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Introduccion

1. IMPORTANCIA DEL AGUA

El agua es el recurso natural mas importante para la vida humana, siendo
ademas imprescindible para la sostenibilidad del medio ambiente. Mas del 70 %
de la superficie de la Tierra se encuentra ocupada por agua, de cuya existencia
depende la vida y la morfologia de nuestro planeta, por lo que una reduccion 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 moriria en unos pocos dias.

Se estima que el volumen de agua en el mundo es, aproximadamente, de
1400 millones de km’, 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 pequeiia proporcion de este
agua dulce es accesible debido a que aproximadamente el 70 % esta 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 subterranea [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 subterrdnea. Las aguas subterrdneas se estan

extrayendo principalmente para obtener agua potable y ayudar a la agricultura en



Capitulo 1

los climas 4ridos. Este recurso se considera renovable siempre que las aguas
subterraneas no se extraigan a una velocidad que no permita que la naturaleza las
renueve, pero en muchas regiones secas el agua subterranea no se renueva o lo

hace muy lentamente.

Como consecuencia del rapido desarrollo demografico e industrial de las
ultimas décadas el uso indiscriminado de este recurso natural se ha incrementado
considerablemente y ha sufrido un alarmante deterioro. Durante este tiempo,
toneladas de sustancias bioldgicamente 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 contaminacién hay que
anadir el problema de la escasez, aspecto que estd adquiriendo proporciones
alarmantes a causa del cambio climdtico y a la creciente desertizacion que esta

sufriendo el planeta.

Por otro lado, la crisis actual del agua también se debe a otros factores como
son la distribucion heterogénea de estos recursos hidricos y a la falta de
infraestructuras o tecnologias adecuadas para la correcta gestion de los recursos
hidricos. Todos estos factores justifican la creciente preocupaciéon por la
conservacion del agua como un recurso natural esencial para la vida y el

desarrollo.

En la edicion del afo 2015 del Informe de las Naciones Unidas sobre el
desarrollo de los recursos hidricos en el mundo, titulada “Agua para un mundo

sostenible” [2], se muestra cdmo los recursos hidricos y los servicios derivados de
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éstos son esenciales para alcanzar la sostenibilidad global. Tres factores
importantes, como son, la reduccion de la pobreza, el crecimiento econémico y la
sostenibilidad ambiental se sustentan en los recursos hidricos y en la gama de
servicios que proporcionan. Desde la alimentacion 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 mayoria de los objetivos de desarrollo
sostenible requiere una mejora significativa de la gestion de los recursos hidricos
en todo el mundo, que integre la captacion, el uso, la regeneracion y la

reutilizacion.

2. CONTAMINACION DEL AGUA

La contaminacién del agua se define, segiin la Organizacion Mundial de la
Salud (OMS), como cualquier alteracion fisica, quimica o biologica que dé como
resultado una disminucion de la calidad del agua provocando efectos adversos en

los organismos vivos, o impidiendo su uso o disfrute.

La contaminacion de las aguas puede proceder principalmente de dos
fuentes, fuentes naturales y fuentes antropogénicas. Actualmente, podemos

asegurar que la mas importante es la causada por la actividad humana.
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2.1. FUENTES NATURALES

Dependiendo del medio que atraviese el curso del agua puede contener
componentes de origen natural, procedentes del contacto con la atmosfera y el
suelo. Por ejemplo, el agua puede tener mas 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 facilmente

identificables y eliminables.

2.2. FUENTES ANTROPOGENICAS

Este tipo de contaminacion aparece como consecuencia de la interaccion del
hombre con el medio ambiente y aumenta con la inadecuada aglomeracion de las
poblaciones. Las principales vias de entrada de contaminantes en el medio
ambiente acuatico son las aguas residuales, entre las que se incluyen las urbanas,
industriales y las de origen agricola o ganadero. De acuerdo con esto, la
contaminacion del agua la podemos clasificar atendiendo al tipo de actividad

humana que la produzca:

A) Contaminacion de origen agricola y ganadero

La contaminacion del agua por la actividad agricola deriva, en gran medida,
del uso de herbicidas, pesticidas, fertilizantes y abonos, los cuéles son susceptibles
de ser arrastrados por el agua de riego y contaminar acuiferos y reservas de aguas

subterraneas, debido a la lixiviacion. Es comun, que nos encontremos aguas
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contaminadas por compuestos nitrogenados, fosforo, azufre y trazas de
compuestos toxicos, como los organoclorados. Por el contrario, las aguas
derivadas de la ganaderia pueden arrastrar grandes cantidades de estiércol y
orines, aportando una gran concentracion de materia organica, nutrientes y
microorganismos al agua. El gran contenido de nutrientes en estas aguas causa la
eutrofizacion en aguas superficiales, e incluso la contaminacién de aguas

subterraneas.

