el sistema UV/CO3
2- con los sistemas anteriormente 

estudiados se observa que este sistema es menos reactivo y eficiente para degradar 

AMT, lo cual está relacionado con la menor reactividad de los radicales CO3
•-

/HCO3
• en comparación con los radicales SO4

•- y HO•, tal y como se deduce a 

partir de los valores de la constante de velocidad para la reacción del AMT con 

los diferentes radicales, que sigue el orden k(CO3•-/HCO3•/AMT) < k(SO4•-/AMT) < 

k(HO•/AMT). Este hecho también ha sido observado por otros autores en el estudio 

de diferentes pesticidas [16,55]. 

 

Los subproductos obtenidos con el sistema UV/CO3
2- en la fotodegradación 

del AMT transcurridos 60 min de tratamiento se recogen en la Tabla IV.2: 3-[(E)-

1H-1,2,4-triazol-3-ildiazenil]-1H-1,2,4-triazol, el cual es un dímero del AMT, y 6-
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amino-1,3,5-triazina-2,4-diol, que es un subproducto que aparece en la etapa 

previa a la formación del ácido cianúrico y que también ha sido identificado por 

otros autores [36]. 

 

 

Figura  IV.4. Efecto de la concentración inicial de Na2CO3 en la degradación de 

AMT con el sistema UV/CO3
2- en función de tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 

0.3010-3 mol/L, T = 25 °C. () 010-3 mol/L; () 0.1510-3 mol/L; () 

0.2910-3 mol/L; () 0.7310-3 mol/L; () 1.4710-3 mol/L; () 3.4710-3 

mol/L. 
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3.4. INFLUENCIA DEL TIPO DE AGUA EN LA FOTODEGRADACIÓN 

DEL AMITROL 

 

La aplicabilidad de los sistemas UV/oxidante en la eliminación de AMT de 

las aguas se ha examinado analizando la influencia de la composición química del 

agua en el proceso de fotodegradación del AMT. Para ello, se han realizado 

experiencias con aguas de diferente composición química: agua ultrapura, agua 

del grifo y agua residual urbana tratada, cuyas características químicas se recogen 

en la Tabla III.2 del Capítulo III. Las aguas residuales urbanas tratadas son las que 

presentan un mayor contenido de COT y de electrolitos, así como un menor valor 

de transmitancia. En la Tabla IV.5 se muestran las constantes de velocidad de 

reacción obtenidas y los porcentajes de degradación y mineralización para la 

degradación del AMT en las diferentes aguas estudiadas.  

 

En todos los casos, la degradación del AMT es mucho más efectiva con el 

sistema UV/S2O8
2- seguido por el sistema UV/H2O2 y en último lugar el 

UV/Na2CO3. El sistema UV/Na2CO3 presenta la menor constante de velocidad de 

degradación del AMT debido a que los radicales CO3
•-/HCO3

•  presentan la menor 

constante de velocidad, y k(CO3
•-/HCO3

•/AMT) = 1.37106 M-1·s-1 y poder oxidante (E0 

= 1.78 V) en comparación con los radicales SO4
•- (E0 = 2.60 V) y HO• (E0 = 2.80 

V). Aunque los radicales SO4
•- son menos oxidantes que los radicales HO•, la 

efectividad del sistema UV/S2O8
2- es mayor debido  a que los radicales SO4

•- son 

más selectivos en su reacción con los compuestos orgánicos y, además, como se 

comentó anteriormente, al usar este sistema se generan ambos radicales [30,50]. 
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Tabla IV.5. Constantes de velocidad de reacción para la fotodegradación de 

AMT, velocidad de inhibición de los radicales, y porcentaje de degradación de 

AMT para diferentes tiempos de tratamiento en los tres tipos de agua. [AMT]0 = 

0.3010-3 mol/L, [H2O2]0 = [K2S2O8] = [Na2CO3]0 = 0.7310-3 mol/L, T = 25 ºC 

Tipo de Oxidante t90% k rradicales AMT15 AMT30 

agua  Min min-1 min-1 % % 

Ultrapura 

H2O2 27.6 0.084 3.34105 70.3 92.4 

K2S2O8 14.0 0.165 - 91.0 97.4 

Na2CO3 79.9 0.026 - 37.4 58.8 

Grifo 

H2O2 39.4 0.058 2.05106 57.5 81.2 

K2S2O8 16.2 0.142 3.90105 89.0 98.4 

Na2CO3 - 0.015 1.81106 22.6 36.7 

Residual 

urbana 

tratada 

H2O2 44.7 0.051 1.421010 55.0 76.9 

K2S2O8 22.4 0.103 1.381011 78.4 92.1 

Na2CO3 - 0.013 7.101010 18.7 32.3 

kH+ = 7109 M-1·s-1, kCOT = 2108 Mc
-1·s-1 y kHCO3

- = 8.5106 M-1·s-1 para HO• 

[43,57-59]. kCOT = 1.95109 Mc
-1·s-1 y kHCO3

- = 1.60106 M-1·s-1 para SO4
•- 

[60,61]. kCOT = 1.0109 Mc
-1·s-1 y kHCO3

- = 7.50106 M-1·s-1 para CO3
•- [30,62]. 

 

Con los sistemas empleados, la constante de velocidad de degradación del 

AMT varía dependiendo del tipo de agua, en el siguiente orden: ultrapura > grifo 

> residual urbana tratada. El mismo orden siguen los valores de porcentaje de 

fotodegradación del AMT, así para el sistema UV/H2O2, estos valores fueron 

92.4, 81.2 y 76.9 %, transcurridos 30 min de irradiación, cuando se emplea agua 
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ultrapura, del grifo y residual urbana tratada, respectivamente. Estas diferencias se 

explican debido a la presencia en el agua del grifo y residual urbana tratada de 

bicarbonatos, nitratos, cloruros y materia inorgánica que reaccionan con los 

radicales generados [16,56]. Esto reduce la concentración de especies radicalarias 

oxidantes disponibles para interaccionar con el AMT y, por tanto, se obtiene un 

menor porcentaje de degradación. 

 

Con el fin de corroborar la hipótesis anterior, las velocidades de inhibición 

de los radicales HO•, SO4
•-, and CO3

•- por las especies presentes en el medio se 

determinaron utilizando la Ecuación general IV.2 [29]. 

 

rradicales = kH+[H+] + kTOC[COT] + kHCO3
-[HCO3

-]                            (IV.2) 

 

donde rradicales es la velocidad de inhibición de  los radicales HO•, SO4
•-, o CO3

•- en 

s-1; [H+], [COT] y [HCO3
-] son las concentraciones iniciales de cada especie 

presentes en el agua; Mc es la molaridad de la materia orgánica natural, basada en 

los moles de carbono, suponiendo 12 g /mol. 

 

La Tabla IV.5 recoge los valores de la velocidad de inhibición de los 

radicales obtenidos (rradicales), mostrando que: i) el agua residual urbana tratada 

tiene la mayor capacidad de inhibición de radicales, reduciendo la concentración 

de los principales radicales (HO•, SO4
•-, o CO3

•-) disponibles para reaccionar con 

el AMT; y ii) el agua residual urbana tratada tiene la transmitancia de luz más 

baja (Tabla III.2), absorbiendo la radiación UV y reduciendo considerablemente el 

número de fotones que alcanzan a los generadores de radicales. Estos resultados 
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confirman que la materia orgánica en el agua residual urbana tratada actúa como 

filtro de la luz UV, reduciendo la eficacia del tratamiento para eliminar el AMT 

del medio. Los menores valores de k del agua del grifo en comparación con el 

agua ultrapura se deben principalmente a las capacidades de inhibición de los 

radicales de las especies que lo contienen (Tabla IV.5).  

 

La Figura IV.5 recoge los valores de porcentaje de eliminación del COT en 

función del tiempo de irradiación en los diferentes tipos de aguas para los 

distintos sistemas utilizados. Para todos los sistemas, la mineralización del AMT 

disminuye en el orden: agua ultrapura > del grifo > residual urbana tratada. 

Además, se observa que la efectividad de los sistemas para mineralizar el AMT 

aumenta en el orden: UV/Na2CO3 < UV/H2O2 < UV/S2O8
2-, lo cual está en 

concordancia con lo discutido anteriormente. 
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Figura  IV.5. Evolución del porcentaje de COT eliminado con los tres sistemas 

en los diferentes tipos de agua con el tiempo de tratamiento. 
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4. CONCLUSIONES 

 

Las constantes de velocidad de fotodegradación del AMT disminuyen en el 

orden k(HO•/AMT) >  k(SO4
•-/AMT)  > k(CO3

•-/HCO3
•/AMT), con valores del orden de: 108 

(HO•), 108 (SO4
•-) y 106 (CO3

•-/HCO3
•). Estos valores varían con el pH del medio 

aunque se mantienen en el mismo orden de magnitud. 

 

La velocidad de fotodegradación y mineralización del AMT varía en 

función del sistema usado, disminuyendo en el orden UV/S2O8
2-

 > UV/H2O2 >  

UV/Na2CO3. La gran efectividad del sistema UV/S2O8
2- es debida a la generación 

conjunta de radicales SO4
•- y HO• en el medio, la lenta velocidad de la 

recombinación de radicales SO4
•- en comparación con los radicales HO•, y la 

mayor selectividad del radical  SO4
•-  en su reacción con el AMT. 

 

Estos sistemas de tratamiento de aguas son más efectivos a pH neutro, 

debido a que algunos de los radicales generados se consumen en reacciones 

secundarias con especies presentes en el medio a pH ácido o básico, reduciendo su 

concentración y, por lo tanto, su efectividad para reaccionar con AMT.  

 

La adición de pequeñas cantidades de Fe2+ al sistema UV/H2O2 provoca la 

generación adicional de radicales HO• y, con ello, un aumento del rendimiento del 

proceso, aumentando tanto la cantidad de AMT degradada como su 

mineralización, alcanzando valores del COT eliminado próximos al 100 %.  
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La eficacia de los tres PAOs estudiados para degradar y mineralizar AMT 

depende del tipo de agua. Esta eficacia disminuye siguiendo el orden: agua 

ultrapura > agua del grifo > agua residual urbana tratada, debido a que la 

capacidad inhibidora de radicales aumenta en este orden debido a la presencia de 

electrolitos.  

 

5. BIBLIOGRAFÍA 

 

[1] J. Andersen, M. Pelaez, L. Guay, Z. Zhang, K.N O’Shea, D.D. Dionysiou, 

NF-TiO2 photocatalysis of amitrole and atrazine with addition of oxidants 

under simulated solar light: emerging synergies, degradation 

intermediates, and reusable attributes, J. Hazard. Mater. 260 (2013) 569-

575. 

[2] M.A. Fontecha-Cámara, M.A. Álvarez-Merino, F. Carrasco-Marín, M.V. 

López-Ramón, C. Moreno-Castilla, Heterogeneous and homogeneous 

Fenton process using activated carbon for the removal of the herbicide 

amitrole from water, Appl. Catal. B: Environ. 101 (2011) 425-430. 

[3] M.A. Fontecha-Cámara, M.V. López-Ramón, L.M. Pastrana-Martínez, C. 

Moreno-Castilla, Kinetics of diuron and amitrole adsorption from aqueous 

solution on activated carbons, J. Hazard. Mater. 156 (2008) 472-477. 

[4] F.J. Benítez, F.J. Real, J.L. Acero, C. Garcia, Kinetics of the 

transformation of phenyl-urea herbicides during ozonation of natural 

waters: Rate constants and model predictions, Water Res. 41 (2007) 4073-

4084. 



Capítulo IV 

194 
 

[5] B.A.Wols, C.H.M. Hofman-Caris, Review of photochemical reaction 

constants of organic micropollutants required for UV advanced oxidation 

processes in water, Water Res. 46 (2012) 2815-2827. 

[6] M.A. Fontecha-Cámara, M.V. López-Ramón, M.A. Álvarez-Merino, C. 

Moreno-Castilla, Effect of surface chemistry, solution pH, and ionic 

strength on the removal of herbicides diuron and amitrole from water by 

an activated carbon fiber, Langmuir 23 (2007) 1242-1247. 

[7] S.V. Mayani, V.J. Mayani, S.W Kim, Catalytic oxidation of phenol 

analogues in aqueous medium over Fe/SBA-15, B. Korean Chem. Soc. 33 

(2012) 3009-3015. 

[8] F.J. Benítez, F.J. Real, J.L. Acero, C. Garcia, Photochemical oxidation 

processes for the elimination of phenyl-urea herbicide in waters, J. Hazard. 

Mater. 138 (2006) 278-287. 

[9] S. Sanches, M.T. Barreto-Crespo, V.J. Pereira, Drinking water treatment 

of priority pesticides using low pressure UV photolysis and advanced 

oxidation processes, Water Res. 44 (2010) 1809-1818. 

[10] F. Orellana-García, M.A. Álvarez, M.V. López-Ramón, J. Rivera-Utrilla, 

M. Sánchez-Polo, A.J. Mota, Photodegradation of herbicides with 

different chemical natures in aqueous solution by ultraviolet radiation. 

Effects of operational variables and solution chemistry, Chem. Eng. J. 255 

(2014) 307-315. 

[11] K.E. Djebbar, A. Zertal, N. Debbache, T. Sehili, Comparison of diuron 

degradation by direct UV photolysis and advanced oxidation processes, J. 

Environ. Manage. 88 (2008) 1505-1512. 



Efecto de los radicales HO•, SO4
•- y CO3

•-/HCO3
•… 

195 
 

[12] C. Chen, S. Yang, Y. Gao, C. Sun, C. Gu, B. Xu, Photolytic destruction of 

endocrine disruptor atrazine in aqueous solution under UV irradiation: 

products and pathways, J. Hazard. Mater. 172 (2009) 675-684. 

[13] D.P. Hessler, V. Gorenflo, F.H. Frimmel, Degradation of aqueous atrazine 

and metazachlor solutions by UV and UV/H2O2-Influence of pH and 

herbicide concentration, Acta Hydroch. Hydrob. 21 (1993) 209-214. 

[14] S. Canonica, L. Meunier, U. von Gunten, Phototransformation of selected 

pharmaceuticals during UV treatment of drinking water. Water Res. 42 

(2008) 121-128.  

[15] H. Mestankova, B. Eschera, K. Schirmera, U. Guntena, S. Canonica, 

Evolution of algal toxicity during (photo)oxidative degradation of diuron, 

Aquat. Toxicol. 101 (2011) 466-473. 

[16] C. Wu, K.G. Linden, Phototransformation of selected organophosphorus 

pesticides: roles of hydroxyl and carbonate radicals, Water Res. 44 (2010) 

3585-3594. 

[17] C. Tizaoui, K. Mezughi, R. Bickley, Heterogeneous photocatalytic 

removal of the herbicide clopyralid and its comparison with UV/H2O2 and 

ozone oxidation techniques, Desalination 273 (2011) 197-204. 

[18] M.A. Oturan, N. Oturan, M.C. Edelahi, F.I. Podvorica, K. El Kacemi, 

Oxidative degradation of herbicide diuron in aqueous medium by Fenton’s 

reaction based advanced oxidation processes, Chem. Eng. J. 171 (2011) 

127-135. 

[19] D. Šojić, V. Despotović, B. Abramović, N. Todorova, T. Giannakopoulou, 

C. Trapalis, Photocatalytic degradation of mecoprop and clopyralid in 



Capítulo IV 

196 
 

aqueous suspensions of nanostructured N-doped TiO2, Molecules 15 

(2010) 2994-3009.  

[20] J. Fenoll, P. Sabater, G. Navarro, G. Pérez-Lucas, S. Navarro, 

Photocatalytic transformation of sixteen substituted phenylurea herbicides 

in aqueous semiconductor suspensions: intermediates and degradation 

pathways, J. Hazard. Mater. 244 (2013) 370-379. 

[21] M.A. Aramendía, A. Marinas, J.M. Marinas, J.M. Moreno, F.J. Urbano, 

Photocatalytic degradation of herbicide fluroxypyr in aqueous suspension 

of TiO2, Catal. Today 101 (2005) 187-193. 

[22] F.J. Benítez, J. Beltran-Heredia, T. Gonzalez, Degradation by ozone and 

UV-radiation of the herbicide cyanazine, Ozone-Sci. Eng. 16 (1994) 213-

234. 

[23] F. Vicente, A. Santos, A. Romero, S. Rodriguez, Kinetic study of diuron 

oxidation and mineralization by persulphate: Effects of temperature, 

oxidant concentration and iron dosage method, Chem. Eng. J. 170 (2011) 

127-135. 

[24] J. Criquet, N.K.V. Leitner, Degradation of acetic acid with sulfate radical 

generated by persulfate ions photolysis, Chemosphere 77 (2009) 194-200. 

[25] M.G. Antoniou, A.A. de la Cruz, D.D. Dionysiou, Degradation of 

microcystin-LR using sulfate radicals generated through photolysis, 

thermolysis and e-transfer mechanisms, Appl. Catal. B: Environ. 96 

(2010) 290-298. 

[26] R. Ocampo-Pérez, M. Sánchez-Polo, J. Rivera-Utrilla, R. Leyva-Ramos, 

Degradation of antineoplastic cytarabine in aqueous phase by advanced 



Efecto de los radicales HO•, SO4
•- y CO3

•-/HCO3
•… 

197 
 

oxidation processes based on ultraviolet radiation, Chem. Eng. J. 165 

(2010) 581-588. 

[27] Ch. Tan, N. Gao, Y. Deng, N. An, J. Deng, Heat-activated persulfate 

oxidation of diuron in water, Chem. Eng. J. 203 (2012) 294-300. 

[28] A.R. Khataee, O. Mirzajani, UV/peroxydisulfate oxidation of C. I. Basic 

Blue 3: modelling of key factors by artificial neural network, Desalination 

251 (2010) 64-69. 

[29] M. Sánchez-Polo, M.M. Abdel daiem, R. Ocampo-Pérez, J. Rivera-Utrilla, 

A.J. Mota, Comparative study of the photodegradation of bisphenol A by 

HO•, SO4
•- and CO3

•-/HCO3
• radicals in aqueous phase, Sci. Total Environ. 

463-464 (2013) 423-431. 

[30] S. Canonica, T. Kohn, M. Mac, F.J. Real, J. Wirz, U. Von Gunten, 

Photosensitizer method to determine rate constants for the reaction of 

carbonate radical with organic compounds, Environ. Sci. Technol. 39 

(2005) 9182-9188. 

[31] P. Neta, R.E. Huie, A.B. Ross, Rate constants for reactions of inorganic 

radicals in aqueous solution, J. Phys. Chem. Ref. Data 17 (1988) 1027-

1229. 

[32] T. Oesterreich, U. Klaus, M. Volk, B. Neidhart, M. Spiteller, 

Environmental fate of amitrole: Influence of dissolved organic matter, 

Chemosphere 38 (1999) 379-392. 

[33] C. Catastini, S. Rafqah, G. Mailhot, M. Sarakha, Degradation of amitrole 

by excitation of Fe(III) aquocomplexes in aqueous solutions, J. Photoch. 

Photobio. A 162 (2004) 97-103. 



Capítulo IV 

198 
 

[34] A. Da Pozzo, C. Merli, I. Sirés, J.A. Garrido, R.M. Rodríguez, E. Brillas, 

Removal of the herbicide amitrole from water by anodic oxidation and 

electro-Fenton, Environ. Chem. Lett. 3 (2005) 7-11. 

[35] T. Mugadza, T. Nyokong, Electrocatalytic oxidation of amitrole and 

diuron on iron(II) tetraaminophthalocyanine-single walled carbon 

nanotube dendrimer, Electrochim. Acta 55 (2010) 2606-2613. 

[36] N. Watanabe, S. Horikoshi, A. Kawasaki, H. Hidaka, Formation of 

refractory ring-expanded triazine intermediates during the photocatalyzed 

mineralization of the endocrine disruptor amitrole and related triazole 

derivatives at UV-irradiated TiO2/H2O interfaces, Environ. Sci. Technol. 

39 (2005) 2320-2326. 

[37] H. Gallard, J.De Laat, Kinetic modelling of Fe(III)/H2O2 oxidation 

reactions in dilute aqueous solution using atrazine as a model organic 

compound, Water Res. 34 (2000) 3107-3112. 

[38] M. Montalti,  A. Credi, L. Prodi, M.T. Gandolfi, Handbook of 

Photochemistry 3rd edition, CRC Press, Boca Ratón FL, 2006. 

[39] J. De Laat, M. Doré, H. Suty, Oxidation of s-triazines by advances 

oxidation processes. By-products and kinetic rate constants, Rev. Sci. Eau 

8 (1995) 23-42. 

[40] S.A. Mabury, D.G. Crosby, Pesticides reactivity toward hydroxyl and its 

relationship to field persistence, J. Agr. Food Chem. 44 (1996) 1920-1924. 

[41] M.E.D.G. Azenha, H.D. Burrows, L.M. Canle, R. Coimbra, M.I. 

Fernández, M.V. García, On the kinetics and energetics of one-electron 

oxidation of 1,3,5-triazines, Chem. Commun. 1 (2003) 112–113. 



Efecto de los radicales HO•, SO4
•- y CO3

•-/HCO3
•… 

199 
 

[42] J. Huang, S.A. Mabury, A new method for measuring carbonate radical 

reactivity toward pesticides, Environ. Toxicol. Chem. 19 (2000) 1501-

1507. 

[43] B.R. Buxton, C.L. Greenstock, W.P. Helman, A.B. Ross, Critical review 

of rate constants for reactions hydrated electrons, hydrogen atoms and 

hydroxyl radicals (HO•/O•-) in aqueous solution, J. Phys. Chem. Ref. Data 

17 (1988) 513-886. 

[44] M. Chang, C. Chung, J. Chern, T. Chen, Dye decomposition kinetics by 

UV/H2O2: initial rate analysis by effective kinetic modelling methodology, 

Chem. Eng. Sci. 65 (2010) 135-140. 

[45] H.J. Bielski, H.J. Benon, D.E. Cabelli, L.A. Ravindra, A.B. Alberta, 

Reactivity of perhydroxyl/superoxide radicals in aqueous solution, J. Phys. 

Chem. Ref. Data 14 (1985) 1041-1100. 

[46] W.R. Haag, C.C.D. Yao, Rate constants for reaction of hydroxyl radicals 

with several drinking water contaminants, Environ. Sci. Technol. 26 

(1992) 1005-1013. 

[47] P.S. Rao, M. Simic, E. Hayon, Pulse radiolysis study of imidazole and 

histidine in water, J. Phys. Chem. 79 (1975) 1260-1263. 

[48] J.R. Torres-Luna, R. Ocampo-Pérez, M. Sánchez-Polo, J. Rivera-Utrilla, I. 

Velo-Gala, L.A. Bernal-Jacome, Role of HO• and SO4
•- radicals on the 

photodegradation of remazol red in aqueous solution, Chem. Eng. J. 223 

(2013) 155-163. 

[49] Farhataziz, A.B. Ross, Selected specific rates of reactions of transients 

from water in aqueous solution. III. Hydroxyl radical and perhydroxyl 



Capítulo IV 

200 
 

radical and their radical ions, Nat. Stand. Ref. Data Ser., Nat. Bur. Stand. 

(U.S.) 59 (1977) 1-122. 

[50] T.K. Lau, W. Chu, N.J.D. Graham, The aqueous degradation of butylated 

hydroxyanisole by UV/S2O8
2- study of reaction mechanisms via 

dimerization and mineralization, Environ. Sci. Technol. 41 (2007) 613-

619. 

[51] K.P. Manoj, Prasanthkumar, V.M. Manjo, U.K. Aravind, T.K. 

Manojkumar, C.T. Aravindakumar, Oxidation of substituted triazines by 

sulphate radical anion (SO4
•-) in aqueous medium: a laser flash photolysis 

and stead state radiolysis study, J. Phys. Org. Chem. 20 (2007) 122-129. 

[52] J. Méndez-Díaz, M. Sánchez-Polo, J. Rivera-Utrilla, S. Canonica, U. von 

Gunten, Advanced oxidation of the surfactant SDBS by means of hydroxyl 

and sulphate radicals, Chem. Eng. J. 163 (2010) 300-306. 

[53] T.W. Chan, N.J.D. Graham, W. Chu, Degradation of iopromide by 

combined UV irradiation and peroxydisulfate, J. Hazard. Mater. 181 

(2010) 508-513. 

[54] D. Salari, A. Niaei, S. Aber, M.H. Rasoulifard, The photooxidative 

destruction of C.I. Basic Yellow 2 using UV/S2O8
2- process in a 

rectangular continuous photoreactor, J. Hazard. Mater. 166 (2009) 61-66. 

[55] P. Mazellier, C. Busset, A. Delmont, J. De Laat, A comparison of fenuron 

degradation by hydroxyl and carbonate radicals in aqueous solution, Water 

Res. 41 (2007) 4585-4594. 

[56] J. De Laat, G.T. Le, B. Legube, A comparative study of the effects of 

chloride, sulfate and nitrate ions on the rates of decomposition of H2O2 



Efecto de los radicales HO•, SO4
•- y CO3

•-/HCO3
•… 

201 
 

and organic compounds by Fe(II)/H2O2 and Fe(III)/H2O2, Chemosphere 55 

(2004) 715-723. 

[57] A.A. Basfar, K.A. Mohamed, A.J. Al-Abduly, A.A. Al-Shahrani, 

Radiolytic degradation of atrazine aqueous solution containing humic 

substances, Ecotox. Environ. Safe. 72 (2009) 948-953. 

[58] J. Hoigné, H. Bader, Rate constants of reactions of ozone with organic and 

inorganic compounds in water. I. Non-dissociating organic compounds, 

Water Res. 17 (1983) 173-183. 

[59] J. Hoigné, H. Bader, Rate constants of reactions of ozone with organic and 

inorganic compounds in water. II. Dissociating organic compounds. Water 

Res. 17 (1983) 185-194. 

[60] G.P.M. David, G.N. Bosio, M.C. González, N. Russo, M.C. Michelini, 

R.P. Díez, D.O. Mártire, A combined theoretical and experimental study 

on the oxidation of fluvic acid by the sulphate radical anion, Photoch. 

Photobio. Sci. 8 (2009) 992-997. 

[61] R.L. Siegrist, M. Crimi, T.J. Simpkin, In situ chemical oxidation for 

ground water remediation, New York Heidelberg Dordrecht London: 

Springer; 2011. 

[62] K.S. Haygarth, T.W. Marin, I. Janik, K. Kanjana, C.M. Stanisky, D.M. 

Bartels, Carbonate radical formation in radiolysis of sodium carbonate and 

bicarbonate solutions up to 250 °C and the mechanism of its second order 

decay, J. Phys. Chem. A 114 (2010) 2142-2150 

 



 
 

 

   



 

 
 

 

 

 

 

 

 

Capítulo V 

 

FOTOACTIVIDAD DE XEROGELES Y 
AEROGELES ORGÁNICOS EN LA 

DEGRADACIÓN DE HERBICIDAS DE LAS 
AGUAS 

 

 

 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Fotoactividad de xerogeles y aerogeles orgánicos… 

205 
   

1. INTRODUCCIÓN 

 

 Los procesos fotocatalíticos constituyen un grupo importante dentro de los 

procesos avanzados de oxidación (PAOs). En estos procesos la radiación 

luminosa produce la activación electrónica del material semiconductor que 

constituye el catalizador. Tras su irradiación a una longitud de onda adecuada, 

este material genera pares electrón/hueco, que son responsables de la formación 

de especies radicalarias que intervendrán en la degradación del contaminante. 

Estos radicales procederán tanto de reacciones de reducción como de oxidación en 

función de que sean promovidas por el electrón o por el hueco positivo generado 

[1,2]. 

 

 El dióxido de titanio (TiO2) es uno de los materiales más ampliamente 

utilizado como fotocatalizador en la descontaminación de aguas, tanto solo como 

en combinación con otros materiales que actúan como agentes dopantes y/o 

soportes [3-6]. Sin embargo, existen desventajas en la utilización de estos 

materiales, como son: su complicada retirada del efluente tratado, su necesaria 

recuperación y reutilización; el reducido porcentaje de absorción de radiación 

solar y el alto nivel de recombinación de los pares electrón/hueco. Por todo ello, 

los estudios recientes se han centrado en procesos fotocatalíticos que reduzcan 

dichas desventajas. Una línea de investigación de interés especial en el campo de 

la fotocatálisis ha sido la preparación de semiconductores con elevada área 

superficial, o su deposición sobre materiales de carbón porosos [1, 7-13].  
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 Los aerogeles y xerogeles de carbón constituyen un grupo de gran 

importancia dentro de los materiales de carbón [14,15]. Estos materiales presentan 

un elevado número de aplicaciones debido a sus propiedades texturales y 

químicas, y fácil preparación [16-18]. Los geles de carbón se obtienen mediante 

reacciones de policondensación entre bencenos hidroxilicos (resorcinol, fenol, 

catecol, etc.) y aldehídos (formaldehido, furfural, etc.) en un disolvente 

determinado (agua, metanol, acetona, etc.) seguida por una etapa de secado y 

posterior carbonización [17]. Una característica potencialmente importante de 

estos materiales es que el aerogel dopado con metal se puede preparar fácilmente 

mediante la adición de una sal metálica soluble a la mezcla inicial de 

resorcinol/formaldehído [14-16]. Después de la gelación, la sal metálica se queda 

atrapada dentro de la estructura del gel y los óxidos metálicos formados 

normalmente pueden ser quelados por los grupos funcionales de la matriz 

polimérica. Estas propiedades hacen que los aerogeles de carbón sean materiales 

muy prometedores para mejorar los procesos de fotooxidación de contaminantes 

orgánicos, ya que permiten el desarrollo de materiales con una gran área 

superficial y altas concentraciones de óxidos metálicos de actividad catalítica 

contrastada para la fotodegradación de compuestos orgánicos en su superficie 

[19]. 

 

  El amitrol (AMT) es un herbicida no selectivo que, en numerosas ocasiones, 

se utiliza en lugar de otros herbicidas que están prohibidos y se emplea 

ampliamente para el control de las malas hierbas en la agricultura, a lo largo de las 

carreteras y en las líneas de ferrocarril [20-22]. Debido a su alta solubilidad, se 
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pueden encontrar niveles relativamente altos de AMT en las aguas superficiales y 

contribuye a la contaminación de las aguas subterráneas mediante lixiviación [23]. 

 

 Hasta la fecha, son muy pocos los estudios llevados a cabo sobre métodos 

fotocatalíticos para eliminar el AMT [24,25]. Catastini y col. [21] describieron la 

eliminación completa de AMT en disoluciones acuosas a pH 3.4, utilizando 

acuocomplejos de hierro (III) excitados por la radiación solar y UV para generar 

radicales HO• como oxidantes. Andersen y col. [26] encontraron que ni el ozono 

ni el peroxodisulfato producen la degradación del AMT bajo luz solar simulada y 

no se produce un aumento en la degradación del AMT frente a la atrazina (ATR) 

cuando se utiliza en combinación con NF-titania. Estos autores llegaron a la 

conclusión de que el tratamiento con el radical SO4
•- puede ser inefectivo para 

eliminar el AMT de las aguas. En un estudio previo [27] hemos analizado la 

eficacia de tres sistemas diferentes (UV/H2O2, UV/K2S2O8 y UV/Na2CO3) para la 

fotodegradación del AMT en diferentes tipos de agua, verificando su alta eficacia, 

en especial la del sistema UV/K2S2O8.  

 

 De acuerdo con lo expuesto anteriormente, el objetivo principal de este 

Capítulo es determinar la eficacia de aerogeles y xerogeles orgánicos dopados con 

Fe, Co y Ni en la degradación y mineralización del AMT en disolución acuosa. 

Para ello, se prepararon y caracterizaron diferentes geles orgánicos dopados con 

Fe, Co y Ni, analizando su fotoactividad para la degradación del AMT. Se estudió 

la influencia del catalizador metálico, usado en la polimerización de los geles, en 

las propiedades texturales y químicas de estos materiales, así como en su 
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capacidad fotocatalítica. El mecanismo de actuación de estos geles en la 

degradación del AMT también fue motivo de estudio en este Capítulo. 

 

2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1. REACTIVOS 

 

Todos los productos químicos utilizados (amitrol, resorcinol, formaldehido, 

carbonato sódico, acetato de níquel, acetato de hierro, acetato de cobalto, fosfato 

sódico monobásico, fosfato sódico dibásico, hidróxido sódico y ácido fosfórico) 

fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una pureza de grado analítico. Las 

disoluciones empleadas fueron preparadas con agua ultrapura obtenida mediante 

un equipo Milli-Q (18.2 MΩ·cm). 

 

2.2. SÍNTESIS Y CARACTERIZACIÓN DE LOS GELES ORGÁNICOS 

 

Los geles orgánicos acuosos fueron sintetizados a partir de la 

policondensación de resorcinol (R) y formaldehido (F) en agua (W), usando 

acetato de Fe, Ni o Co como precursores catalíticos [14-16]. Las relaciones 

molares R/F y R/W fueron 0.5 y 0.07, respectivamente. La cantidad de acetato 

añadida fue del 1 % en peso del metal en la disolución inicial. Otro gel orgánico 

se preparó de la misma manera, pero utilizando carbonato de sodio como 

catalizador para ser utilizado como blanco. Las mezclas se agitaron para obtener 

disoluciones homogéneas y se vertieron en moldes cilíndricos de vidrio (25 cm de 

longitud  0.5 cm de diámetro interno) que se sellaron para evitar la evaporación. 
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Esas disoluciones se sometieron a un proceso de curado durante un cierto periodo 

de tiempo (3 días a 25 ºC). Posteriormente, los geles obtenidos se extrajeron de 

los moldes y se cortaron en pellets de aproximadamente 5 mm de longitud y se 

introdujeron en acetona para eliminar el agua del interior de los poros. Una 

fracción de esta muestra se secó en CO2 supercrítico para formar los 

correspondientes aerogeles orgánicos. Las muestras restantes se secaron 

directamente a temperatura ambiente y presión atmosférica, produciendo 

xerogeles orgánicos. Los materiales se denominarán como A o X, indicando el 

carácter de aerogel o xerogel, respectivamente, seguido del metal presente (Fe, Co 

o Ni). Finalmente, todas las muestras fueron carbonizadas a 900 ºC durante 5 

horas en flujo de N2 de 150 cm3/min y a una velocidad de calentamiento de 1.5 

ºC/min. Los aerogeles de carbón se designarán en el texto añadiendo la letra C al 

nombre del aerogel o xerogel correspondiente. 

 

Todas las muestras se caracterizaron mediante adsorción física de gases, 

determinación del pH del punto cero de carga (pHPCC), difracción de rayos X 

(DRX) y espectroscopía de fotoemisión de rayos X (XPS) [28].  

 

 Las muestras de xerogel y aerogel se caracterizaron texturalmente mediante 

adsorción de N2 a -196 ºC (Autosorb 1 de Quantachrome). A partir de las 

isotermas de adsorción se determinó el área superficial de BET, SBET. Las 

ecuaciones de Dubinin-Radushkevich (DR) y Stoeckli se aplicaron para 

determinar el volumen de microporos, W0, y la anchura media de los microporos, 

L0. El volumen de mesoporos se obtuvo como diferencia entre la cantidad de N2 

adsorbido a una presión relativa de 0.95 y W0. 
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 El contenido total de oxígeno de las muestras se obtuvo con un analizador 

CHNS-O Flask (1112 Series) de Thermo Finigan. El pHPCC de las muestra se 

determinó mediante valoración potenciométrica, como se ha descrito previamente 

[29]. 

 

 Los experimentos de DRX en polvo se llevaron a cabo en un difractómetro 

PAN analytical X´Pert PRO usando la radiación CuKα. El análisis de los 

difractogramas se realizó con la ayuda de las fichas  del International Centre for 

Diffraction Data (JCPDS). Los patrones de difracción se registraron entre 2º y 70º 

(2) durante 30 min. 

 

 Los experimentos de espectroscopía de fotoemisión de rayos X se llevaron a 

cabo con un equipo ESCA 5701 de Physical Electronics equipado con una fuente 

de rayos X MgKα (hν = 1253.6 eV) y un analizador hemiesférico de electrones. 

Dependiendo de la muestra se registraron los espectros de las regiones C1s, O1s y 

Fe2p, o Co2p, o Ni2p. 

 

2.3. DISPOSITIVO EXPERIMENTAL DE IRRADIACIÓN UV 

 

 El dispositivo experimental empleado para la degradación del AMT es el 

mismo que el descrito previamente en el apartado 2.2  del Capítulo III. 

 

 Los radicales superóxido (O2
•-) generados se determinaron por reacción con 

tetranitrometano (TNM), evaluando la formación de aniones nitroformo 

(C(NO2)3
-) [31]. A la disolución irradiada en presencia de 250 mg/L de gel se le 
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adicionó la cantidad  necesario de TNM para obtener una concentración inicial de 

éste de 10-4 moles/L, esperando 20 min para permitir que tuviese lugar la reacción 

del TNM y los radicales O2
•-, y se determinó finalmente la cantidad de C(NO2)3

- 

generado. 

 

 La influencia de de los huecos positivos (hVB
+) en el mecanismo de 

actuación de los xerogeles fue determinada llevando a cabo experimentos en 

presencia de ácido etilendiaminotetraacético (EDTA), que actúa como atrapador 

de huecos positivos. Por lo tanto, la cinética de fotodegradación de AMT se 

estudió en presencia de gel y de EDTA, usando concentraciones iniciales en el 

reactor de 0.3010-3 mol/L de AMT, 250 mg/L de gel y 310-3 mol/L de EDTA. 

 

2.4. MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

 La concentración de AMT se determinó según lo descrito previamente en el 

apartado 2.4 del Capítulo IV. 

 

 La concentración de los aniones nitroformo, C(NO2)3
-, se determinó 

mediante un espectrofotómetro CECIL CE 7200 a una longitud de onda de 350 

nm. El oxígeno disuelto se determinó con un medidor portátil de oxígeno disuelto 

DO 6+. 
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3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

3.1. CARACTERIZACIÓN QUÍMICA Y TEXTURAL DE LOS GELES 

ORGÁNICOS DE Fe (II), Co  (II) y Ni (II). 

 

 Las características texturales de los xerogeles y aerogeles orgánicos dopados 

con metales de transición se recogen en la Tabla V.1.  

 

Tabla V.1. Características texturales de los xerogeles y aerogeles orgánicos. 