B) Contaminacion de origen urbano

Este tipo de contaminacioén se genera como consecuencia del uso del agua
en la vivienda, actividades comerciales y de servicios. Las aguas residuales
generadas en los nucleos poblacionales llevan solidos en suspension, nutrientes y
en general materia organica facilmente biodegradable. Sin embargo, en muchas
ocasiones contienen lejias, surfactantes, fairmacos o cosméticos que pueden

dificultar los tratamientos biologicos secundarios convencionales.

C) Contaminacién de origen industrial

Este tipo de contaminacién es la que va a producir mayor impacto
medioambiental y de salud publica, 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 organicos como

inorganicos 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 Espafia, especialmente tras la
promulgaciéon de la Ley 5/2013 mediante la que se modificé la Ley 16/2002 de
Prevencion y Control Integrado de la Contaminacion, es reducir el vertido de
algunos contaminantes especificos y emplear sistemas avanzados de tratamiento
de aguas residuales “in situ”. Durante mucho tiempo, la comunidad cientifica ha
centrado gran parte de sus esfuerzos en el estudio y andlisis de los contaminantes
quimicos cuya presencia en el medio ambiente ha estado o estd regulada en las
distintas legislaciones, contaminantes que son, en su mayoria, apolares, toxicos,
persistentes y bioacumulables, como los hidrocarburos policiclicos aromaticos
(HPAs), los policlorobifenilos (PCBs) o las dioxinas. Sin embargo, en los ltimos
afos, el desarrollo de nuevos y més sensibles métodos de anélisis ha permitido
alertar de la presencia de otros contaminantes, potencialmente peligrosos,

denominados globalmente como “contaminantes emergentes” [3].

Los efectos que la contaminacién quimica del agua produce son multiples,
entre los mas importantes caben destacar: accion toxica y cancerigena, incidencia
sobre la produccion de alimentos, limitacion del uso de agua con fines recreativos,

reduccion 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
distribucion o concentracion, 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 crénica, disrupcion endocrina y
bioacumulacion [4]. Otra particularidad de estos compuestos, es que debido a su
elevada produccidén y consumo y a la consecuente continua introduccion de los
mismos en el medio ambiente, no necesitan ser persistentes para ocasionar efectos
negativos [5]. Este tipo de contaminantes alin no se encuentran regulados o estan

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

Actualmente, de entre las clases de contaminantes emergentes que
demandan una mayor y mas urgente atencion se encuentran: los retardantes de
llama bromados, las parafinas cloradas, los pesticidas polares, los compuestos
perfluorados, los farmacos y productos de higiene personal, las drogas de abuso y
los metabolitos y/o productos de degradacion 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 raiz de las intensas investigaciones llevadas a cabo en los tltimos afios 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
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legislacion en el agua, pero el descubrimiento de productos de degradacion

toxicos, ha renovado el interés por los mismos.

Actualmente, muchos cientificos estdn trabajando intensamente en la
investigacion de algunos de estos contaminantes emergentes, y gracias a ello se ha
conseguido poner a punto métodos analiticos, con limites de deteccion mas bajos,
para su determinacion en distintas matrices ambientales, fundamentalmente aguas
superficiales, residuales y sedimentos [6-10]. Dichos avances han permitido
detectar concentraciones muy bajas (del orden de pug/L a ng/L) de algunos de estos
compuestos (farmacos, 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 disefiadas para eliminar materia
orgdnica y nutrientes en concentraciones mucho mayores (g/L). Por ello, los
contaminantes emergentes estan presentes en la mayoria de los efluentes de las
EDARs, ya que no son degradables por los tratamientos biologicos
convencionales y, debido a esto, estos contaminantes se acumulan peligrosamente
en aguas superficiales, aguas subterraneas y de consumo humano. Por otra parte,
la degradacion primaria de algunos de estos compuestos en las plantas de
tratamiento o en el propio ambiente, genera compuestos aiin mas persistentes y de
mayor peligrosidad, produciéndose incluso efectos sinérgicos si comparten el

mismo mecanismo de accion [11].