Muestra SBET
a W0

b Vm
c E0

d L0
e 

 m2/g cm3/g cm3/g kJ/mol nm 

X-Na 2 0.002 0.030  6.7 3.60 

X-Co 68 0.031 0.194 10.3 2.34 

X-Fe 27 0.012 0.089  8.8 2.73 

X-Ni 103 0.040 0.295 12.1 1.99 

A-Fe 388 0.173 0.678   9.8 2.44 

A-Ni 407 0.185 0.717 12.4 1.93 

XC-Fe 338 0.134 0.225 21.5 1.07 

XC-Ni 382 0.144 0.230 20.7 1.16 

AC-Fe 568 0.221 0.396 21.1 1.11 

AC-Ni 637 0.249 0.371 23.5 0.89 
aÁrea superficial determinada mediante isotermas de adsorción de N2 a -196 ºC  
bVolumen de microporos obtenido mediante la aplicación de la ecuación de DR a las isotermas de 
adsorción de N2 a -196 ºC 
cVolumen de mesoporos obtenido a partir de las isotermas de adsorción de N2 a -196 ºC  
dEnergía característica de adsorción obtenida mediante la aplicación de la ecuación DR a las 
isotermas de adsorción de N2 a -196 ºC 
eAnchura media de los microporos obtenida mediante la aplicación de la ecuación DR a las 
isotermas de adsorción de N2 a -196 ºC 
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Como se puede observar en la Tabla V.1, los xerogeles orgánicos son 

mayoritariamente mesoporosos. La presencia de metales produce un incremento 

de la porosidad del xerogel con respecto al blanco (X-Na). El X-Ni es el que 

presenta los mayores valores de SBET (103 m2/g), W0 (0.040 cm3/g) y Vm (0.295 

cm3/g). Estos resultados sugieren que la textura porosa de los xerogeles depende 

de la naturaleza de la sal metálica, la cual afecta a la velocidad de polimerización 

que conduce a la formación del gel [32]. El pH de la mezcla inicial que da lugar a 

las muestras de X-Ni, X-Co y X-Fe fue de 6.2, 6.1 y 4.3, respectivamente. Las 

diferencias en el pH de las muestras iniciales pueden explicar las diferencias en 

las características texturales de los xerogeles obtenidos. Esto resultados indican 

que los acetatos de Ni y Co son mejores catalizadores de polimerización [32,33].  

 

Los cationes de los acetatos usados, disueltos en agua, forman los 

correspondientes hexaacuocomplejos.  El radio iónico del catión hidratado es de 

2.43 Å para  Na(H2O)6
+, 2.12 Å para Fe(H2O)6

2+, 2.08 Å para Co(H2O)6
2+, y  2.05 

Å para Ni(H2O)6
2+. Al aumentar el tamaño del catión se produce un aumento del  

tiempo de gelificación, debido a que se establecen interacciones más débiles entre 

las partículas de polímero que se va formando y los cationes. El aumento del 

tiempo de gelificación y de la movilidad, favorece el solapamiento de partículas 

primarias de hidrogel y la formación de clusters de partículas. Al aumentar el 

grado de solapamiento, aumenta también el volumen y tamaño de los espacios 

entre dichas partículas, dando lugar a un aumento del tamaño del poro [34]. Los 

resultados recogidos en la Tabla V.1 muestran que el tamaño medio de los 

microporos, (L0), determinado con N2, aumenta en el mismo orden que el radio 

iónico del catión hidratado: X-Ni < X-Co < X-Fe < X-Na. Sin embargo, las 
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muestras tienen un mayor número de microporos y mesoporos cuando disminuye 

el radio del catión; por lo tanto, el volumen de microporos y mesoporos aumenta, 

y en consecuencia, su área superficial aumenta en el orden: X-Na < X-Fe < X-Co 

< X-Ni (Tabla V.1). Se han obtenido resultados similares utilizando diferentes 

sales de Cr, Mo y W como catalizadores de polimerización en la síntesis de 

aerogeles [16]. 

 

Como se muestra en la Tabla V.1 los xerogeles de Fe y Ni son menos 

porosos que los correspondientes aerogeles con la misma composición de partida, 

tal y como ha sido observado por otros autores [35]. Estos resultados indican que 

el método de secado tiene una influencia decisiva en las redes poliméricas secas 

[36]. Los aerogeles orgánicos presentan valores de W0 y Vm de 0.173 y 0.678 

cm3/g, respectivamente, para el A-Fe y de 0.185 y 0.717 cm3/g para el A-Ni. Estos 

valores son muy superiores a los que presentan los xerogeles orgánicos, lo cual 

está relacionado con el diferente proceso de secado empleado. Así, el secado 

supercrítico con CO2 produce geles orgánicos con mayor área superficial y mayor 

volumen de micro y mesoporos, porque se minimiza la tensión superficial sobre 

los poros durante la eliminación del disolvente, reduciéndose así el colapso de los 

mismos y preservando la textura porosa creada durante la síntesis del gel. 

 

Las muestras de xerogel y aerogel de Ni y Fe se sometieron a un proceso de 

carbonización en atmosfera de nitrógeno a 900 ºC durante 5 horas. Como se 

observa en la Tabla V.1, el proceso de carbonización produce un incremento de la 

microporosidad de las muestras produciendo un aumento de su área superficial. 
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Sin embargo, en el caso de los aerogeles la carbonización reduce 

considerablemente su mesoporosidad. 

 

Tabla V.2. Caracterización del gel, pHPCC, Eg, contenido de cenizas y análisis 

elemental. 

Muestra pHPCC Eg Cenizas Análisis elemental (%) 

  eV % C H O 

X-Na 3.6 3.81 0.1 59.2 3.3 37.4 

X-Co 3.6 3.78 0.7 58.4 3.3 37.6 

X-Fe 3.5 3.74 1.1 57.6 3.2 38.1 

X-Ni 3.4 3.66 1.0 63.5 3.5 32.0 

XC-Fe 7.3 4.35 2.1 93.8 0.2   3.9 

XC-Ni 7.0 4.16 2.0 89.6 0.5   7.9 

A-Fe 3.1 3.75 0.5 59.8 3.3 36.4 

A-Ni 3.6 3.69 0.5 61.6 4.0 33.9 

AC-Fe 7.1 4.47 0.8 89.1 0.4   9.7 

AC-Ni 6.9 4.44 1.7 89.5 0.3   8.5 

 

Como se muestra en la Tabla V.2, el valor de pHPCC oscila entre 3.1 y 3.6 

para ambos xerogeles y aerogeles, demostrando su naturaleza ácida. La basicidad 

superficial de las muestras aumenta notablemente después de la carbonización, 

con un valor de pHPCC en torno a 7. Esto es debido, principalmente, a la 

eliminación de los grupos superficiales oxigenados por las altas temperaturas 

usadas durante la carbonización [19,37], como se demuestra también a partir de 
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los bajos valores de los porcentajes de oxígeno para las muestras carbonizadas 

(Tabla V.2). 

 

En la Tabla V.2 se recogen también los resultados del análisis elemental de 

los geles preparados, presentando valores elevados del porcentaje de oxígeno en 

los xerogeles y aerogeles. Estos resultados indican una elevada concentración de 

grupos oxigenados en estos materiales, que son eliminados en su mayoría durante 

la carbonización, como se comentó anteriormente. Por otra parte, es de destacar 

que estos materiales presentan un bajo contenido en cenizas (Tabla V.2). 

 

La Figura V.1a muestra los difractogramas de rayos X de los xerogeles 

orgánicos. Como se observa no aparece ningún pico de difracción correspondiente 

al metal presente, lo que nos indica una alta dispersión en la superficie del 

xerogel.  

 

En la Figura V.1 también se muestran los difractogramas de rayos X de los 

geles que contienen hierro (Figura V.1b) y níquel (Figura V.1c). Como se observa 

en la Figura V.1b, únicamente en las muestras carbonizadas aparecen picos de 

difracción. En el caso de las muestras carbonizadas XC-Fe y AC-Fe aparecen 

picos de difracción a 35.6º y 43.3º, respectivamente, que son asignados a Fe3O4 

(JCPDS 88-0866) y -Fe2O3 (JCPDS 39-1346). El pico centrado a 44.7º (XC-Fe) 

es característico del Fe metálico (JCPDS 306-0696).  Los geles A-Fe y X-Fe no 

muestran picos de difracción correspondientes a óxidos de hierro. 
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Figura V.1. a) Difractogramas de los xerogeles orgánicos. Difractogramas de los 

geles orgánicos dopados con metales y sus derivados carbonizados. b) Fe y c) Ni. 
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 En la Figura V.1c se representan los difractogramas de rayos X de los 

geles que contienen níquel. Como en el caso de los geles de hierro, los picos de 

difracción correspondientes a las especies de níquel sólo se detectaron en las 

muestras carbonizadas. Así, para las muestras de AC-Ni y XC-Ni aparecen picos 

de difracción a 44.6º y 51.9º, indicando la presencia de Ni metálico (JCPDS 

04-0850). 

  

Tabla V.3. Resultados obtenidos de la deconvolución de la región del O1s de los 

espectros obtenidos para los geles orgánicos y carbonizados (%). 

Muestra -C=O/-OH -C-O-C- H2O 

 532.2±0.2 eV 533.1±0.2 eV 535.1±0.4 eV 

X-Na 16.6 65.3 18.1 

X-Co 18.0 66.2 15.8 

X-Fe 20.4 60.1 19.5 

X-Ni 24.2 (28.4a,29.6b) 51.2(49.2a,51.9b) 24.6(22.4a,18.5b) 

XC-Fe 7.9 38.0 54.1 

XC-Ni 9.6 36.6 53.8 

A-Fe 19.9 51.1 29.0 

A-Ni 22.6 46.4 31.0 

AC-Fe 10.3 30.8 58.9 

AC-Ni 11.7 33.7 54.6 

    a Irradiación a los 45 min 
    b Irradiación a los 90 min 
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 La naturaleza de los grupos superficiales de oxígeno, se determinó mediante 

la deconvolución de los perfiles de XPS de la región del O1s para cada muestra 

(Tabla V.3). El oxígeno superficial está distribuido principalmente como –C=O/-

OH (oxígeno del grupo carbonilo presente en lactonas, anhídridos y átomo de 

oxigeno de grupos hidroxilo) y -C-O-C- (átomo de oxígeno en lactonas y 

anhídrido). En todas las muestras la proporción de grupos -C-O-C- es superior a 

los grupos –C=O/-OH. La muestra X-Ni es la que presenta el mayor porcentaje de 

grupos –C=O/-OH (24.2 %) de todas las muestras estudiadas. 

 

3.2. DETERMINACIÓN DE LAS PROPIEDADES ELÉCTRICAS 

 

Las propiedades eléctricas de los materiales estudiados se analizaron 

mediante la obtención de los espectros de reflectancia difusa (DRS), a partir de los 

cuáles se puede determinar el band-gap o energía de banda prohibida [38-40]. El 

análisis se basó en la teoría de Kubelka-Munk. Esta teoría asume que la radiación 

que incide en un medio dispersante sufre simultáneamente un proceso de 

absorción y dispersión, de manera que la radiación reflejada puede definirse en 

función de las constantes de absorción (k) y dispersión (S), tal y como se muestra 

en la Ecuación V.1: 

 

ሺܴሻܨ ൌ
ሺ1 െ ܴஶሻଶ

2ܴஶ
ൌ
݇
ܵ
																																																																																														ሺV. 1ሻ	

 

donde F(R) es la función de Kubelka-Munk que corresponde a la absorbancia, R∞ 

es la reflectancia de una muestra con un espesor infinito con respecto a un 

estándar (sulfato de bario) para cada longitud de onda medida, k es el coeficiente 



Capítulo V 

220 
 

de absorción y S es el coeficiente de dispersión. Suponiendo que la dispersión del 

material es constante para el rango de longitud de onda estudiado, la Ecuación V.1 

sólo depende del coeficiente de absorción, convirtiéndose la Ecuación V.1 en la 

Ecuación V.2: 

 

ሺܴሻܨ ൌ
ሺ1 െ ܴ∞ሻଶ

2ܴ∞
ൌ .ሺV																																																																																															ߙ 2ሻ 

  

 Para diferentes mecanismos de transición, se ha demostrado que, en el 

proceso de absorción, la energía de los fotones incidentes y el band-gap (Eg) del 

material guardan la siguiente relación (Ecuación V.3): 

 

ߙ ൈ ݒ݄ ൌ ݒሺ݄ܥ െ .ሺV																																																																																													௚ሻ௡ܧ 3ሻ		 

 

donde α es el coeficiente de absorción lineal del material, h es la constante de 

Planck (4.13610-15 eV·s-1), C es la constante de ajuste del modelo, hν es la 

energía del fotón (eV), Eg es la energía de la banda prohibida (eV), y n es la 

constante que determina el tipo de transición óptica, con valores de n=2 para 

transiciones indirectas permitidas, n=3 para transiciones indirectas prohibidas, 

n=1/2 para transiciones directas permitidas, n=3/2 para transiciones directas 

prohibidas. La Ecuación V.4 se obtiene sustituyendo la Ecuación V.2 en la V.3: 

 

ሺܨሺܴሻ ൈ ሻଵ/௡ݒ݄ ൌ ݒ൫݄ܥ െ .ሺV																																																																																	௚൯ܧ 4ሻ 
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 A partir de la Ecuación V.4 es posible determinar el valor de Eg, 

representando ሺܨሺܴሻ ൈ  considerando n=1/2 para transiciones ,ݒ݄ ሻଵ/௡ vsݒ݄

directas permitidas, tal y como sugieren otros autores [41]. Además, para 

minimizar el error de ajuste, se realizó un doble ajuste lineal y se obtuvo el valor 

de Eg como el punto de corte de ambas rectas [42]. A modo de ejemplo, en la 

Figura V.2 se representa la determinación de Eg para el aerogel de níquel (A-Ni). 

 

 

Figura V.2. Determinación de la energía de banda prohibida (band-gap) para la 

muestra A-Ni.  

 

 En la Tabla V.2 se muestran los valores de Eg obtenidos para todas las 

muestras estudiadas. De acuerdo con los valores de Eg obtenidos, que fueron 

inferiores a 4 eV en todos los casos, los geles orgánicos (xerogeles y aerogeles) se 

comportan como materiales semiconductores y, por tanto, como materiales 
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fotoactivos en presencia de radiación ultravioleta. Además, es interesante destacar 

que en el caso de los aerogeles el valor de band-gap es muy próximo al valor del 

correspondiente xerogel. En el caso de los xerogeles, el band-gap varía entre 3.66 

eV para el X-Ni y 3.81 eV para el X-Na. Los valores de band-gap disminuyen en 

el orden X-Na > X-Co > X-Fe > X-Ni y dependen de las propiedades superficiales 

y estructurales de los semiconductores. No se encontró ninguna relación entre los 

valores del band-gap y las características texturales de los xerogeles (Tabla V.1).  

Sin embargo, los valores de band-gap están relacionados con sus propiedades 

químicas, como se observa en la Tabla V.3. El contenido en grupos -C=O/-OH 

sigue el orden inverso que los valores de band-gap, siendo el X-Ni el que posee un 

mayor contenido (24.2 %). Milowska y col. [43] sugirieron que la presencia de 

grupos -COOH y -OH pueden alterar las propiedades eléctricas de los materiales, 

introduciendo unas bandas de “impureza” en el nivel de Fermi y reduciendo la 

energía entre los orbitales LUMO y HOMO. La presencia de átomos de oxígeno 

también facilita la promoción de un gran número de electrones a la banda de 

conducción a través de la formación de enlaces carbono-oxígeno y de nuevos 

orbitales moleculares en el sistema [2,44]. 

 

 La cristalinidad de un material desempeña un importante papel en la 

actividad fotocatalítica, además de su área superficial específica. Sifontes y col. 

[45] evaluaron el efecto de la temperatura de carbonización en el valor del band-

gap de varias muestras sintetizadas de CeO2, encontrando que el incremento de 

temperatura de 350 ºC a 960 ºC aumentaba el valor de band-gap desde 3.02 eV a 

3.41 eV, aumentando el tamaño cristalino. 
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 La presencia de metales de transición 3d (Fe, Co y Ni) en los xerogeles 

orgánicos disminuye el valor de band-gap con respecto al xerogel X-Na, como se 

muestra en la Tabla V.2.  Esto es debido a la existencia de estados deslocalizados 

en los metales de transición que contribuyen a la formación de nuevas bandas de 

energía por hibridación con los estados 2p del oxígeno. Estas bandas de energía 

constituyen nuevos niveles energéticos en el band-gap o forman estados híbridos 

con la capa de valencia o la de conducción, contribuyendo a la reducción del 

band-gap y favoreciendo la formación de pares de electrón-hueco fotogenerados y 

la fotocatálisis [46]. Aunque se forman nuevos estados energéticos entre la banda 

de valencia y la de conducción en los tres metales estudiados, en el caso del Ni, 

además, se producen estados híbridos en la capa de valencia, aumentando la 

densidad electrónica, disminuyendo el band-gap del material y favoreciendo la 

promoción de electrones a niveles energéticos superiores [47].  

 

 Como se observa en la Tabla V.2, el band-gap de los geles aumenta 

notablemente después de la carbonización, alcanzando valores superiores a los 

correspondientes a un material semiconductor (> 4 eV). Este aumento de la banda 

de energía prohibida es debido a la eliminación de grupos oxigenados de los geles 

por el proceso de carbonización (Tabla V.2), lo cual reduce el número de orbitales 

moleculares y, por lo tanto, aumenta la diferencia de energía entre  los orbitales 

LUMO y HOMO. 
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3.3. FOTODEGRADACIÓN DE AMITROL MEDIANTE RADIACIÓN 

UV EN PRESENCIA DE GELES ORGÁNICOS 

  

 En la Figura V.3 se recogen las cinéticas de fotodegradación del AMT 

mediante radiación UV y uso simultáneo de radiación UV y xerogeles orgánicos.  

 

Figura V.3. Cinéticas de eliminación del AMT a 25 ºC con el sistema UV/xerogel 

orgánico en función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, T = 

25 °C. () Fotolisis directa; () X-Na; () X-Co; () X-Fe; () X-Ni. 

 

 Como se puede observar, cuando el proceso se llevó a cabo en presencia de 

xerogeles orgánicos dopados con metales de transición, se produjo un marcado 

incremento de la velocidad de eliminación del AMT. A partir de las cinéticas de 

fotodegradación obtenidas, se calcularon las constantes de velocidad de 
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eliminación total del AMT (kUV/GEL) (Tabla V.4). Esta constante se determinó 

mediante un modelo cinético de primer orden. El tiempo para degradar el 90 % 

del AMT disminuyó con el uso de xerogeles dopados con metales de transición, 

obteniéndose el menor tiempo con la muestra X-Ni (62.1 min). Los valores de la 

constante de velocidad total de eliminación del AMT confirman el incremento de 

la velocidad de fotodegradación del AMT en presencia de xerogeles (Figura V.3).  

 

Tabla V.4. Contantes de velocidad de reacción y contribución sinérgica a la 

degradación de AMT mediante el sistema UV/geles  orgánicos y carbonizados. 

[AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, [Catalizador] = 250 mg/L, pH= 7. 