10
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3. PLAGUICIDAS

El Codigo Internacional de Conducta Sobre la Distribucion y Uso de
Plaguicidas de la Organizacion de las Naciones Unidas para la Alimentacion 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
0 animales que causan un dafio duradero u otras que interfieren con la produccion,
procesamiento, almacenamiento, transporte y comercializacion de alimentos; los
articulos agricolas de consumo, la madera y sus productos, el forraje para los
animales o los productos que pueden administrarseles para el control de insectos,
aracnidos u otras plagas corporales”. Podemos asegurar, por tanto, que la finalidad
de los plaguicidas o pesticidas es destruir ciertos organismos Vvivos,
constituyéndose asi 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 quimicas. Uno de los
primeros compuestos que se obtuvieron fue el dicloro-difenil-tricloroetano
(DDT), que fue el primer plaguicida utilizado y que se presentd como una
solucioén para todas las plagas sin efectos nocivos para el hombre, e hizo a su
descubridor merecedor del Premio Nobel. El crecimiento industrial, los intereses
econdmicos y la necesidad de controlar quimicamente las plagas, favorecieron la
fabricacion de los plaguicidas y el consumo a escala global [15]. Resulta

innegable que los pesticidas han beneficiado la produccion agricola mundial y la

11
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lucha contra enfermedades humanas y animales. Sin embargo, con el paso de los
afios, 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 funcion de algunas de sus caracteristicas
principales, como son la toxicidad aguda, la vida media, la estructura quimica y su
uso [16]. Dependiendo de su estructura quimica, los plaguicidas se clasifican en

varias familias (Tabla I.1):

12
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Tabla I.1. Clasificacion de los plaguicidas, seglin la familia quimica

Familia quimica

Ejemplos

Organoclorados
Organofosforados
Carbamatos

Tiocarbamatos

Piretroides

Derivados bipiridilos
Derivados fenoxiacéticos
Derivados cloronitrofenolicos
Derivados triazinas

Compuestos organicos del estafio

Compuestos inorganicos

Compuestos de origen botanico

DDT, aldrin, endrin, clopiralida, diurén
Bromofos, paration, malation, fluroxipir
Carbaril, metomilo, propoxur

Ditiocarbamato, mancozeb, maneb

Aletrina, fenvalerato, permetrina

Clormequat, diquat, paraquat

Dicloroprop, piclram, silvex

DNOC, dinoterb, dinocap

Atrazina, ametrina, simazina, amitrol
Cihetaxina, plictran

Oxido de arsénico, fosfito de magnesio,
bromuro de metilo, antimonio, mercurio,

fosforo blanco

Rotenona, nicotina, aceite de canola

Aunque los plaguicidas han sido diseflados para ofrecer una alta

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

generacion de organismos resistentes, la persistencia ambiental de residuos

toxicos y la contaminaciéon de recursos hidricos. 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 mas
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ampliamente utilizados, son un ejemplo de persistencia ambiental. Su estructura
quimica corresponde a la de los hidrocarburos clorados, lo que les confiere una
alta estabilidad fisica y quimica, haciéndoles insolubles en agua y no volatiles.
Estas caracteristicas favorecen su persistencia ambiental y su baja
biodegradabilidad, de manera que pueden permanecer en el suelo hasta 30 afos
después de ser aplicados. A causa de su alta lipofilicidad tienden a acumularse
principalmente en el tejido celular subcutaneo, 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 4caros, arafia roja, etc.

b) Algicidas: Son empleados para el control de las algas en los lagos, canales,
piscinas y depositos 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: Actian contra los hongos parasitos 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

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

k) Rodenticidas: Utilizados para el control de roedores.

1) Antibioticos de uso agricola: Combaten las bacteriosis propias de todos los

cultivos.

El uso dado a los plaguicidas ha sido multiple y variado. La agricultura es la
actividad que mas emplea este tipo de compuestos, consumiendo el 85% de la
produccion mundial [16], con el fin de controlar quimicamente las diversas plagas
que reducen la cantidad y calidad de las cosechas. El 15% restante se utiliza en
actividades de salud publica 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 implantacion 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 facil manejo, a que son eficaces, econdmicamente

rentables y agronémicamente versatiles [17].

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

mas utilizados podemos destacar los siguientes:
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a) Epoca de aplicacion (presiembra, preemergencia, postemergencia, ...)
b) Modo de accion (de contacto, sistémicos, subterraneos)

c) Selectividad (selectivos y no selectivos)

d) Familia quimica (segin analogia en la estructura quimica)

e) Uso segun cultivos

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

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

Actualmente, el uso de herbicidas estd totalmente aceptado y extendido en
la agricultura en los paises desarrollados. En Espafia, por ejemplo, estan
registrados unas 130 sustancias activas (herbicidas simples) y mas de 750
herbicidas comerciales (combinaciones y formulaciones de herbicidas simples).