Muestra t90% kUV/GEL·10-3 kADS·10-3 kSE·10-3 R DUV/GEL AGEL SEUV/GEL 

 min min-1 min-1 min-1  %,45 min %,45 min %,45 min

X-Na 111.7 20.6   1.8   6.0 1.4 63.3  7.8 15.0 

X-Fe   70.0 32.9   6.0 14.1 1.8 76.8 16.3 20.0 

X-Co   75.4 30.6   5.9 11.9 1.6 71.1 13.6 17.1 

X-Ni   62.1 37.1   5.6 18.7 2.0 77.6 12.7 24.4 

A-Fe   86.7 26.3   8.7   4.8 1.2 69.1 16.2 12.4 

A-Ni   75.0 30.7   8.0   9.9 1.5 75.2 12.3 22.5 

XC-Ni   77.4 29.7 13.2   3.7 1.1 70.7 26.2   4.1 

AC-Ni   99.4 23.2 13.4 - 0.9 64.3 24.0 - 

XC-Fe   97.2 24.0 11.1 - 1.0 69.5 27.6   1.4 

AC-Fe 106.2 21.7 12.7 - 0.9 61.2 19.8    0.9 

kUV = 12.810-3 min-1 

DUV = 40.5 % (45 min) 
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 La fotooxidación de AMT mediante el uso simultáneo de radiación UV y 

geles orgánicos es un proceso complejo. El AMT es degradado no sólo por los 

radicales hidroxilo y superóxido generados en la interacción de la radiación UV 

con gel orgánico, sino también por fotólisis directa del AMT y adsorción en el gel 

orgánico presente en el medio. Por lo tanto, la reducción de la concentración del 

AMT se puede describir como la suma de tres procesos: a) el proceso de fotolisis 

directa; b) el proceso de adsorción y c) el efecto sinérgico producido por la 

presencia del gel. Este efecto sinérgico puede tener signo positivo si favorece la 

degradación del AMT, igual a cero si no afecta al proceso, y signo negativo si 

inhibe la degradación del AMT. Por lo tanto, la eliminación del AMT en 

presencia del gel se puede describir de forma matemática mediante la siguiente 

ecuación: 

 

‐VUV/GEL	ൌ	‐
ሾdAMTሿ
dt

ൌ‐ሺVUV൅VADS൅VSEሻ	ൌ	‐ሺkUV൅kADS൅kSEሻൈሾAMTሿ												ሺV.5ሻ 

 

donde kUV es la constante de velocidad de eliminación del AMT debida al proceso 

de fotólisis directa, kADS es la constante de velocidad del proceso de adsorción y 

kSE expresa la influencia que tiene la presencia del gel en el medio en la kUV/GEL 

(efecto sinérgico). Por tanto, para calcular el valor de kSE y su signo es necesario 

determinar previamente la contribución del proceso de fotólisis directa y del 

proceso de adsorción al proceso global de eliminación del AMT. 

 

 Por otra parte, también se determinó el porcentaje de eliminación debido al  

efecto sinérgico de los geles. Este valor se calculó restando las contribuciones 
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adsortiva y fotolítica al porcentaje total de eliminación en el sistema UV/GEL 

(Ecuación V.6). Los resultados obtenidos a los 45 min del tratamiento, se 

muestran en la Tabla V.4. 

 

%	SEUV/GEL	ൌ	%	DUV/GEL െ %	DUV െ%	AGEL																																																								ሺV.6ሻ	 

 

donde % SEUV/GEL es el porcentaje de AMT eliminado debido al efecto sinérgico 

producido por la presencia de gel durante la exposición a la radiación UV, 

%DUV/GEL es el porcentaje de degradación total del AMT debido al proceso 

fotocatalítico UV/GEL, %DUV es el porcentaje de degradación del AMT por 

fotolisis directa y %AGEL es el porcentaje de AMT eliminado por adsorción sobre 

el gel orgánico.  

 

 Los resultados presentados en la Tabla V.4 indican que kUV/GEL disminuye 

en el siguiente orden: X-Ni > X-Fe > X-Co > X-Na, pasando de 37.110-3 min-1 

(X-Ni) a 20.610-3 min-1 (X-Na). El porcentaje degradado también disminuye 

siguiendo el mismo orden, alcanzando un 77.6% para el xerogel de Ni y un 63.3 

% para el xerogel de Na a los 45 min (Tabla V.4).  

 

 Como se puede deducir de los resultados de la Tabla V.4, el orden de 

variación de la constante de velocidad, kSE, es el mismo que el de la constante 

kUV/GEL. Asimismo, el X-Ni presenta un mayor porcentaje de eliminación debido 

al efecto sinérgico (24.4 % transcurridos 45 min) y menor contribución adsortiva 

al proceso de eliminación del AMT. El xerogel X-Na es el que presenta un menor 

porcentaje de eliminación y menores contribuciones adsortiva y sinérgica. 
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 El efecto sinérgico también se puede cuantificar mediante el cálculo del 

denominado factor sinérgico R [48,49], que consiste en el cociente entre la 

constante cinética de fotodegradación en presencia del gel y la suma de las 

constantes de fotolisis y adsorción de acuerdo con la Ecuación V.7: 

 

R	ൌ		
kUV/gel
kUV൅kads

																																																																																																																	ሺV.7ሻ			 

 

 Si R > 1 indica la existencia de un efecto sinérgico, mientras que para 

valores menores de la unidad indican la inhibición de la fotodegradación del 

contaminante en presencia del material. 

 

 De todos los xerogeles orgánicos estudiados, el mayor valor del factor 

sinérgico corresponde al X-Ni (2.0). En los aerogeles de Ni y Fe se produce una 

disminución de este factor sinérgico. En el caso de las muestras carbonizadas el 

efecto sinérgico prácticamente desaparece, obteniéndose valores del factor 

sinérgico ≤ 1.0 (Tabla V.4).  

 

 En la Figura V.4 se presenta la evolución de la contribución sinérgica al 

proceso global de eliminación de AMT en función del tiempo de irradiación. 

Como se observa, la contribución sinérgica de los xerogeles aumenta hasta 

alcanzar un máximo transcurridos 45 min de irradiación y a partir de ahí 

disminuye hasta prácticamente cero transcurridos 120 min.  
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Figura V.4. Porcentaje de eliminación del AMT debido al efecto sinérgico 

producido por la presencia de gel durante la exposición a la radiación UV en 

función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, T = 25 °C. () 

X-Na; () X-Co; () X-Fe; () X-Ni. 

 

 Con objeto de evaluar el efecto sinérgico en ausencia del proceso de 

adsorción, se llevaron a cabo experimentos en los que el xerogel orgánico se 

saturó con AMT (Figura V.5). 
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Figura V.5. Cinéticas de eliminación de AMT a 25 ºC con el sistema UV/X-Fe en 

función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, T = 25 °C. () 

Fotolisis directa; () X-Fe; (�) X-Fe saturado. 

 

 El xerogel de Fe presenta un valor de kSE de 14.810-3 min-1, indicando que 

el efecto sinérgico se mantiene en el xerogel saturado. El porcentaje de 

degradación total del AMT fue de un 70.8 % en el proceso fotocatalítico UV/GEL 

(DUV/GEL) a los 45 min del tratamiento, con  el 30.3 % debido al efecto sinérgico 

producido por la presencia de gel durante la exposición a la radiación UV (% 

SEUV/GEL). Es interesante destacar que cuando se utilizan aerogeles se produce una 

disminución considerable en todas las variables mencionadas anteriormente. 

Como se muestra en la Tabla V.4 y Figura V.6, cuando se utilizan los aerogeles 

(A-Ni o A-Fe) en lugar de los correspondientes xerogeles, se produce una 
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reducción de 6.510-3 min-1 en la constante de velocidad total de degradación, y 

una disminución en los valores del efecto sinérgico. El porcentaje de degradación 

también disminuye (Tabla V.4), lo que nos indica que el tipo de secado en el 

proceso de síntesis influye sobre la actividad fotocatalítica del material [36]. 

 

Figura V.6. Cinéticas de eliminación de AMT a 25 ºC con el sistema UV/gel en 

función del tiempo de tratamiento. [AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, T = 25 °C. () X-

Fe; () X-Ni; () A-Fe; () A-Ni. 

 

 Como se observa en la Tabla V.2, los valores de band-gap para los geles sin 

carbonizar son menores de 4 eV, por lo que se comportan como materiales 

fotoactivos en presencia de radiación UV. Los menores valores de Eg se 

corresponden con los mayores valores de kUV/GEL y kSE (Tabla V.4). El X-Ni 
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presenta el menor valor de Eg (3.66 eV) y los mayores valores de velocidad de 

degradación sinérgica (18.710-3 min-1) y porcentaje degradado sinérgico (24.4 

%). En el caso de los geles carbonizados, estos presentan un valor de Eg > 4 eV, 

por lo que estos materiales no son fotoactivos y la componente sinérgica es 

prácticamente nula en el proceso de fotodegradación del AMT (Tabla V.4). 

 

3.4. DETERMINACIÓN DEL MECANISMO DE REACCIÓN 

 

 Velo-García y col. [2] propusieron un mecanismo para explicar la 

fotoactividad de los carbones activados. Los fotones procedentes de la luz UV 

inciden sobre los materiales y generan pares electrón-hueco al ser irradiados con 

una cantidad suficiente de energía como para que los electrones se promuevan 

desde la banda de valencia a la banda de conducción. Los electrones 

fotogenerados pueden propagarse a través de las capas grafénicas y alcanzar tanto 

moléculas del compuesto absorbido como moléculas de oxígeno. En este último 

caso, estos electrones pueden reducir el O2 adsorbido para formar el radical 

superóxido (O2
•-), el cual puede reaccionar con la molécula de agua, 

desencadenando la formación de más especies radicalarias oxidantes [50] que 

interaccionarán con el compuesto, contribuyendo a su degradación (Reacciones 

V.1-V.3). 

 

e-
CB + O2  O2

•-        (V.1) 

O2
•- +H2O2 HO2

• + OH-       (V.2) 

2HO2
•  O2 + H2O2  O2 + HO•      (V.3) 
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 Los huecos positivos (h+
VB) son los responsables directos de la generación 

de radicales hidroxilo mediante la captura de la molécula de agua (Reacción V.4). 

 

h+
VB + H2O  HO• + H+       (V.4) 

 

 Para estudiar el mecanismo de reacción, en primer lugar se determinó la 

influencia de los huecos positivos realizándose experiencias de fotodegradación 

del AMT en ausencia y presencia de EDTA como donador de electrones. Se 

analizaron las cinéticas de fotodegradación y se evaluó la eficacia de los 

fotocatalizadores a partir de la reducción de AMT a diferentes tiempos de 

irradiación. Los resultados obtenidos para los sistemas UV/X-Na y UV/X-Ni se 

muestran en la Figura V.7. Como se observa, en ambos casos, la adición de EDTA 

al sistema UV/xerogel produce una disminución de la velocidad de 

fotodegradación del AMT. En el caso del X-Ni, la constante de velocidad total de 

eliminación disminuye de 37.110-3 min-1 a 14.310-3 min-1, un valor similar al 

obtenido con la fotolisis directa, 12.810-3 min-1. Estos resultados confirman que 

los xerogeles actúan como materiales fotoactivos y que la eliminación de los 

huecos positivos inhibe totalmente su papel fotocatalítico en la degradación de 

AMT. 
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Figura V.7. Cinéticas de eliminación de AMT a 25 ºC con el sistema UV/xerogel 

orgánico en función del tiempo de tratamiento en presencia y ausencia de EDTA. 

[AMT]0 = 0.3010-3 mol/L, [Gel] = 250 mg/L, [EDTA] = 310-3 mol/L, T = 25 

°C. a) () Fotolisis directa; () X-Na; () X-Na+EDTA. b) () X-Ni; () X-

Ni+EDTA. 

 

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 20 40 60 80 100 120

C
/C

0

t (min)

a)

 

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 20 40 60 80 100 120

C
/C

0

t (min)

b)

 



Fotoactividad de xerogeles y aerogeles orgánicos… 

235 
   

 En la Figura V.8 se representan los resultados obtenidos en presencia de 

tetranitrometano (TNM), observándose que la presencia de los dos xerogeles 

orgánicos durante la fotodegradación aumenta la concentración de radicales 

superóxido. La concentración de radicales superóxido generados es mayor con el 

X-Ni que con el X-Na. La máxima generación de radicales O2
•-  se alcanzó a los 

45 min de irradiación, que es cuando se observó la máxima actividad 

fotocatalítica (Figura V.4). Este hecho evidencia que la generación de radicales 

superóxido contribuye positivamente a la fotodegradación del AMT. Esto fue 

confirmado llevando a cabo experimentos para determinar la evolución del 

oxígeno disuelto en la disolución. Los resultados obtenidos se recogen en la 

Figura V.9, mostrándose que, independientemente de la muestra considerada, al 

aumentar el tiempo de irradiación la concentración de oxígeno disminuye 

progresivamente con el tiempo, corroborando de este modo, el mecanismo de 

reacción por el cual se forman radicales superóxido. 
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Figura V.8. Formación de radicales superóxido. () X-Na; () X-Ni. 

 

Figura V.9. Evolución del oxígeno disuelto en el sistema UV/Xerogel. () X-

Na; () X-Ni. 
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 Con objeto de determinar la transformación de la química superficial de los 

xerogeles durante la irradiación, se realizaron análisis de XPS a las muestras de 

xerogel a diferentes tiempos de radiación (Tabla V.3). Se puede destacar que una 

pequeña fracción de grupos oxigenados presentes en la superficie del xerogel se 

transforma en otros grupos durante la irradiación. Como se observa en la Tabla 

V.3, en el caso del X-Ni se produce un ligero incremento en el porcentaje de 

oxígeno que forma parte de los grupos -C=O/-OH después de 45 min de 

irradiación, pasando de un 24.2 a un 28.4 %, un descenso del 2 % en el porcentaje 

de oxígeno que forma los grupos -C-O-C-, y una reducción entorno al 2 % en el 

oxígeno que forma parte de la molécula de H2O. A medida que aumentamos el 

tiempo de irradiación hasta los 90 min, el porcentaje de oxígeno que forma parte 

de los grupos -C=O/-OH continúa aumentando y el correspondiente a las 

moléculas de agua continúa disminuyendo. Estas variaciones en el porcentaje de 

oxígeno de los geles indican ligeros cambios en su superficie con la irradiación. 

Estas modificaciones pueden ser debidas a la oxidación de los grupos oxigenados 

por los huecos positivos o su reducción por los electrones generados (Figura 

V.10). 
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Figura V.10. Mecanismo propuesto para la actuación de los geles orgánicos como 

fotocatalizadores. 

  

 El hecho de que el balance global de los grupos oxigenados permanezca 

constante durante el proceso de irradiación sugiere que la matriz carbonosa de los 

xerogeles no fue atacada por las especies oxidantes oxigenadas, principalmente 

los radicales hidroxilo, que se formaron durante la irradiación (Figura V.10). 
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4. CONCLUSIONES 

 

 La textura porosa de los xerogeles depende de la naturaleza de la sal 

metálica, que afecta a la velocidad de polimerización que conduce a la formación 

del gel, siendo los acetatos de Ni y de Co los mejores catalizadores de 

polimerización. 

 

 El tamaño medio de los microporos de los xerogeles aumenta en el mismo 

orden que el radio iónico del catión hidratado: X-Ni < X-Co < X Fe < X Na. Sin 

embargo, el número de microporos y mesoporos aumenta con la reducción del 

radio de los cationes. Por lo tanto, el volumen de microporos y mesoporos, y en 

consecuencia, el área superficial aumentan en el orden: X-Na < X Fe < X-Co < 

X-Ni. La carbonización aumenta la microporosidad de las muestras, aumentando 

su área superficial. 

 

 En  los geles sin carbonizar, el band-gap varía entre 3.66 eV para el X-Ni y 

3.81 eV para el X-Na, lo que está relacionado con las propiedades químicas de 

estos materiales. Al aumentar la concentración de grupos –C=O/-OH, aumenta el 

número de bandas en el nivel de Fermi, lo que reduce la energía LUMO-HOMO y 

disminuye la energía de band-gap. El proceso de carbonización aumenta el band-

gap del material por encima de 4 eV, debido a la eliminación de numerosos 

grupos oxigenados superficiales. 

 

 La disminución de la concentración de AMT durante la irradiación es 

debido a la combinación del proceso de adsorción, proceso de fotolisis directa y 
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efecto sinérgico producido por la presencia del gel. La constante de velocidad 

sinérgica disminuye en el orden: X-Ni > X-Fe > X-Co > X-Na. Estos resultados 

están relacionados con las diferencias en la energía de band-gap, la cual aumenta 

en orden inverso. 

 

 La presencia de xerogeles durante la fotodegradación del AMT promueve la 

generación de radicales superóxido e hidroxilo a través de la fotogeneración de 

pares hueco positivo-electrón. Estos pares también pueden oxidar y reducir parte 

de los grupos oxigenados presentes en la superficie de los xerogeles. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

 El amitrol (AMT) es un herbicida no selectivo y, como se ha comentado 

anteriormente, con un espectro muy amplio de actividad frente a hierbas de hoja 

ancha, perennes y anuales. En algunas ocasiones, se utiliza en lugar de otros 

herbicidas que están prohibidos y se emplea ampliamente para el control de las 

malas hierbas en la agricultura, a lo largo de las carreteras y en las líneas de 

ferrocarril [1-3]. Debido a su alta solubilidad, se pueden encontrar niveles 

relativamente altos de AMT en las aguas superficiales y contribuir a la 

contaminación de las aguas subterráneas mediante lixiviación. El AMT ha sido 

declarado como un disruptor endocrino y posible carcinógeno [1,4-6]. Debido al 

aumento de las restricciones medioambientales, cada vez más estrictas, respecto a 

la presencia de estos compuestos en efluentes y en sistemas naturales, se requiere 

de tecnologías de tratamiento que minimicen los riesgos medioambientales a 

costes razonables. 

 

 Los Procesos Avanzados de Oxidación (PAOs) se presentan como 

tecnologías prometedoras para la eliminación de compuestos orgánicos resistentes 

a los tratamientos biológicos convencionales. Dentro de estos PAOs se encuentran 

los procesos fotocatalíticos en los cuales es necesario el uso de radiación luminosa 

capaz de provocar la activación electrónica del catalizador; el contenido 

energético de esta radiación debe estar en la región del visible o ultravioleta (UV). 

Además, el fotocatalizador debe ser un material semiconductor con una estructura 

electrónica capaz de generar pares electrón/hueco, tras ser irradiado con una 

longitud de onda determinada. Los pares electrón/hueco promueven la formación 
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de especies radicalarias muy reactivas que intervendrán en la degradación del 

contaminante. Estos radicales procederán tanto de reacciones de reducción como 

de oxidación, si son promovidas por el electrón o por el hueco positivo generado, 

respectivamente [7-9].  

 

 El dióxido de titanio (TiO2) es uno de los fotocatalizadores más 

ampliamente utilizado en el tratamiento de aguas tanto por sí solo como en 

combinación con otros que actúan como agentes dopantes y/o soportes materiales 

[8,10-12]. Sin embargo, existen ciertas desventajas en la utilización de estos 

materiales, como son: i) su complicada retirada del efluente tratado, ii) su 

necesaria recuperación y reutilización, iii) su reducido porcentaje de absorción del 

espectro solar y iv) su alto nivel de recombinación electrón/hueco. Por todo ello, 

los estudios recientes se han centrado en procesos de fotocatálisis que reduzcan 

dichas desventajas, incluyendo la preparación de semiconductores de elevada área 

superficial, o bien depositarlos sobre materiales de carbón porosos [7, 13-18]. Las 

propiedades texturales y químicas de los carbones activados mejoran los 

resultados del proceso fotocatalítico cuando se usan como soportes de 

fotocatalizador, lo que se atribuye en gran medida a un aumento de la superficie 

de contacto entre el fotocatalizador y el contaminante [19-22]. Por tanto, en estos 

casos, el carbón desempeña una mera función de soporte; sin embargo, como se 

ha demostrado recientemente en una serie de trabajos [23-25], los carbones 

activados pueden actuar como fotocatalizadores bajo la acción de la luz UV, lo 

que constituye un nuevo y prometedor enfoque para el tratamiento de 

contaminantes. García-Cruz y col. [26] estudiaron la inmovilización de níquel 

sobre varios soportes de carbón y su aplicación como electrocatalizador para la 
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oxidación de alcohol de propargilo en medio alcalino. Los resultados obtenidos 

revelaron la importancia de la fase en la que se encuentra el metal dentro de la 

estructura de carbón, de esta manera obtuvieron los rendimientos más altos con 

nanopartículas de Ni. El efecto combinado de la radiación UV y el carbón ha sido 

ampliamente estudiado por Velo-Gala y col. [9]. En este estudio se evaluó la 

eficiencia de cuatro carbones comerciales para la eliminación del diatrizoato 

sódico  en presencia de radiación UV. Los resultados demostraron que la 

contribución catalítica superaba el 53 % transcurrido 1 min de tratamiento. Esta 

actividad catalítica mejora en las muestras con mayores porcentajes de oxígeno 

superficial, principalmente, cuando éste se encuentra formando grupos 

éster/anhídrido y átomos de carbono con hibridación sp2. 