Sus caracteristicas varian bastante en funcion del compuesto del que se trate.

El empleo de herbicidas en los ultimos decenios ha llevado a un gran
incremento de riesgos para la salud humana y para el medio ambiente. Los
motivos principales de la aparicion de herbicidas en las aguas, cercanas a zonas
agricolas, son debidos al uso indiscriminado de herbicidas y a la lenta degradacion
de los mismos. Asi, en cultivos extensivos, como por ejemplo el olivar, el uso
generalizado de herbicidas acaba contaminando pozos, aguas subterraneas 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 eliminacion de las aguas de
varios herbicidas de uso frecuente en agricultura, como son: Amitrol (AMT),
Diurén (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, Alimentacién y Medio
Ambiente publico la ultima actualizacion de la “Lista comunitaria de sustancias
activas aprobadas, excluidas y en evaluacidbn comunitaria, sustancias de bajo
riesgo y lista de sustancias basicas”. Dentro de esta lista el Diur6n, Clopiralida y
Fluroxipir se encuentran dentro del grupo A de sustancias activas convencionales
y de bajo riesgo incluidas en el anexo del Reglamento (CE) N° 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.

3.11. 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 traslocacion. Se trata de un herbicida sistémico y no selectivo

que es absorbido facilmente 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 areas que deben mantenerse libres de vegetacion como son

carreteras, vias férreas, zonas publicas, y alrededor de zonas industriales como
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estaciones eléctricas, torres de transmision eléctrica y otras, con el fin de aumentar
la visibilidad, seguridad personal y prevencion de incendios. También se ha
empleado en cultivos de vid, olivo, frutales de pepita, citricos y avellanos, ademas
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 acudticas [19]. En Espafa estdn comercializadas
diferentes formulaciones con AMT. La mayoria de los preparados son mezcla de
AMT con tiocianato amoénico y/o con otros herbicidas residuales como el diurdn,
MCPA, la simazina, la N-(fosfonometil)glicina y el glifosato, tanto para mejorar
su accidon como para conseguir un efecto residual que el AMT por si solo no posee

[20].

De acuerdo con el informe de evaluacion del AMT realizado por la Agencia
de Proteccion 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 aerdbicas, es de 22-26 dias en suelos y de 57 dias en sedimentos,
aumentando este valor con el aumento de la temperatura. Bajo condiciones
anaerobicas, la vida media del herbicida es mayor de un afio. 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 lixiviacion
desde el suelo hasta las aguas subterraneas y superficiales, contamindndolas y

consecuentemente contaminar el agua potable.

En 1996, la EPA clasific6 al AMT con toxicidad de categoria III-IV

(ligeramente toxico-practicamente no toxico) para exposiciones dérmicas y orales
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intensas, y como grupo B2-probable carcindgeno humano basdndose en tumores
observados en ratas y ratones [22]. Muy recientemente, y una vez confirmadas las
evidencias cientificas de que este herbicida puede ser causante de cancer,
problemas reproductivos y malformaciones fetales, la Comision Europea en su
“Reglamento de Ejecucion (UE) 2016/871” tom6 la decision de no renovar la
sustancia activa amitrol, de manera que todos los Estados miembros deberan
retirar todas las autorizaciones de los productos fitosanitarios que contengan

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

3.1.2. DIURON

El  diurén  (3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea) es un herbicida
perteneciente a la familia de las fenilureas y estd clasificado de pre-emergencia
temprana y residual. Se trata de un herbicida no selectivo cuyo mecanismo de

accion es la inhibicidn del proceso de fotosintesis.

El DRN es ampliamente utilizado para la combatir las malas hierbas en
época de cosecha en los cultivos de cafia de azucar, olivo, algodon, alfalfa, trigo,

frutales e incluso en zonas no agricolas como las vias férreas.

El DRN presenta baja solubilidad en agua y gran estabilidad quimica a
temperatura ambiente, aunque a temperaturas elevadas se descompone. El
principal producto derivado de su descomposicion, la 3,4-dicloroanilina, es mas
toxico que el propio diurén. A pesar de su baja solubilidad en agua, el DRN se

puede disolver lentamente en ésta y puede penetrar a través del suelo
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contaminando tanto aguas superficiales como subterrdneas. Debido a su
persistencia, vida media de mas de 370 dias, el DRN constituye un problema
medioambiental en un gran numero de paises [23-25]. La Unién 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 inici6 el estudio y la supervision de su uso. En Espafia su uso esta
actualmente permitido pero con la condicion de que s6lo podra ser utilizado como
herbicida en cantidades no superiores a 0.5 Kg/ha (BOE n° 78 de 31 de marzo de
2009).

La EPA clasifica al diur6n como un carcinégeno “conocido/probable” y esta
catalogado como ligeramente peligroso (toxicidad de categoria III). Asimismo,
estd catalogado como levemente toxico para mamiferos y como téxico para

organismos acuaticos [27].

3.1.3. CLOPIRALIDA

La clopiralida (4cido 3,6-dicloro-piridincarboxilico) (CLP) es un herbicida
derivado del 4cido piridin-carboxilico y estd clasificado como un herbicida
selectivo de postemergencia. Su modo de accion es sistémico, se absorbe por
raices y hojas con traslocacion y acumulacion 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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cafia de azucar, etc. [28]. Se puede usar solo o en combinacidén con otros

herbicidas.

Es un herbicida que se disocia a la forma de anion rapidamente, llegando a
ser extremadamente soluble en agua, y perdiendo su capacidad de adsorcion en el
suelo [29]. Por lo tanto, la CLP presenta una baja persistencia en el suelo,
pudiendo filtrarse facilmente hasta una profundidad de 180 cm en los 20 dias
posteriores a su aplicacion, y es degradado principalmente por actividad
microbiana [30]. La estabilidad quimica de la CLP y su movilidad le permiten
penetrar a través del suelo con facilidad, causando contaminacion a largo plazo de
las aguas superficiales y subterraneas [31,32]. Asi por ejemplo, la CLP se ha
detectado en agua potable a niveles bastante elevados, 0.23 pg/L, valores muy
superiores al Valor Permitido de Concentracion individual para los herbicidas de
0.1 pg/L (Directiva UE 98/83/CE) [31]. Ademas, concentraciones de hasta 1.05
pg/L han llegado a detectarse en aguas superficiales procedentes del deshielo de

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

La EPA considera este herbicida como “carcindgeno no probable para
humanos” y lo clasifica como ligeramente peligroso (toxicidad de categoria III)
[34]. Estudios con animales [35,36] han mostrado que exposiciones prolongadas
producen irritacion ocular, sensibilizacion dérmica, problemas reproductivos y de

desarrollo.
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3.14. FLUROXIPIR

El fluroxipir (4cido (4-amino-3,5-dicloro-6-fluoro-2-piridinil) oxiacético) es
un herbicida derivado del acido piridin-carboxilico y esta clasificado de post-
emergencia y traslocacion. Su modo de accidon es sistémico, se absorbe
rapidamente por las hojas y actia 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,
empledndose para combatir una amplia gama de malezas de hoja ancha en los
campos de cana de azucar, cereales, maiz dulce y olivares [37-40]. Habitualmente,
se comercializa como un éster llamado estarano (fluroxipir-1-metilheptil éster) el

cudl es degradado rapidamente al acido fluroxipir.

Esté clasificado por la EPA con toxicidad de Categoria II (moderadamente
toxico y moderadamente irritante) y como un compuesto carcindgeno humano
“poco probable”. Sin embargo, los ensayos de toxicidad llevados a cabo en ratas
han mostrado nefrotoxicidad, aumento de peso del rifién, lesiones histopatologicas

y disminucion de la funcion renal [37].

3.2 NORMATIVAS

En la “Ley de las Aguas” de 1985 ya se ponia de manifiesto que “el agua es
un recurso natural escaso, indispensable para la vida y para el ejercicio de la

inmensa mayoria de actividades econdmicas: 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, facilmente vulnerable y susceptible de usos sucesivos” [41].

Desde la publicacion de la Ley de Aguas y como consecuencia del aumento
de la demanda de agua, de la contaminacidon 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 hidricos existentes y de armonizar nuestra
legislacion con la europea. El marco legal comunitario marca las pautas de la
politica en materia de aguas de los paises miembros de la Unién Europea,
estableciendo restricciones a la contaminacion y poniendo de relieve los requisitos

de la calidad de las aguas.