 

 Hasta la fecha, existen pocos estudios sobre la degradación/eliminación de 

herbicidas del agua mediante procesos fotocatalíticos [3-6]. En un trabajo previo, 

Orellana y col. [27] estudiaron la degradación fotocatalítica de AMT en 

disolución acuosa en presencia de aerogeles y xerogeles orgánicos dopados con 

diferentes metales de transición. Los resultados obtenidos sugieren que los huecos 

positivos generados en la banda de valencia y los electrones que promocionan a la 

banda de conducción desempeñan un papel fundamental en el mecanismo por el 

cual los xerogeles potencian la fotodegradación del AMT. Los valores de energía 

de band-gap están íntimamente relacionados con la presencia de grupos 

-C=O/-OH en la estructura de los geles. Así, el xerogel de Ni (X-Ni) tiene el 

mayor contenido en grupos –C=O/-OH y mayor actividad fotocatalítica (Capítulo 

V). 
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 De acuerdo con lo expuesto anteriormente, los objetivos del presente 

Capítulo son los siguientes: 1) determinar la influencia de distintas variables 

operacionales en el proceso de fotodegradación, incluyendo la concentración 

inicial de herbicida y concentración de catalizador, pH del medio, fuerza iónica, 

materia orgánica natural (MON), intensidad de la luz y presencia de TiO2; 2) 

analizar la evolución del carbono orgánico total (COT) y la toxicidad del medio 

durante la fotodegradación del AMT usando un xerogel de Ni; y 3) analizar la 

influencia de la naturaleza del agua (ultrapura, grifo y agua residual urbana 

tratada) en dicho proceso de fotodegradación. El conocimiento de todos estos 

parámetros es esencial para el correcto diseño de aplicaciones tecnológicas  de 

este proceso fotocatalítico. 

 

2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1. REACTIVOS 

  

 Todos los productos químicos utilizados (AMT, ácido clorhídrico, fosfato 

sódico monobásico, fosfato sódico dibásico, hidróxido sódico y ácido fosfórico) 

fueron proporcionados por Sigma-Aldrich con pureza de grado analítico. Todas 

las disoluciones empleadas fueron preparadas con agua ultrapura obtenida con un 

equipo Milli-Q (18.2 MΩ.cm). En la Tabla III.1 (Capítulo III) se recogen algunas 

de las propiedades químicas del AMT. El diagrama de distribución de especies del 

AMT en función del pH de la disolución (Figura III.6 del Capítulo III) muestra 

que el AMT puede existir en forma protonada, neutra o desprotonada dependiendo 

del pH de la disolución (prácticamente en forma protonada a pH  3, neutra a pH 
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6-9 y completamente desprotonada a pH  12) y los valores de pKa obtenidos 

fueron 4.3 y 10.4 [28]. 

 

2.2. MATERIALES 

 

 En este estudio se ha utilizado un xerogel de níquel (X-Ni), cuya 

preparación se describe en el apartado 2.2 del Capítulo V. El xerogel orgánico se 

caracterizó por adsorción de nitrógeno a -196 ºC (Autosorb 1 de Quantachrome). 

El área superficial BET obtenida fue de 103 m2/g. El volumen de microporos, con 

una anchura media de poros de 1.99 nm, obtenidos a partir de las ecuaciones de 

Dubinin-Radushkevich y Stoeckli, fue de 0.040 cm3/g. El volumen de mesoporos, 

obtenido de la diferencia entre la cantidad de N2 adsorbida a una presión relativa 

de 0.95 y el volumen de microporos, fue de 0.295cm3/g. El pH del punto cero de 

carga (pHPCC) del X-Ni fue de 3.4 y se obtuvo por valoración potenciométrica 

[27]. 

 

2.3. DEGRADACIÓN FOTOCATALÍTICA DE AMITROL EN 

PRESENCIA DE X-Ni Y/O TiO2 

 

 La fotoactividad del X-Ni bajo radiación UV fue evaluada analizando la 

degradación del AMT en agua. El dispositivo experimental empleado en la 

degradación del AMT es el mismo que el descrito previamente en el apartado 2.2 

del Capítulo III. Los experimentos de oxidación se llevaron a cabo empleando 0.7 

L de una disolución 0.3010-3 mol/L de AMT en presencia de 250 mg/L de X-Ni. 

El pH de la disolución fue ajustado al valor deseado adicionando disoluciones 0.1 
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mol/L de HCl o NaOH. En cada experimento, después de estabilizar la lámpara 

(lámpara de mercurio de baja presión, BP) y controlar la temperatura (25ºC), se 

puso en marcha el fotoreactor y se extrajeron alícuotas de la disolución a 

diferentes intervalos de tiempo con objeto de determinar la concentración de 

herbicida y el COT. Las muestras eran filtradas, inmediatamente después de cada 

experimento, con filtros de disco Millipore para retirar el xerogel orgánico. Los 

experimentos también se llevaron a cabo empleando en un reactor de laboratorio 

UV System 2 (UV Consulting Peschl) provisto de una lámpara de mercurio de 

media presión, MP, (TQ 150, potencia nominal de 150 W). 

 

2.4. MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

 La concentración de AMT en disolución y su mineralización se determinó 

según lo descrito en el apartado 2.4 del Capítulo IV. 

 

 Los radicales superóxido (O2
•-) generados se determinaron por reacción con 

tetranitrometano (TNM), evaluando la formación de aniones nitroformo 

(C(NO2)3
-), los cuales se determinaron a 350 nm [29]. 

 

 La concentración de radicales HO• se determinó siguiendo su reacción con 

dimetilsulfóxido para formar cuantitativamente formaldehido, el cuál reacciona 

con el 2,4-dinitrofenilhidrazina dando lugar a la correspondiente hidrazona, que se 

determinó mediante HPLC-UV [30]. 
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 La toxicidad de los productos de degradación se cuantificó empleando el 

biotest normalizado (UNE/EN/ISO 11348-2) que relaciona la toxicidad de la 

muestra con la inhibición de la intensidad luminosa de la bacteria Vibrio (NRRL 

B-11177), utilizando un equipo LUMISTOX 300 (Dr. Lange GmbH), con una 

incubadora LUMIStherm. La toxicidad se definió como el porcentaje de 

inhibición tras 15 min de exposición. En todos los casos, el porcentaje de 

inhibición se determinó comparando la respuesta dada por una disolución salina 

de control con la correspondiente a la muestra a evaluar. 

 

 La influencia de la composición química del agua en la fotodegradación del 

herbicida fue estudiada utilizando agua ultrapura, agua del grifo y agua residual 

urbana tratada de la ciudad de Jaén. Después de llevar a cabo la caracterización de 

las aguas, estas se filtraron y almacenaron a 4ºC hasta su uso. Las características 

químico-físicas de los distintos tipos de aguas se recogen en la Tabla III.2 del 

Capítulo III. 

 

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

 De acuerdo con los resultados expuestos en el capítulo anterior, la reducción 

de la concentración del AMT mediante fotodegradación en presencia de xerogel 

de Ni se puede describir como la suma de tres procesos: a) el proceso de fotolisis 

directa, b) el proceso de adsorción y c) el efecto sinérgico que produce la 

presencia del xerogel. Por tanto, la eliminación del AMT en presencia del X-Ni se 

puede describir de forma matemática mediante la Ecuación 5 (Capítulo V). 
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 Los valores de las constantes de velocidad para las diferentes condiciones 

experimentales utilizadas en este trabajo se recogen en la Tabla VI.1, donde 

también se incluye el porcentaje de eliminación por efecto sinérgico del X-Ni a 

los 45 min de irradiación. Este valor fue calculado restando las contribuciones 

adsortiva y fotolítica al porcentaje total de eliminación en el sistema UV/X-Ni 

(Ecuación 6 del Capítulo V). 

 



 

 
 

Tabla VI.1. Condiciones experimentales y parámetros cinéticos de la eliminación del AMT en presencia del xerogel de Ni. 

Exp [X-Ni] pH [AMT [NaCl] [GA] akUV/G·103 bkUV·103 ckADS·103 dkSE·103 eAMTUV/G
fSEUV/G gCOTAMTUV/G

hCOTSEUV/G 

nº mg/L  10-3 mol/L min-1 min-1 min-1 min-1 % % % % 

1 100 7 0.30 0  24.2 12.8 2.0   9.4 66.8 21.0 33.3 14.1 

2 250 7 0.30 0  37.1 12.8 5.6 18.7 77.6 24.4 42.9 16.3 

3 500 7 0.30 0  35.9 12.8 8.5 14.6 74.4   8.4 43.8   4.3 

4 250 7 0.12 0  64.8 62.6 6.7 - 92.0 - 50.0 - 

5 250 7 0.59 0  24.4   7.3 2.3 14.8 61.6 21.6 31.8 14.8 

6 250 7 1.07 0    8.9   3.7 0.5   4.7 33.9 20.0 10.8   7.8 

7 250 3 0.30 0  25.6 18.2 4.9   2.5 69.6   2.9 37.0 15.0 

8 250 12 0.30 0  73.7 22.2 7.1 44.4 96.9 25.1 66.7 24.9 

9 250 7 0.30 1  31.6 14.6 5.3 11.7 75.9 13.8 42.8   3.9 

10 250 7 0.30 10  25.1 15.9 3.9   5.3 66.9   5.3 35.7 - 

11 250 7 0.30 0 0.03 30.2 16.1 4.7   9.4 72.9   9.4 26.7 - 

12 250 7 0.30 0 0.09 20.3 17.8 2.8 - 57.3 - 23.5 - 

13 250 7 0.30 0 0.18   5.2 10.9 1.5 - 18.8 -   5.0 - 

a Constante de velocidad de degradación total; b Constante de velocidad de degradación debida a la fotólisis directa; c Constante de velocidad de 
degradación debida al proceso de adsorción; d Constante de velocidad de degradación debida a la influencia del gel en el medio; e Porcentaje de 
AMT eliminado debido al efecto sinérgico; f Porcentaje de AMT eliminado debido a la presencia del gel; g Porcentaje de AMT mineralizado total; h 
Porcentaje de AMT mineralizado debido a la presencia del gel. 
*Todos los porcentajes degradados y mineralizados se han obtenido a los 45 min de radiación.



Capítulo VI 

 

258 
 

3.1. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACIÓN DE X-Ni 

 

 En los procesos fotocatalíticos la cantidad de fotocatalizador es un 

parámetro importante que puede afectar a la velocidad de fotodegradación de los 

herbicidas. El efecto de la concentración inicial de fotocatalizador en la cinética 

de eliminación de AMT fue analizado llevando a cabo experimentos a diferentes 

concentraciones del X-Ni (100-500 mg/L). Los resultados obtenidos se muestran 

en la FiguraVI.1. Las cinéticas de fotodegradación del AMT (Figura VI.1) se 

ajustaron a un modelo cinético de pseudo-primer orden, obteniéndose la constante 

de degradación fotocatalítica, kUV/G. 

 

Figura VI.1.  Fotodegradación del AMT en función del tiempo de irradiación a 

diferentes concentraciones iniciales de catalizador (X-Ni). pH = 7, [AMT] = 0.30 

10-3 mol/L. () Fotólisis directa; () 100 mg/L; () 250 mg/L; () 500 mg/L. 
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 En la Tabla VI.1 (Experimentos 1-3) se recogen los valores de los 

parámetros cinéticos de la fotodegradación del AMT en función de la 

concentración inicial de X-Ni. Así, se puede observar que kUV/G es directamente 

proporcional a la concentración inicial del X-Ni hasta alcanzar un máximo y 

después disminuye ligeramente, indicando una progresiva saturación de la 

absorción fotónica por el catalizador a un flujo de radiación incidente dado. Los 

resultados obtenidos muestran que para concentraciones próximas a 250 mg/L de 

X-Ni, la velocidad de fotodegradación del AMT no se ve afectada por un 

incremento adicional de la concentración inicial del X-Ni (Figura VI.2). Esto 

puede ser debido a: (i) la agregación de partículas del X-Ni a altas 

concentraciones, disminuyendo el número de sitios activos disponibles para la 

absorción de luz y, por tanto, reduciendo la velocidad de fotodegradación [31], y 

(ii) aumento de la dispersión de la luz y consecuente reducción de la penetración 

de la misma a través de la disolución, debido a la excesiva concentración de 

partículas en suspensión [31,32]. Por otra parte, un incremento de la dosis de 

catalizador aumenta el número de sitios activos para la adsorción, siendo el 

porcentaje de AMT adsorbido, a los 45 min de irradiación, de un 5 y 26 % al 

aumentar la dosis de catalizador de 100 a 500 mg/L; en este sentido, también 

aumenta la constante de velocidad de adsorción de 2.010-3 a 8.510-3 min-1 

(Tabla VI.1). El balance entre estos dos fenómenos opuestos resulta en una dosis 

de catalizador óptima para la reacción fotocatalítica [33], en nuestro caso es 

alrededor de 250 mg/L la dosis de catalizador con la que se consiguen los mayores 

valores de kUV/G, kSE, y porcentajes de AMTUV/G, SEUV/G y COTSEUV/G (Tabla 

VI.1). 

  



Capítulo VI 

 

260 
 

 

Figura VI.2. Variación del efecto sinérgico en función de la concentración inicial 

de X-Ni a los 45 min de irradiación. pH = 7, [AMT] = 0.3010-3 mol/L. 

 

 El mecanismo propuesto para explicar la fotoactividad del X-Ni fue descrito 

previamente en el Capítulo 5. En resumen, la presencia de xerogeles durante la 

fotodegradación del AMT promueve la generación de radicales O2
•- y HO• a través 

de la fotogeneración de pares de electrón-hueco positivo. En la  Figura VI.3 se 

representa la evolución de los radicales HO• y O2
•- en función de la dosis de 

catalizador añadida. Se puede observar que a medida que aumenta la dosis de 

catalizador adicionado se produce un incremento en la concentración de ambos 

radicales. Además, es interesante destacar el elevado consumo de oxígeno, 

eliminándose por completo el oxígeno disuelto (independientemente de la masa de 

catalizador utilizada) después de 45 min de tratamiento.   
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Figura VI.3. Determinación de los radicales bajo las mismas condiciones que en 

la Tabla VI.1. pH 7 y en ausencia de AMT. 

 

 El estudio de la reutilización y estabilidad del catalizador es muy importante 

para evaluar su aplicabilidad en el tratamiento de aguas residuales. La Figura VI.4 

muestra la evolución de la eliminación del AMT en función del tiempo para 

cuatro ciclos fotocatalíticos consecutivos, realizados con la misma muestra de 

catalizador, recuperada por filtración y lavada a fondo con agua después de cada 

ciclo. Como se puede observar en esta figura, solo se aprecian ligeras diferencias 

después de los cuatro ciclos de tratamiento y el porcentaje degradado de AMT 

disminuye ligeramente, de un 96.9 % a un 93.1 %, en el cuarto ciclo consecutivo, 

reduciéndose la actividad catalítica menos del 4 %. Estos resultados indican que el 

catalizador X-Ni muestra una alta eficiencia bajo ciclos consecutivos. 
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Figura VI.4. Evolución de la concentración relativa de AMT con el tiempo de 

irradiación correspondiente a cuatro ciclos de fotodegradación consecutivos con la 

misma muestra de X-Ni. pH = 7, [AMT] = 0.3010-3 mol /L, [X-Ni] = 250 mg/L. 

() 1er ciclo; () 2º ciclo; () 3er ciclo; () 4º ciclo.  

 

3.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACIÓN DE AMITROL 

 

El efecto de la concentración inicial de AMT en el proceso de 

fotodegradación se analizó usando concentraciones iniciales que variaron entre 

0.12 y 1.0710-3 mol/L. La Figura VI.5 muestra las cinéticas de fotodegradación 

del AMT en función de su concentración inicial. Los parámetros cinéticos se 

muestran en la Tabla VI.1 (Experimentos 2, 4-6). Como se puede observar, al 

aumentar la concentración inicial de AMT se produce una disminución en los 
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valores de kUV/G; así, el valor de kUV/G  disminuye de 64.810-3 a 8.910-3 min-1 

cuando la concentración inicial aumenta de 0.12 a 1.0710-3 mol/L. 

 

Figura VI.5. Efecto de la concentración inicial de AMT en el proceso de 

fotodegradación. pH= 7, [X-Ni] = 250 mg/L. () 0.1210-3 mol/L; () 

0.3010-3 mol/L; () 0.5910-3 mol/L; () 1.07 10-3mol/L.  

 

Los resultados obtenidos indican que a medida que aumenta la 

concentración de herbicida, se produce un incremento del número de moléculas de 

herbicida adsorbidas en la superficie del fotocatalizador; sin embargo, la 

velocidad de degradación del AMT disminuye. Este hecho puede ser debido a lo 

siguiente: (i) la generación de compuestos intermedios que pueden ser adsorbidos 

sobre la superficie del catalizador, desactivando los sitios activos de 

fotocatalizador [34] y (ii) las mayores concentraciones de compuestos de 
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degradación generados, produciendo un mayor consumo de especies oxidantes en 

el proceso de fotodegradación catalítica [8]. 

 

Los resultados obtenidos indican que el porcentaje de degradación, a los 45 

min de irradiación, también se reduce al aumentar la concentración inicial de 

AMT, disminuyendo del 92% al 33.9 % al variar la concentración inicial de 0.12 a 

1.0710-3 mol/L. Además, el porcentaje de mineralización también disminuye, 

pasando del 50.0 % al 10.8 %, al aumentar la concentración inicial de AMT en 

dicho intervalo. Estos resultados indican que no se produce la mineralización de 

los subproductos en la extensión deseada, obteniéndose subproductos de menor 

peso molecular que el AMT que permanecen en el medio durante el tratamiento. 

Es interesante destacar que el orden de variación de la constante de velocidad, kSE 

es el mismo que el de la constante kUV/G. De acuerdo con los presentes resultados, 

para que se produzca un efecto sinérgico apreciable es necesario una 

concentración mínima de contaminante de 0.5910-3 mol/L, mientras que el 

AMT sólo se elimina por fotólisis y por adsorción a bajas concentraciones. 

 

3.3. INFLUENCIA DEL pH  

 

La influencia del pH de la disolución en la fotodegradación de AMT se 

analizó llevando a cabo experimentos en un rango de pH comprendido entre 3 y 

12. Estos valores se seleccionaron de acuerdo con los valores de pKa (Tabla III.1 

del Capítulo III) y el diagrama de distribución de especies del AMT (Figura III.6 

del Capítulo III). La Figura VI.6 muestra las cinéticas de degradación del AMT a 
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diferentes valores de pH y los correspondientes parámetros cinéticos se recogen 

en la Tabla VI.1 (Experimentos 2, 7 y 8).  

 

Figura VI.6. Efecto del pH en la fotodegradación del AMT. [AMT] = 0.3010-3 

mol/L, [X-Ni] = 250 mg/L; () pH 3; () pH 7; () pH 12. 

 

Los resultados indican que el proceso de fotolisis del AMT es altamente 

dependiente del pH y está generalmente favorecido a pHs en los que el AMT está 

en forma iónica. Así, a pH 7 se obtiene un valor de kUV de 12.810-3 min-1 

mientras que a pH 3 y 12 los valores son 18.210-3 min-1 y 22.210-3 min-1, 

respectivamente.  Sin embargo, la constante de fotodegradación, kOB, aumenta de 

25.610-3 min-1 a 73.710-3 min-1, al aumentar el pH de 3 a 12. Por otra parte, a 

pH 12 se obtiene un mayor porcentaje de degradación y mineralización,  96.9 y 

66.7%, respectivamente. Esta misma tendencia se observa para los valores de 
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SEUV/G y COTSEUV/G a pH 3 y 12; de esta forma, estos valores son 2.9 y 15 %, 

respectivamente, a pH 3, y 25.1 y 24.9 %, respectivamente, para pH 12. También, 

hay que indicar que a los 45 min de reacción las cantidades adsorbidas aumentan 

desde 2.9 mg/L a pH 3, a 3.2 mg/L a pH 7 y a 3.4 mg/L a pH 12. 

 

El incremento de la velocidad de degradación del AMT en condiciones 

alcalinas puede ser atribuido a la mayor generación de radicales HO• debido a la 

presencia de más iones HO- en la superficie del catalizador. A pH 12, el 

fotocatalizador X-Ni se encuentra cargado negativamente (pHPCC = 3.4) y existe 

una gran cantidad de HO- en el medio. Las elevadas concentraciones de HO- 

incrementan la captura de los huecos positivos fotogenerados y por tanto el 

aumento de la formación de especies altamente oxidantes (HO•), de acuerdo con la 

Reacción 1[35]:  

 

HO- + h+HO•        (1) 

 

Por el contrario, a pH= 3 la superficie del catalizador está cargada 

positivamente y la reacción de degradación se produce principalmente a partir de 

los huecos fotogenerados, cuya capacidad oxidante es algo menor que la de las 

especies HO• [35,36].  

 

3.4. INFLUENCIA DE LOS ANIONES CLORURO EN EL MEDIO 

 

Las aguas naturales son matrices complejas que contienen aniones tales 

como los cloruros, lo cuales pueden interferir en la degradación fotocatalítica del 
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AMT, debido a que pueden reaccionar con las especies radicalarias formadas 

durante el proceso fotocatalítico. Con objeto de analizar este efecto, se 

adicionaron cantidades crecientes de NaCl (1-1010-3 mol/L) a disoluciones 

0.3010-3 mol/L de AMT. Los resultados obtenidos se recogen en la Tabla VI.1 

(Experimentos 2, 9 y 10) y en la Figura VI.7. Los resultados experimentales 

muestran que al aumentar la concentración de NaCl se produce un efecto 

inhibitorio, disminuyendo la constante de velocidad de fotodegradación (kUV/G) de 

37.110-3 min-1 a 25.110-3 min-1 en ausencia y presencia de 1010-3 mol/L de 

NaCl, respectivamente. Este efecto inhibitorio se observa también en los valores 

de SEUV/G y COT. Este efecto del anión cloruro puede ser explicado por la 

reacción de los huecos positivos y radicales hidroxilo con los aniones cloruro, que 

se comportan como atrapadores de  h+ y radicales HO•, de acuerdo con las 

Reacciones 2 y 3, lo que conduce a una disminución de la mineralización 

fotocatalítica del AMT [36,37]. 

 

Cl-  + h+ Cl•         (2) 

HO• + Cl-  HO- + Cl•       (3) 

 

La reactividad de los átomos de cloro generados es inferior a la de los 

huecos positivos y radicales HO• [37,38].  
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Figura VI.7. Fotodegradación del AMT en función del tiempo de irradiación a 

diferentes concentraciones de NaCl. pH= 7, [AMT] = 0.3010-3 mol/L, [X-Ni]= 

250 mg/L. () 0 mol/L; () 110-3 mol/L; () 1010-3 mol/L. 

 

3.5. INFLUENCIA DE LA PRESENCIA DE MATERIA ORGÁNICA 

NATURAL EN EL MEDIO 

 

La materia orgánica natural (MON) está generalmente presente en las aguas 

naturales y su efecto en la degradación de AMT se analizó utilizando ácido gálico 

(AG) como sustancia de referencia, el cual constituye la unidad estructural de la 

MON. Para ello, se adicionaron cantidades crecientes de AG (0.03 - 0.1810-3 

mol/L) a disoluciones 0.3010-3 mol/L de AMT. Las cinéticas de 
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fotodegradación del AMT, en presencia y ausencia de AG, se recogen en la Figura 

VI.8.  

 

 

Figura VI.8. Fotodegradación del AMT en función del tiempo de irradiación a 

diferentes concentraciones de AG.  pH = 7, [AMT] = 0.3010-3 mol/L, [X-Ni] = 

250 mg/L. () 0 mol/L; () 0.0310-3 mol/L; () 0.0910-3 mol/L; () 

0.1810-3 mol/L.  

 

En la Tabla VI.1 (Experimentos 2, 11-13) se muestran  los valores de los 

parámetros cinéticos de la fotodegradación del AMT para diferentes 

concentraciones iniciales de AG. La constante de velocidad de fotodegradación 

(kOB) disminuye al aumentar la concentración inicial de AG, y la adición de 

cantidades elevadas de AG al medio produce la desaparición del efecto sinérgico. 
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Estos resultados se explican por lo siguiente: (i) Una reducción en la transmisión 

de la luz y, por tanto, en la velocidad de degradación fotocatalítica al aumentar la 

concentración de AG y ii) competición entre el AG y AMT por los radicales 

altamente oxidantes generados en la disolución durante la fotodegradación [39] y 

por los centros de adsorción de la superficie del xerogel durante la adsorción.  

 

3.6. INFLUENCIA DE LA INTENSIDAD DE LUZ 

 

La intensidad de la luz determina el grado de absorción de luz por el 

fotocatalizador a una longitud de onda determinada. La formación de pares 

electrón-hueco positivo en la reacción fotoquímica es fuertemente dependiente de 

esta intensidad [40]. 

 

La Figura VI.9 muestra las cinéticas de fotodegradación del AMT obtenidas 

usando lámparas de mercurio de baja presión (BP) y media presión (MP). Los 

parámetros cinéticos obtenidos se muestran en la Tabla VI.2 (Experimentos 2 y 

16). Como se observa, los valores de kUV/G aumentan de 37.110-3 min-1 usando 

una lámpara de baja presión ( = 254 nm) a 42.010-3 min-1 con una lámpara de 

media presión (150 W). La eficiencia de la degradación del AMT es ligeramente 

mayor bajo irradiación con una lámpara de media presión (81.2%) que con una 

lámpara de baja presión (77.6%). Un incremento de intensidad de luz irradiada 

sobre la disolución provoca que la velocidad de fotogeneración de pares 

electrón/hueco en la superficie del catalizador sea mayor, aumentando la 

capacidad de oxidación del sistema. Chen y col. [41] encontraron resultados 

similares para la degradación de dimetoato. 
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Figura VI.9. Influencia del tipo de lámpara en la fotodegradación del AMT. pH = 

7, [AMT] = 0.3010-3 mol/L, [X-Ni] = 250 mg/L. () Baja presión; () Media 

presión. 
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Tabla VI.2. Influencia del tipo de agua y del tipo de lámpara en la eliminación del AMT. [AMT] = 0.3010-3 mol/L, [X-Ni] 

= 250 mg/L, pH = 7. 

Exp Tipo de Lámpara kUV/G·103 kUV·103 kADS·103 kSE·103 AMTUV/G SEUV/G aCOTAMTUV/G aCOTSEUV/G 

nº agua  min-1 min-1 min-1 min-1 % % % % 

2 Ultrapura BP 37.1 12.8 5.6 18.7 77.6 24.4 42.9 16.3 

14 Grifo BP 19.0   6.6 3.0  9.4 54.1 23.0 27.8 12.8 

15 Residual 
urbana tratada 

BP   9.7 4.1 2.5  3.1 36.3 14.3 21.1 10.0 

16 Ultrapura MP 42.0 17.0 5.6 19.4 81.2 15.1 55.6 23.9 

a45 min de irradiación 
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3.7. INFLUENCIA DE LA PRESENCIA DE TiO2 

 

La Figura VI.10 muestra las cinéticas de fotodegradación del AMT en 

presencia de X-Ni, TiO2 y una mezcla de X-Ni/TiO2 junto con los resultados de la 

fotolisis directa. La degradación es más rápida en presencia de X-Ni/TiO2 que en 

presencia de X-Ni o TiO2 por separado. El porcentaje de AMT adsorbido en el X-

Ni, transcurridos 45 min, es del 12.7 %, comparado con el TiO2 que no adsorbe 

nada y de 7.6 % cuando se usa X-Ni/TiO2. La cantidad de catalizador usada fue de 

250 mg/L en el sistema X-Ni, y 125 mg/L de X-Ni con 125 mg/L de TiO2 en el 

sistema combinado X-Ni/TiO2. Aunque con el sistema X-Ni/TiO2 el porcentaje de 

adsorción es menor, el AMT se degrada más rápidamente (Tabla VI.3). 

 

Tabla VI.3. Comparación del X-Ni con el TiO2-P25 y la mezcla X-Ni/TiO2-P25 en 

la eliminación de AMT. [AMT] = 0.3010-3 mol/L, pH = 7. 

 

Exp  Sistema KUV/G·103 kUV·103 kADS·103 aAMTUV/G aCOTAMTUV/G 

nº  min-1 min-1 min-1 % % 

2 X-Ni 37.1 12.8 5.6 77.6 42.9 

17 TiO2-P25 28.9 12.8 0.0 70.4 32.1 

18 X-Ni/TiO2 41.0 12.8 3.0 85.1 45.0 

a45 min de irradiación 

 

Los parámetros cinéticos y porcentajes de degradación y mineralización, 

para los sistemas estudiados, se muestran en la Tabla VI.3. El porcentaje de 

eliminación de AMT en presencia de X-Ni, TiO2 y X-Ni/TiO2 fue de 77.6 %, 70.4 
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% y 85.1 % respectivamente. La eliminación del AMT por fotolisis directa fue del 

40.5 % transcurridos 45 min de irradiación. Estos resultados indican que la 

eliminación del AMT es debida al efecto conjunto de adsorción y oxidación 

catalítica del AMT. 

 

 

Figura VI.10. Comparación de la fotodegradación del AMT en presencia de 

diferentes fotocatalizadores. pH = 7, [AMT] = 0.3010-3 mol/L, [Catalizador] = 

250 mg/L. () Fotólisis directa; () TiO2; () X-Ni; () X-Ni/TiO2.  

 

Como se observa en la Tabla VI.3, la constante de velocidad,  kUV/G, es 

mayor cuando usamos el X-Ni (37.110-3 min-1) que con TiO2 (28.910-3 min-1). 

El sistema X-Ni/TiO2  presenta el mayor valor de kUV/G (41.010-3 min-1) siendo, 

por tanto, el sistema más activo. 
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Este incremento de la fotoactividad del sistema X-Ni/TiO2 es debido a un 

aumento del efecto sinérgico cuando se encuentran presentes ambos materiales. 

Para evaluar dicho efecto durante la reacción, se determinó el factor sinérgico R 

(Ecuación 1), a partir de la comparación de las constantes de velocidad de 

degradación del AMT (kUV/G) por adsorción, fotolisis directa y fotocatálisis 

[42,43]: 

 

R=	 kUV/G
kUV+kADS

         (1)  

 

Cuando se empleó el X-Ni se obtuvo un valor de R de 2.0, mostrando un 

significativo efecto sinérgico debido a la interacción de la radiación UV y las 

partículas de X-Ni. El valor de R para el sistema X-Ni/TiO2 fue de 2.6, indicando 

un mayor efecto sinérgico. 

  

La velocidad de eliminación de AMT con el sistema X-Ni/TiO2 fue mucho 

mayor que con el sistema que contiene sólo X-Ni ó TiO2. Esto puede ser debido a 

la presencia de grupos ácidos carboxílicos superficiales en el X-Ni, como se 

comprobó en un estudio previo usando un sistema UV/TiO2/carbón activado [7]. 

De este modo, los grupos ácidos carboxílicos actúan como centros de reacción 

catalítica, capturando electrones disueltos de la fotoactivación del TiO2.  Esta 

reacción produce la reducción de los ácidos carboxílicos y cetonas, y genera 

H2O2, que se descompone en radicales HO• y, además, la cetona generada se 

transforma en un grupo superficial alcohólico, generando radicales HO• 

adicionales [7]. 

 



Capítulo VI 

 

276 
 

3.8. INFLUENCIA DEL TIPO DE AGUA 

 

Con objeto de estudiar la influencia de la naturaleza de la matriz del agua en 

el proceso de fotodegradación del AMT en presencia del xerogel de níquel, se 

realizaron experimentos con aguas de diferente composición química (Tabla III.2 

del Capítulo III). El agua residual urbana tratada presenta un mayor contenido de 

COT y de electrolitos, así como una menor transmitancia. La Figura VI.11 

muestra las cinéticas de fotodegradación del AMT en función del tipo de agua. En 

la Tabla VI.2 (Experimentos 2, 14 y 15) se recogen las constantes de velocidad y 

los porcentajes de degradación y mineralización de las aguas estudiadas. Los 

valores de las constantes kUV/G y kSE disminuyen en el siguiente orden: agua 

ultrapura > agua del grifo > agua residual urbana tratada. Cuando se emplea agua 

ultrapura se obtiene el mayor porcentaje de degradación (24.4%) y mineralización 

(16.3%) de AMT debido al efecto sinérgico. 

 

Este comportamiento es debido principalmente a la presencia en el agua del 

grifo y residual urbana tratada de aniones inorgánicos y MON, que compiten por 

los radicales generados en el proceso de fotocatálisis [28]. Este hecho hace que se 

reduzca la disponibilidad de especies radicalarias oxidantes para interaccionar con 

el AMT, dando como resultado un menor porcentaje de degradación. Por otra 

parte, el agua residual urbana tratada presenta la transmitancia de luz más baja, 

absorbiendo la radiación UV y reduciendo considerablemente el número de 

fotones que llegan a la superficie del catalizador. Estos resultados confirman que 

la materia orgánica en las aguas residuales urbanas actúa como filtro de la luz UV, 

lo que reduce la eficacia del tratamiento para eliminar el AMT del medio. 



Influencia de los parámetros operacionales en la degradación… 

 

277 
 

 

Figura VI.11. Influencia del tipo de agua en la fotodegradación del AMT. pH = 7, 

[AMT] = 0.3010-3 mol/L, [X-Ni] = 250 mg/L. () agua ultrapura; () agua del 

grifo; () agua residual urbana tratada. 

 

A los 45 min de irradiación, el porcentaje de degradación del AMT es 

siempre mayor que el porcentaje de COT eliminado, lo que indica que no todo el 

AMT degradado se mineraliza durante el proceso de degradación fotocatalítica en 

ninguno de los tipos de agua estudiados. El COT residual que permanece en el 

medio se debe a la presencia de subproductos de degradación que no se han 

transformado a CO2 [28]. 

 

La toxicidad del AMT en los tipos de aguas estudiadas se recoge en la 

Figura VI.12, junto con los porcentajes de AMT degradado y COT eliminado. El 
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porcentaje inicial de inhibición para  0.30 mmol/L de AMT fue del 6.8 %, 8.1 % y 

1.8% en agua ultrapura, del grifo y residual urbana tratada, respectivamente.  

 

 

Figura VI.12. Toxicidad inicial y toxicidad después de 45 min de irradiación en 

los diferentes tipos de agua. [AMT] = 0.3010-3 mol/L, [X-Ni] = 250 mg/L. 

 

Después de 45 min de tratamiento, en el agua ultrapura se degrada el 77.6 % 

de AMT y se mineraliza el 42.9 % de la concentración inicial de AMT, mientras 

que la toxicidad se incrementa del 6.8 % al 38.9 %. En el caso del agua residual 

urbana tratada, se degrada el 36.3 % y se mineraliza el 21.1 % de la concentración 

inicial de AMT, mientras que la toxicidad se incrementa del 1.8 % al 3.8 %. El 

hecho de que la toxicidad sea menor en agua residual urbana tratada que en agua 

ultrapura se debe a que el porcentaje degradado de AMT es menor y, por tanto. se 

generan menos subproductos. Como se puede observar en la Figura VI.12 la 

toxicidad aumenta con el tiempo de tratamiento en los tres tipos de agua, este 
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hecho indica la formación de subproductos de un tamaño más pequeño que el 

AMT que pueden penetrar en el interior de la célula con mayor facilidad, 

aumentando, por tanto, la toxicidad. 

 

Con el análisis de los parámetros operacionales, anteriormente descritos, en 

el proceso de fotodegradación del AMT, podemos llegar a establecer cuáles son 

las mejores condiciones experimentales. En resumen, las variables que favorecen 

la velocidad de degradación del AMT son las siguientes: un  incremento de la 

concentración inicial de X-Ni hasta un máximo de 250 mg/L, valores de pH en los 

que el AMT está en su forma iónica, un incremento de la intensidad de luz 

irradiada a la solución y la presencia de TiO2. Por el contrario, el incremento de la 

concentración de contaminante, la presencia de cloruros o de materia orgánica en 

el medio produce una disminución de la velocidad de degradación. 

 

4. CONCLUSIONES 

 

La velocidad de degradación de AMT es directamente proporcional a la 

concentración inicial de X-Ni hasta alcanzar un máximo de aproximadamente 250 

mg/L y después disminuye ligeramente, indicando una progresiva saturación de la 

absorción fotónica en el catalizador para un flujo de radiación incidente dado.  

 

La estabilidad del catalizador utilizado se evaluó durante ciclos 

consecutivos mostrando la buena estabilidad relativa del X-Ni, ya que solo se 

observó una ligera disminución en la actividad catalítica. 
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El proceso de fotolisis del AMT es altamente dependiente del pH del medio 

y está generalmente favorecido a pH en el que el AMT está en forma iónica. El 

incremento de la velocidad de degradación del AMT en condiciones alcalinas se 

atribuye a la mayor generación de radicales HO• debido a la presencia de una 

elevada concentración de iones HO- en la superficie del catalizador. La presencia 

de cloruros disminuye la velocidad de degradación del AMT, debido a que los 

aniones Cl- se comportan como atrapadores de  h+ y radicales HO•. La adición de 

materia orgánica también provoca la disminución de la velocidad de degradación, 

debido a que la MON actúa como filtro, y reduce la radiación que incide sobre el 

X-Ni. Además, el ácido gálico presente en el medio compite por los sitios activos 

de adsorción y por las especies radicalarias altamente oxidantes generadas durante 

el proceso de fotodegradación.  

 

 Las cinéticas de eliminación de COT durante la degradación del AMT en 

presencia de X-Ni muestran un comportamiento similar al observado para las 

cinéticas de degradación del AMT.  