La aprobacion de la Directiva 2000/60/EC [42], también denominada
Directiva Marco del Agua, supuso un gran avance en politica europea del agua.
Esta directiva sustituye a muchas de las ya existentes, y establece un marco
comunitario de actuacidn para la proteccion de todo tipo de aguas (incluidas las
aguas superficiales y subterraneas), para prevenir o reducir su contaminacion,
promover su uso sostenible, proteger el medio ambiente, mejorar el estado de los
ecosistemas acuaticos y atenuar el efecto de las inundaciones y sequias. En esta
directiva se especifican las medidas a tomar para conseguir la proteccion integra
del agua y la calidad quimica y ecoldgica de ésta, mediante la reduccion
progresiva de la contaminacion existente y, en el caso de las denominadas

sustancias peligrosas prioritarias, mediante el cese o la progresiva eliminacioén 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 dindmica 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 evolucion en Espafia, a medida que se han ido sucediendo distintas
reglamentaciones. Asi, 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 pardmetros a cumplir para el agua de
consumo humano, valores que se basan principalmente en las recomendaciones de
la Organizacion Mundial de la Salud. De entre los pardmetros quimicos regulados
en este RD (apartado B.1 del Anexo I) se encuentran los plaguicidas, con un nivel
maximo permitido para plaguicidas individuales de 0.1 pg/L y de 0.5 pg/L para el

total de plaguicidas en la muestra de agua.

Posteriormente, y como complemento a la Directiva 2000/60/CE, se adoptd
la Directiva 2006/118/CE [45] relativa a la proteccion de aguas subterraneas, en la
que se recogen las normas de calidad de esta aguas; asi, en su Anexo I se indica
como contaminantes las sustancias activas de los plaguicidas, incluidos los
metabolitos y los productos de degradacion y de reaccidon, con un nivel maximo
permitido de 0.1 pg/L para los plaguicidas individuales y de 0.5 pg/L para la suma

total de los plaguicidas detectados.

24



Introduccion

4. SISTEMAS DE TRATAMIENTO DE AGUAS

Las tecnologias 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 liquidos procedentes de la agricultura, la industria y la
poblacion, y generar residuos finales que cumplan con los requisitos establecidos

en la legislacion vigente.

Las aguas residuales se pueden definir como la combinacion de liquidos 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 afiadir aguas
subterraneas, superficiales y pluviales. Actualmente, las estaciones depuradoras
de aguas residuales urbanas (EDARs) tratan practicamente la totalidad de los
vertidos liquidos urbanos en los paises europeos. La directiva europea de aguas
residuales urbanas 91/271/CEE marca los niveles de tratamiento a alcanzar para

obtener la minima perturbacién del ecosistema en que se engloban.

El tratamiento de aguas residuales en una EDAR convencional consta de un
conjunto de operaciones fisicas, quimicas y biologicas, que persiguen eliminar la
mayor cantidad posible de contaminantes antes de su vertido, de forma que los
niveles de contaminacion que queden en los efluentes tratados cumplan los limites
legales existentes y puedan ser asimilados de forma natural por los cauces

receptores. El disefio de cada una de estas operaciones depende del tipo de agua a
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tratar, de sus caracteristicas, del volumen y de la calidad del efluente deseado; sin
embargo, las EDARs son instalaciones bastante estandarizadas, diferenciandose

unas de otras mas en el tamafio que en las operaciones que realizan.

En una planta de tratamiento de aguas residuales convencional se distinguen

dos lineas de tratamiento:

e Linea de agua: incluye los procesos o tratamientos que permiten reducir
los contaminantes presentes en las aguas residuales.
e Linea de lodos: en ella se tratan la mayor parte de los subproductos que se

generan en la linea de agua.
En la Figura 1.1 se muestra un esquema de los distintos tratamientos

englobados en la linea 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, Alimentacion y Medio Ambiente

Las aguas residuales antes de su tratamiento, propiamente dicho, se someten
a un pretratamiento que comprende una serie de operaciones fisicas y
mecanicas, que tienen por objetivo separar del agua residual la mayor cantidad
posible de materiales, que, por su naturaleza o tamafio, pueden dar lugar a
problemas en las etapas posteriores del tratamiento. Dentro de las operaciones de
pretratamiento se incluyen las de separacion de grandes solidos, desbaste
mediante rejas (eliminacion de solidos de tamafio mediano y pequefio), tamizado
(reduccion del contenido de sdlidos en suspension) y desarenado-desengrase

(eliminacién combinada de arenas y grasas).
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La ectapa posterior es el tratamiento primario, definido por el Real
Decreto-Ley 11/95 como el “tratamiento de aguas residuales mediante proceso
fisico o fisicoquimico que incluya la sedimentacion de sélidos en suspension, 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 solidos en suspension 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 eliminacion de
solidos en suspension, consiguiéndose ademas una cierta reduccion de la
contaminacion biodegradable, dado que una parte de los s6lidos que se eliminan
estd constituida por materia organica. Los tratamientos primarios mas habituales

son la decantacion primaria y los tratamientos fisicoquimicos:

a) Decantacion primaria: su objetivo es la eliminacion de la mayor parte
posible de los sélidos sedimentables, bajo la accidon exclusiva de la gravedad.

b) Tratamientos fisicoquimicos: En este tipo de tratamiento, mediante la
adicion de reactivos quimicos, se consigue incrementar la reduccion de los sélidos
en suspension, asi como so6lidos coloidales mediante procesos de coagulacion-
floculacion. Este ultimo tratamiento es de obligada préctica cuando el agua a
tratar contiene metales o algiin compuesto toéxico que puedan inhibir los procesos

bioldgicos de depuracion que le suceden.

Los soélidos separados (fangos o lodos primarios) se envian a la linea de
fangos para su tratamiento, mientras que el agua llega a la que se considera la
etapa mas importante del proceso de depuracion y que se denomina tratamiento

secundario.
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(13

El Real Decreto-Ley 11/95 define tratamiento secundario como ‘el
tratamiento de aguas residuales urbanas mediante un proceso que incluya
tratamiento bioldgico con sedimentacion secundaria u otro proceso en el que se
consiga la eliminacién de materia organica”. El tratamiento biologico se realiza
con la ayuda de microorganismos (fundamentalmente bacterias) que en
condiciones aerobias actllan sobre la materia organica presente en las aguas
residuales. En el proceso mas habitual, sistema de fangos activados en sus
diferentes configuraciones, este proceso se lleva a cabo en unos bioreactores

fuertemente aireados (reactores bioldgicos o cubas de aireacidon) manteniendo la

biomasa en suspension.

Para la separacion de los lodos o fangos, el contenido de los reactores
bioldgicos (licor de mezcla) se conduce a una etapa posterior de sedimentacion
(decantacion o clarificacion secundaria), donde se consigue la separacion por
accion de la gravedad del agua tratada y de la biomasa responsable de la
degradacion de los contaminantes. De los lodos decantados, una fraccion se purga
como lodos en exceso y se somete a tratamiento en la linea de lodos, mientras que
otra porcidon se recircula al bioreactor para mantener en ¢l una concentracion

determinada de microorganismos.

El proceso descrito se conoce como “lodos activos”, fue desarrollado en
1914 en Inglaterra por Ardern y Lockett y, hoy en dia, esta tecnologia en sus
distintas modalidades (convencional, contacto-estabilizacion, aireacion
prolongada, etc.) es la mas 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 organicos 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 legislacion vigente cada vez mas estricta, son
requeridas nuevas tecnologias destinadas tanto al tratamiento de aguas residuales
industriales y/o municipales, como las aguas destinadas a consumo. Por esta
razon, para llevar a cabo una depuracién eficaz del agua es necesario someterla,

ademas, 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
mas exigentes o puedan ser reutilizados. Actualmente, los tratamientos terciarios

mas importantes son:

a) Sistemas biologicos para la eliminacion de nitrogeno. El ion amonio
puede ser transformado en nitrato utilizando bacterias nitrificantes en
medio aerobico; el nitrato puede eliminarse en una etapa posterior, bajo
condiciones anaerobicas, donde bacterias desnitrificantes lo transforman

en nitrogeno molecular.

b) Intercambio i6nico para la eliminacion de iones. Muy efectivo para
eliminar cationes o aniones presentes en la fase acuosa, pero traslada el
problema a la fase solida, al concentrar el contaminante en el medio

adsorbente.
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¢)

d)

Adsorcion sobre carbon activado para la eliminacion de contaminantes
organicos e inorgénicos de las aguas. El carbon activado presenta una
gran afinidad por las sustancias organicas e inorganicas, lo que es debido
a su elevada area superficial, distribucion de tamafio de poros y
naturaleza quimica superficial. La adsorcion sobre carbon activado ha
sido reconocido por la EPA (U.S. Environmental Protection Agency)
como una de las mejores tecnologias disponibles para la eliminacion de
compuestos organicos e inorganicos de las aguas. Entre los factores que
influyen en el proceso de adsorcion se encuentran: las caracteristicas del
adsorbente y del adsorbato, la quimica de la disolucion y la temperatura
de adsorcion [46]. Una de sus ventajas es que se lleva a cabo en
condiciones suaves de temperatura y presion. El principal inconveniente,
al igual que en el caso del intercambio idnico, es que se traslada el
problema al adsorbente, por lo que la clave de la economia de este

proceso esta en la posibilidad de su regeneracion y reutilizacion.