 

 Finalmente, es interesante destacar que el proceso de fotodegradación de 

ATM es más eficiente en agua ultrapura que en residual urbana tratada o agua del 

grifo. En todos los sistemas, la concentración óptima de catalizador es de 250 

mg/L. La toxicidad aumenta con el tiempo de tratamiento, indicando la formación 

de subproductos de un tamaño más pequeño que el AMT que pueden penetrar en 

el interior de la célula con mayor facilidad. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

 El diurón (DRN) es un herbicida de la familia de las fenilureas que es 

utilizado para control de las malas hierbas en una amplia gama de cultivos [1,2]. 

El DRN es considerado como un herbicida tóxico y persistente, y cuando se aplica 

en dosis altas en el suelo su vida media es de aproximadamente 300 días [3]. Se 

estima en un 1% el porcentaje de herbicida que pasa a formar parte de la hierba 

que se quiere eliminar, el resto se dispersa en el medio acuático a través de las 

aguas de escorrentía o infiltraciones que se producen en las zonas agrícolas [4]. Se 

trata, por tanto, de un herbicida muy contaminante y de gran riesgo para la calidad 

del agua.  

 

 Aunque se han propuesto una gran cantidad de procesos físicos y biológicos 

para eliminar contaminantes de las aguas, la mayoría de los herbicidas no se 

eliminan completamente mediante dichos procesos [5-8]. Actualmente, existen 

una serie de procesos basados en reacciones catalíticas, electroquímicas y 

fotoquímicas que son capaces de degradar un gran número de contaminantes. 

Estos procesos son conocidos como procesos avanzados de oxidación (PAOs), los 

cuales han sido propuestos como una opción en el tratamiento terciario de 

efluentes en las plantas de tratamiento de las aguas residuales urbanas, debido a 

que con ellos se puede conseguir la eliminación/transformación de una amplia 

variedad de contaminantes emergentes, y con frecuencia se consigue aumentar su 

biodegradabilidad y/o reducir su toxicidad [9-11]. El coste operativo de estos 

PAOs es aún elevado, pero puede reducirse considerablemente usando la 

radiación solar [12-15]. El uso de radiación para la eliminación de contaminantes 
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persistentes de las aguas presenta las siguientes ventajas: es posible utilizar 

procesos fotolíticos directos, sin necesidad de agregar reactivos; aumenta la 

velocidad de reacción en comparación con la misma técnica en ausencia de luz, 

haciendo los sistemas de tratamiento de aguas más compactos; se evitan cambios 

de pH drásticos, por ejemplo, el ozono sin luz necesita pHs altos; aumenta la 

flexibilidad del sistema, ya que permite el uso de un gran número de 

contaminantes y condiciones operacionales; y reduce costes operativos debido a 

un menor consumo de potencia para generar radicales HO•. 

 

 Dentro de los PAOs, como se ha comentado en capítulos anteriores, se 

encuentran los procesos fotocatalíticos en los que se utiliza la radiación para 

provocar en un material semiconductor su activación electrónica. El catalizador 

generará pares  electrón/hueco positivo que serán los que propician la formación 

de especies radicalarias muy reactivas, las cuáles intervendrán en la degradación 

del contaminante. Estos radicales procederán tanto de reacciones de reducción 

como de oxidación en función de que sean promovidas por el electrón o por el 

hueco positivo, respectivamente [16]. 

 

 Existen varios estudios en los que se emplea la radiación solar indirecta para 

degradar herbicidas de tipo fenilureas [16-18], sin embargo, los estudios en los 

que se emplea radiación solar directa son muy escasos. Kinkennon y col. [19] 

evaluaron la degradación de DRN en ausencia y en presencia de TiO2, empleando 

para ello un simulador solar y un colector de luz solar natural. En el caso del 

DRN, la degradación directa fue mayor con el simulador solar, alcanzándose en 

torno al 20 % de degradado a los 60 minutos. Este porcentaje aumentó 
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considerablemente cuando se empleó TiO2 como fotocatalizador, alcanzándose la 

degradación completa a los 60 minutos de tratamiento. Fenoll y col. [16] 

estudiaron la degradación de herbicidas tipo fenilurea en disolución acuosa 

mediante radiación solar natural directa y en presencia de diferentes materiales 

semiconductores. Los resultados de porcentaje de degradación obtenidos por 

fotólisis directa  fueron bajos, siendo el diurón el que más se degradó (13 %) y el 

fluometuron el menos degradado (2 %), a 240 minutos de tratamiento. En todos 

los casos, el porcentaje de degradación se incrementaba considerablemente 

cuando el proceso se llevaba a cabo en presencia catalizador (ZnO > TiO2). 

 

 En un trabajo previo [20] se estudió la efectividad de la radiación UV en la 

fotodegradación de varios herbicidas, entre ellos el diurón. Los resultados 

mostraron que la velocidad de fotodegradación de los herbicidas seguía el orden 

DRN > FLX > CLP >> AMT, alcanzándose un porcentaje de degradación del 98-

100 % a los 15 minutos de tratamiento para DRN y FLX y a los 30 minutos para 

el caso de CLP. En este estudio, las características moleculares y estructurales de 

los herbicidas jugaron un papel decisivo en estas velocidades de degradación. 

 

 El comportamiento del TiO2 como fotocatalizador es bien conocido y ha 

sido ampliamente estudiado [15]. Sin embargo, el efecto de otros semiconductores 

en el proceso de fotodegradación de herbicidas bajo radiación solar es menos 

conocido. 

 

 De acuerdo con lo anteriormente expuesto, el objetivo del presente trabajo 

ha sido analizar la eficacia de la radiación solar en la fotodegradación directa de 
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DRN y en la degradación fotocatalítica del DRN en presencia de un xerogel de 

níquel (X-Ni). En este Capítulo se ha estudiado la influencia de distintas variables 

operacionales (concentración inicial de herbicida, pH del medio y presencia de 

sustancias interferentes), así como la evolución del carbono orgánico total (COT) 

durante el proceso de fotodegradación. Debido a que el herbicida seleccionado 

para este estudio ha sido detectado en varias ocasiones en el suministro de agua 

potable y aguas subterráneas, también se ha analizado la influencia de la 

naturaleza del agua (ultrapura, grifo y agua residual urbana tratada) en los 

procesos de fotodegradación. 

 

2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1. REACTIVOS 

 

 Todos los productos químicos utilizados (DRN, HCl, NaOH, C2H3N, NaCl, 

NaHCO3, NaNO3 y NaNO2) fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una 

pureza de grado analítico. Las disoluciones empleadas fueron preparadas con agua 

ultrapura obtenida con un equipo Milli-Q (18.2 MΩ.cm). 

 

En la Tabla III.1. (Capítulo III) se muestran algunas de las características 

químicas del DRN. Este herbicida ha sido caracterizado por valoración 

potenciométrica, tal y como se ha descrito previamente [21], con objeto de 

determinar su diagrama de distribución de especies. El diagrama de distribución 

de especies de DRN (Figura III.6, Capítulo III) muestra que el DRN puede existir 

en forma protonada o neutra, dependiendo del pH de la disolución. De este modo, 
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para un pH por debajo de 2 todas las moléculas están protonadas, mientras que 

para pH por encima de 5 estarán en forma neutra. Para valores de pH 

comprendidos entre 2 y 5 coexistirán ambas formas, presentando un valor de pKa 

de 3.7. 

 

2.2. MATERIALES 

 

Para este estudio se ha utilizado un xerogel orgánico de Ni, cuya 

preparación se ha descrito en el apartado 2.2 del Capítulo V. El xerogel fue 

caracterizado por adsorción de N2 a -196 ºC empleando un analizador Autosorb 1 

de Quantachrome. El área superficial BET fue de 103 m2/g, y su volumen de 

microporos y la anchura media de los mismos, calculados a partir de las 

ecuaciones de Dubinin-Radushkevich y Stoeckli, fueron de 0.040 cm3/g y 1.99 

nm, respectivamente. El volumen de mesoporos, obtenido mediante la diferencia 

entre la cantidad de N2 adsorbida a una presión relativa de 0.95 y el volumen de 

microporos, fue de 0.295 cm3/g. El pH del punto cero de carga (pHPCC), obtenido 

mediante valoración potenciométrica fue de 3.4 [22]. 

 

2.3. DISPOSITIVO DE RADIACIÓN SOLAR 

 

Los experimentos de fotodegradación se realizaron en un simulador solar 

modelo SOLARBOX 1500 de la casa NEURTEK Instruments, equipado con una 

lámpara de xenón que emite radiación con una potencia de 450 W/m2 y que 

suministra energía radiante en un rango del espectro de 300 a 800 nm. Los 

experimentos de fotodegradación de DRN se llevaron a cabo colocando una 
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disolución del herbicida, de una determinada concentración, en un contenedor de 

vidrio de 300 mL de capacidad y bajo agitación constante. Dicha disolución se 

recirculó a través de una celda cilíndrica de cuarzo (interior = 3 cm, h = 10 cm) 

situada dentro del simulador solar. Entre la celda cilíndrica y el contenedor de 

vidrio se colocó un puerto para tomar alícuotas a diferentes tiempos de 

exposición, con objeto de determinar la correspondiente cinética de degradación 

del herbicida y el COT. Las muestras fueron inmediatamente filtradas para retirar 

el xerogel de la disolución. 

 

En los experimentos de fotodegradación llevados a cabo para determinar la 

influencia de la concentración inicial de herbicida y el pH inicial de la solución en 

el proceso de eliminación del herbicida, se usaron concentraciones de herbicida 

comprendidas entre 0.02110-3 y 0.15010-3 mol/L. El pH de la disolución se 

ajustó adicionando gotas de una disolución 0.1 mol/L de NaOH o 0.1 mol/L  de 

HCl, midiendo el pH con un pH-metro Crison GLP 212. 

 

El efecto de la presencia de diferentes iones se evaluó poniendo en contacto 

una disolución de DRN con NaCl, NaHCO3, NaNO3 o NaNO2. Para la realización 

de estos experimentos, la concentración inicial de DRN en el contenedor fue de 

0.10710-3 mol/L en presencia de 0.01 mol/L del correspondiente anión. 

 

Los experimentos de fotocatálisis se realizaron utilizando concentraciones 

crecientes de X-Ni (100 mg/L, 250 mg/L y 500 mg/L), usando una concentración 

inicial de 0.10710-3 mol/L de DRN, de esta forma se analizó el efecto de la 

concentración de fotocatalizador.  
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Para estudiar la influencia de la composición química del agua en el proceso 

de fotodegradación del herbicida se emplearon distintos tipos de aguas. Las 

características químico-físicas de los diferentes tipos de agua utilizados en este 

estudio se recogen en la Tabla III.2 del Capítulo III. 

 

2.4. MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

El método para la determinación de la concentración de DRN en disolución 

y su mineralización (COT) se describe en el apartado 2.3 del Capítulo III. 

 

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

3.1. DEGRADACIÓN DIRECTA DE DIURÓN 

 

Las cinéticas de fotodegradación directa de DRN con radiación solar 

simulada obtenidas se ajustaron a un modelo cinético de pseudo-primer orden. Las 

constantes de velocidad de fotodegradación del DRN, obtenidas bajo diferentes 

condiciones experimentales, se presentan en la Tabla VII.1.   

 

Los resultados obtenidos muestran la baja degradabilidad mediante luz solar 

de este compuesto, en comparación con otros compuestos aromáticos observados 

en bibliografía [23,24]. La baja aromaticidad de la molécula de DRN justifica este 

comportamiento. Los espectros de absorción de los herbicidas tipo fenilurea 

indican una absorción débil en el rango de 280-320 nm, que superpone el espectro 

de emisión de la luz solar [16]. A título de ejemplo, en la Figura VII.1 
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(Experimento nº 3) se muestra la evolución del porcentaje eliminado y 

mineralizado (COT) durante el proceso de fotodegradación del DRN, hasta un 

tiempo de irradiación de 240 min. Como se puede observar, el porcentaje de COT 

mineralizado es inferior al porcentaje de DRN degradado, indicando la formación 

de productos intermedios que son producidos durante la fotodegradación del 

herbicida y que no se produce la mineralización completa del herbicida a los 240 

min de tratamiento. 

 

 

Figura VII.1. Cinética de degradación (○) y de mineralización (●) de DRN por 

fotodegradación solar. pH = 7, [DRN]0 = 0.10710-3 mol/L. 
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Tabla VII.1. Resultados obtenidos de las cinéticas de fotodegradación del DRN bajo diferentes condiciones 

experimentales 

Exp. Tipo de 

agua 

[DRN] pH [NO3
-] [NO2

-] [Cl-] [HCO3
-] at1/2

bk·103 cDRN240
dTOC240

nº 10-3 mol/L  mol/L min min-1 % % 

1 Ultrapura 0.021 7 - - - - 61.5 11.3 79.0 30.0 

2 Ultrapura 0.064 7 - - - - 89.2   8.3 71.8 28.6 

3 Ultrapura 0.107 7 - - - - 235.1   4.2 50.4 26.0 

4 Ultrapura 0.150 7 - - - - -   2.2 35.6 15.4 

5 Ultrapura 0.107 2 - - - - 72.4 10.0 78.6 37.8 

6 Ultrapura 0.107 4 - - - - 92.7   8.2 71.5 29.2 

7 Ultrapura 0.107 - 0.01 - - - 80.7   9.0 73.7 35.6 

8 Ultrapura 0.107 - - 0.01 - - -   3.1 45.8 11.4 

9 Ultrapura 0.107 - - - 0.01 - -   3.2 46.5 18.2 

10 Ultrapura 0.107 - - - - 0.01 157.3   6.1 62.3 30.0 

11 Residual 0.107 7 - - - - -   1.6 29.2 13.5 

12 Grifo 0.107 7 - - - - -   2.5 39.3 15.4 
aTiempo requerido para reducir la concentración inicial de DRN a la mitad  
bConstante de velocidad de degradación  
cPorcentaje degradado a los 240 min de tratamiento 
dPorcentaje mineralizado a los 240 min de tratamiento  
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3.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACIÓN INICIAL DE DIURÓN  

 

El efecto de la concentración inicial de herbicida en el proceso de fotolisis 

fue estudiado utilizando diferentes concentraciones iniciales de DRN, en función 

de su baja solubilidad en agua (42 mg/L). Así, se han empleado concentraciones 

entre 5 y 35 mg/L (0.02110-3 - 0.15010-3 mol/L). En la Figura VII.2 se 

muestran las cinéticas de fotodegradación del DRN en función de la 

concentración inicial. En la Tabla VII.1 (Experimentos nº 1-4) se recogen los 

parámetros cinéticos obtenidos de la fotodegradación del DRN.  

 

 

Figura VII.2. Cinéticas de degradación del DRN en función del tiempo de 

irradiación. pH = 7. () 0.15010-3 mol/L, () 0.10710-3 mol/L, () 

0.06410-3 mol/L, () 0.02110-3 mol/L. 
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Figura VII.3. Relación entre la concentración inicial de DRN y la constante de 

velocidad de degradación.  

 

Un incremento en la concentración inicial del herbicida, produce una 

reducción lineal (R2 = 0.9848) en la constante de velocidad de degradación k 

(Figura VII.3), que está relacionado con la energía absorbida por cada molécula 

de DRN. De este modo, dado que la energía de la radiación por unidad de 

volumen depositada en el medio es constante, las moléculas del herbicida pueden 

aceptar más energía radiante cuando su concentración es inferior. Este mismo 

comportamiento se puede observar también tanto en el porcentaje de degradado 

como en el porcentaje de carbono orgánico total mineralizado (DRN240 y COT240, 

respectivamente, Tabla VII.1). Además, se produce un aumento en el tiempo 
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necesario para degradar el 50% de herbicida (t1/2, Tabla VII.1), al aumentar la 

concentración inicial de DRN. 

 

 

Figura VII.4. Porcentaje degradado de DRN () y porcentaje de reducción de 

COT () en función de la concentración inicial, a los 240 min de tratamiento.  

 

En la Figura VII.4 se compara el porcentaje degradado de DRN y el 

porcentaje mineralizado de éste en función de la concentración inicial, para un 

tiempo de irradiación de 240 min. Los resultados obtenidos indican que el 

porcentaje mineralizado decrece al incrementar la concentración inicial de DRN, 

variando desde un 30.0 % a un 15.4 %, cuando se incrementa la concentración 

inicial de 0.02110-3 a 0.15010-3 mol/L. Sin embargo, aunque la concentración 

se llega a reducir considerablemente después de 240 min de radiación, la molécula 
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de DRN no se mineraliza totalmente, existiendo, por tanto, subproductos de 

degradación con un peso molecular inferior al del DRN que permanecen en el 

medio a lo largo del tratamiento. 

 

3.3. EFECTO DEL pH INICIAL DE LA DISOLUCIÓN 

 

La influencia del pH de la disolución en la fotodegradación del DRN ha sido 

analizada mediante experimentos llevados a cabo a pH inicial de 2, 4 y 7. Estos 

valores de pH fueron seleccionados de acuerdo con el valor de pKa (Tabla III.1, 

Capítulo III) y el diagrama de distribución de especies del herbicida (Figura III.6, 

Capítulo III). En la Figura VII.5 se representan las cinéticas de degradación del 

DRN en función del pH de la disolución, y los correspondientes datos cinéticos 

obtenidos se recogen en la Tabla VII.1 (Experimentos nº 3, 5 y 6). Las constantes 

de velocidad de degradación obtenidas indican que el pH desempeña un papel 

muy importante en la eliminación del DRN de las aguas, siendo este proceso de 

fotodegradación altamente dependiente del pH y estando favorecido al valor de 

pH en el cuál el DRN está en forma iónica (pH = 2). Así, la constante de 

velocidad de degradación varía de 4.2 10-3 min-1 para pH 7 a 8.2 10-3 min-1 y 

10 10-3 min-1  para pH 4 y 2, respectivamente.  
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Figura VII.5. Influencia del pH de la disolución en la fotodegradación del DRN. 

[DRN]0 = 0.10710-3 mol/L. () pH 2, () pH 4, () pH 7. 

 

El porcentaje mineralizado y degradado, así como el tiempo para reducir la 

concentración inicial al 50 %, también siguen la misma tendencia. Estos 

resultados demuestran la alta sensibilidad de las reacciones de los radicales que 

tienen lugar en el proceso de degradación, tanto a la especie molecular del 

herbicida como a la química de la disolución [20]. Los resultados observados se 

deberían a la mayor capacidad de absorción de radiación de este compuesto en 

medio ácido, potenciándose de esta forma la ruptura de la molécula, además, 

posiblemente la aparición de carga positiva en la molécula disminuya el punto 

crítico de los enlace, facilitando la ruptura de los mismos. 
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3.4. EFECTO DE ANIONES PRESENTES EN EL MEDIO EN LA 

FOTODEGRADACIÓN DE DIURÓN 

 

La existencia de diferentes iones en el medio puede tener un efecto 

significativo sobre la fotodegradación de las sustancias [25-27]. De este modo, 

para estudiar la aplicación práctica de la radiación solar para la eliminación de 

DRN en medios en los cuales existen sustancias interferentes, se llevó a cabo un 

estudio en el que se analizó la influencia de diferentes iones (NO3
-, NO2

-, Cl- y 

HCO3
-).  En la Figura VII.6 se representan las cinéticas de degradación del DRN 

en presencia de cada uno de los aniones estudiados. El comportamiento de cada 

uno de los aniones en presencia de la radiación solar va a depender del espectro de 

absorción que posean (Figura VII.7). De los aniones estudiados, solo los aniones 

NO3
- y NO2

- absorben radiación en el rango comprendido entre 300 y 800 nm, que 

es el intervalo de longitudes de onda al que emite la lámpara utilizada. 

 

La adición de Cl- al medio produce un efecto prácticamente despreciable, 

produciendo una pequeña disminución de la constante de velocidad de 

fotodegradación con respecto a la obtenida en agua en ausencia de anión, pasando 

de 4.2 10-3 a 3.2 10-3 min-1 (Tabla VII.1, experimentos nº 3 y 9). Esto es 

debido a que el anión Cl- no consume radiación a la longitud de onda a la que 

emite la lámpara (Figura VII.7), por lo que no actúa como interferente en el 

proceso de fotodegradación. 
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Figura VII.6. Influencia de la presencia en el medio de diferentes aniones en la 

fotodegradación del DRN. [DRN]0 = 0.10710-3 mol/L, [Anión]0 = 0.01 mol/L. 

() Agua ultrapura, () NO3
-, () NO2

-,  () Cl-, () HCO3
- 

 

La existencia de aniones NO2
- y NO3

- en el medio durante el tratamiento con 

radiación solar puede provocar la fotolisis de dichos aniones generando radicales 

HO• y especies nitrogenadas muy reactivas (NO•, NO2
•, N2O3 y N2O4) que serán 

susceptibles de atacar a las moléculas de DRN [28,29]: 

 

NO3
- + H2O + h  NO2

• + HO• + OH-                                  (1) 

NO2
- + H2O + h  NO• + HO• + OH-                                                (2) 

NO3
- + h  NO2

- + O (3P)                                                       (3) 

NO2
- + HO•  NO2

• + OH-                                                          (4) 
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Figura VII.7. Espectro de absorción de los aniones empleados en el estudio. [A-] 

= 0.01 mol/L. () HCO3
-, () Cl-, () NO2

-, () NO3
-. 

 

Como se puede observar en la Tabla VII.1 (Experimentos nº 3 y 7) la 

constante de velocidad de degradación aumenta considerablemente cuando se 

adiciona el anión NO3
-, se produce un aumento de 2.1 veces, obteniéndose un 

valor de 9.0 10-3 min-1 frente a 4.2 10-3 min-1 en ausencia del anión. Los 

porcentajes de DRN degradado y mineralizado también aumentan, alcanzándose 

valores de 73.7 % y 35.6 % en presencia de NO3
-, frente a 50.4 % y 26.0 % en 
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ausencia del anión. Este aumento en la fotodegradación del DRN en presencia de 

NO3
- es debido a la generación de radicales HO• y especies nitrogenadas reactivas 

(Ecuaciones 1-3), las cuáles atacan a la molécula de DRN, aumentando así la 

efectividad de la radiación solar. Por el contrario, en presencia de NO2
- la eficacia 

del proceso de fotodegradación disminuye ligeramente con respecto a la del 

proceso en ausencia de aniones (Tabla VII.1, experimentos nº 3 y 8). Esta 

disminución es debida a que los aniones NO2
- actúan como atrapadores de 

radicales hidroxilo (Ecuación 4), disminuyendo la concentración de radicales que 

son susceptibles de atacar a la molécula de DRN. Resultados similares han sido 

obtenidos previamente por otros autores [30]. 

 

En la Tabla VII.1 (experimento nº 10) se recoge también la constante de 

velocidad del proceso de fotodegradación de DRN en presencia de HCO3
-, junto 

con el porcentaje degradado de DRN y el COT mineralizado a los 240 min de 

tratamiento. Como se puede ver en esta Tabla, la adición de 0.01 mol/L de 

NaHCO3 al sistema produjo un ligero incremento en el valor de la constante de 

velocidad con respecto a la obtenida en ausencia de carbonato, pasando de 4.2 

10-3 a 6.1 10-3 min-1. La explicación de estos resultados se basa en la 

formación de radicales carbonato CO3
•- y bicarbonato HCO3

• cuando el anión está 

presente, de acuerdo con las siguientes reacciones [25,31]: 

 

OH- + h  HO•        (5) 

HO• + HCO3
-  HCO3

• + OH-      (6) 

HCO3
•  H+ + CO3

•-        (7) 
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 Cuando se añade el anión bicarbonato, además del aumento en la constante 

de velocidad, se produce una considerable reducción del tiempo necesario para 

degradar el 50 % de DRN, t50%, pasando de 235.1 min a 157.3 min en ausencia y 

presencia del anión, respectivamente. Los porcentajes de DRN degradado y 

mineralizado aumentan en presencia de bicarbonatos alcanzando valores de 62.3 

% y 30.0 %, respectivamente. 

 

3.5. INFLUENCIA DE LA COMPOSICIÓN QUÍMICA DEL AGUA 

NATURAL EN LA FOTODEGRADACIÓN DE DIURÓN 

 

La aplicabilidad de la radiación solar en la eliminación del DRN de 

diferentes tipos de agua se estudió mediante el análisis de la influencia de la 

composición química de las aguas en el proceso de fotodegradación. Los 

experimentos fueron llevados a cabo utilizando aguas de diferentes composiciones 

químicas: agua ultrapura, agua potable y agua residual urbana tratada. En la 

Figura VII.8 se representan las cinéticas de degradación del DRN obtenidas con 

los diferentes tipos de agua. Las constantes de velocidad de degradación, 

porcentaje de degradación y de COT se muestran en la Tabla VII.1 (Experimentos 

nº 3, 11 y 12). 

 

Como podemos observar en la Tabla III.2 (Capítulo III), los valores de la 

transmitancia varían en función del tipo de agua empleada; así, para agua 

ultrapura obtenemos un valor de 100% de transmitancia, mientras que para agua 

potable y residual urbana tratada este valor disminuye hasta 99.1 % y 68.9 %, 

respectivamente. Como se deduce de los valores de la constante de velocidad de 
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degradación (Tabla VII.1), la velocidad de degradación de DRN es mayor cuando 

el proceso se lleva a cabo en agua ultrapura, seguida de agua del grifo y de agua 

residual. Para agua ultrapura se ha obtenido un valor de 4.2 10-3 min-1, mientras 

que para agua potable y residual se han obtenido valores de 2.5 10-3 y 1.6 10-3 

min-1, respectivamente. Este comportamiento puede ser debido, principalmente, a 

la ausencia en agua ultrapura de compuestos orgánicos e inorgánicos que actúen 

como filtros apantallando la radiación solar [32,33]. 

 

El estudio de la fotodegradación del DRN en los diferentes tipos de agua 

pone de manifiesto que el porcentaje degradado es mayor que el porcentaje 

mineralizado, indicándonos que no todo el herbicida que se degrada se mineraliza. 

El COT residual que queda presente en el medio es atribuible a la generación de 

subproductos de menor peso molecular que no son transformados completamente 

en CO2. El porcentaje de mineralización es más bajo se obtuvo con las aguas 

residuales urbanas tratadas, el porcentaje mineralizado varía desde 13.5 % para el 

agua residual, 15.4 % para el agua del grifo y 26.0 % para el agua ultrapura (Tabla 

VII.1). Es interesante destacar que el mayor porcentaje de COT se obtuvo al 

emplear agua ultrapura, lo cual es debido a la existencia en el agua residual y en el 

agua del grifo de materia orgánica que consume radiación. 
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Figura VII.8. Influencia del tipo de agua en el proceso de fotodegradación del 

DRN mediante radiación solar. pH = 7, [DRN]0 = 0.10710-3 mol/L. () Agua 

ultrapura, () Agua del grifo, () Agua residual urbana tratada.  

 

 

3.6. EFECTO DE LA PRESENCIA DE X-Ni COMO 

FOTOCATALIZADOR EN LA DEGRADACIÓN SOLAR DE 

DIURÓN 

 

En todos los procesos de fotocatálisis, la concentración de catalizador es un 

parámetro muy importante que puede afectar a la velocidad de fotodegradación de 

los herbicidas. Para estudiar el efecto de la concentración de catalizador en la 

cinética de eliminación del DRN, se llevaron a cabo experimentos empleando 
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diferentes concentraciones de X-Ni, variando de 100 a 5000 mg/L. Las cinéticas 

de fotodegradación del DRN se representan en la Figura VII.9.  Las cinéticas se 

ajustaron a un modelo de pseudo primer orden, obteniéndose las constantes de 

velocidad de degradación fotocatalítica, ksolar/GEL.  

 

 

Figura VII.9. Influencia de la concentración de X-Ni en el proceso de 

fotodegradación del DRN. [DRN]0 = 0.10710-3 mol/L. () 0 mg/L; () 100 

mg/L; () 250 mg/L; () 500 mg/L, () 2500 mg/L () 3333 mg/L, () 4167 

mg/L.   

 

En la Tabla VII.2 se muestran los valores de los parámetros cinéticos de la 

fotodegradación de DRN al variar la concentración inicial de X-Ni. Como se 

observa, la ksolar/GEL es directamente proporcional a la concentración inicial del X-
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Ni aumentando hasta alcanzar el valor máximo a los 4167 mg/L, de este modo 

varía desde 4.6 10-3 a 12.3 10-3 min-1.  

 

Tabla VII.2. Efecto de la concentración de X-Ni en la fotodegradación del DRN. 

[X-Ni] t1/2 ksolar/GEL·103 DRN240 COT240
  

mg/L min min-1 % % 

100 187.8 4.6 55.0 - 

250 156.0 5.3 59.9 - 

500  113.7 6.0 73.0 - 

2500 77.5 8.6 85.0  

3333  64.2 10.6 91.5 39 

4167  53.3 12.3 95.0 49 

5000  55.0 12.2 93.0 - 

[DRN]0=0.10710-3 mol/L 

 

Este comportamiento se puede explicar si consideramos que conforme se 

incrementa la dosis de X-Ni se produce un incremento en el área superficial total, 

provocando un aumento en los sitios activos para la adsorción y la fotocatálisis 

[34,35]. Si continuamos aumentando la concentración de xerogel hasta los 5000 

mg/L, se observa cómo la fotodegradación del DRN no aumenta, esto es debido a 

la agregación de partículas, la cual causa un descenso en el número de sitios 

activos disponibles y por tanto provoca el descenso en la fotodegradación. El 

porcentaje degradado y mineralizado de DRN también aumenta en el mismo 

orden, alcanzando valores de 95 % y 49 %, respectivamente, cuando se utiliza una 
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concentración de 4167 mg/L de X-Ni. Este hecho se debe a que a medida que 

aumenta la dosis de material adicionado se produce un incremento en la 

concentración de los radicales HO· y de los radicales O2
-, favoreciéndose las 

reacciones 8 a 11.  Además, es interesante destacar que el consumo de oxígeno es 

elevado, eliminándose por completo el oxígeno disuelto (independientemente de 

la masa de catalizador utilizada) a lo largo del tratamiento. Más información 

acerca del mecanismo involucrado en el proceso de fotodegradación solar en 

presencia de aerogeles dopados con metales de transición puede ser encontrada en 

trabajos previos [36,37]. 

 

eCB
- + O2  O2

•-        (8) 

O2
•- + H2O  HO2

• + OH-       (9) 

2HO2
•  O2 + 2HO•        (10) 

hVB
+ + H2O HO• + H+       (11) 

RH + HO•  Subproductos de degradación     (12) 

 

El pH del medio es un parámetro muy importante en las reacciones 

fotocatalíticas ya que influye en las propiedades de carga superficial del 

catalizador y por tanto en el comportamiento de adsorción del contaminante, 

afectando a los agregados que se forman. La influencia del pH de la disolución en 

la fotodegradación del DRN se estudió llevando a cabo experimentos a pH 2 y 7, 

de acuerdo con el valor de pKa y con el diagrama de distribución de especies del 

herbicida (Figura III.6) [20]. En la Figura VII.10 se muestra la cinética de 

degradación del DRN a ambos pHs y los parámetros cinéticos obtenidos se 

recogen en la Tabla VII.3. 
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Figura VII.10. Influencia del pH de la disolución en el proceso de 

fotodegradación del DRN en presencia de X-Ni. [DRN]0= 0.10710-3 mol/L, [X-

Ni]= 250 mg/L. () pH 7; () pH 2. 

 

 

Tabla VII.3. Efecto del pH de la disolución en la fotodegradación del DRN 
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Los resultados indican que el proceso de fotocatálisis del DRN está 

favorecido a pHs en los que el DRN se encuentra cargado positivamente. De este 

modo, a pH 2 se obtiene un valor de ksolar/GEL de 8.0 10-3 min-1, el cual es 

aproximadamente 2 veces superior al obtenido cuando el herbicida se encuentra 

en forma neutra (pH 7). El porcentaje degradado a pH 2 es 1.3 veces superior que 

a pH 7, obteniéndose un valor de 74.0 %.  Este hecho se encuentra justificado, ya 

que el valor del pH de la disolución afecta a la formación de radicales hidroxilo 

por la reacción entre los iones hidroxilo y los huecos fotoinducidos en la 

superficie de fotocatalizador (Reacción 13). Los huecos positivos se consideran 

que determinan la etapa de oxidación a pH ácido, mientras que los radicales HO• 

se consideran como la especie predominante a pH neutro o alcalino [38-40].  

 

HO-
 + h+  HO•        (13) 

 

4. CONCLUSIONES 

 

El proceso de fotodegradación del DRN mediante radiación solar directa es 

poco eficiente, debido a la baja degradabilidad mediante luz solar de este 

compuesto. Este comportamiento se justifica por la baja aromaticidad de la 

molécula. 

 

 Un incremento en la concentración inicial de herbicida produce una 

reducción de la velocidad de degradación, lo cual está relacionado con la energía 

absorbida por cada molécula de DRN. Este mismo comportamiento se observa 

para los porcentajes de DRN degradado y mineralizado. 
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  El pH juega un importante papel en el proceso de fotodegradación, estando 

favorecido a valores de pH en los cuales el herbicida se encuentra en forma 

iónica. 

 

 La existencia de iones en el medio puede afectar significativamente al 

proceso global de degradación. La presencia de iones NO3
- y HCO3

- en el medio 

hace que el proceso de fotodegradación se vea favorecido debido a la generación 

adicional de radicales HO•. Sin embargo, la presencia en el medio de iones Cl- o 

NO2
- produce un efecto prácticamente despreciable, produciendo incluso una 

ligera disminución de la velocidad de degradación. 

 

 La fotodegradación del DRN es más rápida en agua ultrapura, seguida por el 

agua del grifo y el agua residual urbana tratada. Este comportamiento es debido, 

principalmente, a la ausencia, en el agua ultrapura, de compuestos orgánicos e 

inorgánicos que actúen como filtros, apantallando la radiación solar. 

 

 La constante de velocidad de degradación fotocatalítica es directamente 

proporcional a la concentración de xerogel, debido a que un aumento de la dosis 

de catalizador produce un incremento en el área superficial total y, por lo tanto, un 

aumento en los sitios activos para la adsorción y la fotocatálisis del DRN, por lo 

que se produce un aumento en la eficiencia global del proceso. El pH juega un 

papel decisivo en el proceso de fotocatálisis, estando favorecido a pHs de la 

disolución en los cuales el pH está cargado positivamente. 
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Energías, coordenadas cartesianas, estructuras y superficies orbitales 

HOMO/LUMO para los confórmeros más estables de los compuestos 

investigados 

 
 
AMITROL 
E = −297.7019124 
H = −297.620877 
G = −297.654350 
 
N        0.034914000      2.006675000      0.000000000 
C        0.000000000      0.643484000      0.000000000 
N        1.146531000     -0.104806000      0.000000000 
C        0.687901000     -1.342226000      0.000000000 
N       -0.655036000     -1.340727000      0.000000000 
N       -1.128823000     -0.055984000      0.000000000 
H        0.922180000      2.474344000      0.000000000 
H       -0.816710000      2.536960000      0.000000000 
H        1.284810000     -2.241650000      0.000000000 
H       -1.300787000     -2.113308000      0.000000000 
 
 
 

 
 
 
 



ANEXO I 

326 
 

 
 
 

HOMO                    LUMO 
 

              
   
 
 
CLOPIRALIDA 
E = −1356.2225359 
H = −1356.128408 
G = −1356.174943 
 
C        1.363517000      1.619759000      0.001314000 
C        0.461292000      0.396674000     -0.000261000 
C        0.895852000     -0.933144000      0.000366000 
C       -0.070836000     -1.945724000      0.004221000 
N       -0.851185000      0.692725000     -0.000754000 
O        2.562680000      1.572887000      0.005974000 
O        0.684751000      2.776155000     -0.001420000 
H        0.245891000     -2.981166000      0.006438000 
C       -1.748253000     -0.265275000      0.000985000 
C       -1.415597000     -1.621679000      0.005112000 
Cl      -3.432281000      0.212239000     -0.002280000 
Cl       2.565654000     -1.408765000     -0.004410000 
H       -0.267590000      2.560986000     -0.002854000 
H       -2.182640000     -2.383954000      0.008551000 
 
 



ANEXO I 

327 
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DIURÓN 
E = −1454.3201149 
H = −1454.124226 
G = −1454.183299 
 
C        0.300872000     -0.048402000     -0.015298000 
C       -0.668814000      0.962743000     -0.001475000 
C       -2.023960000      0.655164000      0.004297000 
C       -0.116515000     -1.386422000     -0.022842000 
Cl      -3.173820000      1.974093000      0.021529000 
C       -1.474458000     -1.680302000     -0.017248000 
C       -2.440399000     -0.677367000     -0.003609000 
Cl      -4.133551000     -1.115487000      0.003442000 
N        1.645102000      0.363247000     -0.021135000 
C        2.783852000     -0.438324000     -0.020606000 
N        3.975188000      0.257998000     -0.078475000 
C        5.215784000     -0.493947000      0.082171000 
O        2.732566000     -1.659348000      0.017263000 
C        4.067466000      1.710264000     -0.022177000 
H       -0.374806000      2.006150000      0.004909000 
H        0.616713000     -2.176756000     -0.030829000 
H       -1.795986000     -2.714227000     -0.023054000 
H        1.774959000      1.360915000     -0.020179000 
H        5.940750000     -0.181068000     -0.674180000 
H        5.651584000     -0.336043000      1.076208000 
H        5.001104000     -1.551729000     -0.042410000 
H        5.100592000      1.998856000     -0.213703000 
H        3.460117000      2.185474000     -0.799223000 
H        3.784751000      2.117757000      0.957836000 
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HOMO                    LUMO 
 

           
 
 
 
FLUROXIPIR 
E = −1625.4429820 
H = −1625.302128 
G = −1625.360575 
 
C        0.570767000      0.401921000     -0.415447000 
C       -0.495250000      1.252741000     -0.124239000 
C       -1.776484000      0.709634000      0.084872000 
N        0.436347000     -0.915763000     -0.507748000 
N       -2.852495000      1.491738000      0.346902000 
C       -0.758029000     -1.425673000     -0.310981000 
C       -1.893416000     -0.697199000     -0.015115000 
Cl      -0.258393000      2.981239000     -0.015159000 
Cl      -3.437367000     -1.474706000      0.236933000 
F       -0.848728000     -2.757207000     -0.410101000 
O        1.782515000      0.956337000     -0.617753000 
C        2.877125000      0.087931000     -0.888406000 
C        3.456533000     -0.630908000      0.320476000 
O        4.344034000     -1.437469000      0.219748000 
H       -2.719551000      2.472652000      0.528369000 
H       -3.725817000      1.065018000      0.607012000 
H        2.616712000     -0.669570000     -1.628211000 
H        3.659310000      0.730246000     -1.294895000 
O        2.912380000     -0.250805000      1.490339000 
H        3.349941000     -0.761540000      2.188767000 
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