Precipitacion quimica para la eliminacion de fosforo. Se utilizan

diferentes agentes quimicos (Al,(SO4)3, FeCls) para precipitar el fosforo.

Destilacion para la eliminacion de compuestos organicos volatiles. Se
usa en aquellos casos donde el contaminante se encuentra en alta

concentracion y su recuperacion tiene interés econémico.

Extraccion liquido-liquido. Se basa en la distinta solubilidad del

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

contaminante.

g) Procesos avanzados de oxidacién para eliminar compuestos organicos
toxicos, fundamentalmente, aquellos que son biorefractarios. Se basa en
la generacion de radicales, fundamentalmente el radical HO', de gran

poder oxidante.

La presente tesis doctoral se ha centrado en el estudio de la eliminacion de
herbicidas mediante procesos avanzados de oxidacion basados en la radiacion

ultravioleta y la radiacion solar, procesos que se describen a continuacion.

5. PROCESOS AVANZADOS DE OXIDACION (PAOQs)

La creciente preocupacion de la sociedad por la descontaminacion de aguas
de diversos origenes, materializada en regularizaciones cada vez mas estrictas, ha
impulsado en la nueva década, el desarrollo de nuevas tecnologias de tratamiento
de aguas. La eleccion 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 bioldgicos,
por adsorcion con carbon activado u otros adsorbentes, o por tratamientos
quimicos convencionales (oxidacion térmica, cloracion, o0zonizacion,
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 mas
en aumento, en los paises industrializados se esta recurriendo al uso de los

denominados Procesos Avanzados de Oxidacion (PAOs).

Los PAOs son capaces de degradar los contaminantes organicos de forma
no selectiva y pueden usarse como pre- o post-tratamiento de un proceso
bioldgico [47]. Como pretratamiento, el objetivo es obtener un efluente mas
biodegradable capaz de ser tratado por un proceso bioldgico 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 Oxidacion fue inicialmente
establecido por Glaze y col. [49-51]. Este tipo de procesos se fundamenta en la
generacion de especies radicalarias altamente oxidantes (HO’, O,”, HO,) en
cantidades suficientes como para interaccionar con los compuestos orgéanicos y
oxidarlos, transformandolos en estructuras mas simples o bien logrando su

completa mineralizacion.

Los procesos avanzados de oxidacion se producen en dos etapas: 1) la
formacion de un potente oxidante, generalmente radicales HO', y 2) reaccion de
ese oxidante con los contaminantes organicos del agua. Al principio, se entendia
por PAOs aquellos procesos en los que intervenian O3, H,O; y/o luz ultravioleta;
sin embargo, esa denominacion se ha ido ampliando a procesos en los que

intervienen la catalisis con TiO,, la irradiacién con haz de electrones de alta
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energia, las reacciones Fenton, etc. En todos estos procesos se producen radicales

HO'’ que reaccionan y destruyen a un amplio abanico de contaminantes organicos.

El radical hidroxilo es una especie altamente reactiva y el radical mas
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 peréxido de hidrogeno
(1.78 V) [52]. Ademas de su elevado potencial de oxidacidon, presenta otras
ventajas como es su baja selectividad, lo que permite que sea capaz de oxidar a
casi cualquier especie organica obteniéndose como productos finales H,O, CO, e
iones inorganicos [53]. Asi por ejemplo, si se compara la constante de velocidad
de reaccion del radical HO' para el fenol (k = 10°-10' M™'-s™") es muy superior a

la del ozono (k= 10° M"-s™) [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
quimicas de oxidacidon/reduccion [55] o por métodos fotoquimicos [56], aunque
también pueden generarse mediante ultrasonidos, radidlisis, oxidacion
electroquimica o irradiando con haces de electrones [57]. De esta manera, los
PAOs se pueden clasificar en procesos no fotoquimicos y procesos fotoquimicos.
En la Tabla 1.2 se recogen las tecnologias basadas en PAOs utilizadas en el

tratamiento de aguas.
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Tabla 1.2. Tecnologias basadas en procesos avanzados de oxidacion usadas para

el tratamiento de aguas

Procesos no fotoquimicos Procesos fotoquimicos
Oxidacion en agua sub/supercritica Fotolisis directa (UV o Solar)
Oxidacion electroquimica UV de vacio (UVV)
Reactivo Fenton (Fe*'/H,0,) UV/H;0,
Radiolisis UV/O;
Plasma no térmico Foto-Fenton (UV/Fe*"/H,0,)
Ultrasonidos UV/K,S,05
Ozonizacion: UV/HCO;'/CO;™

- en medio alcalino (O3/OH) Fotocatalisis heterogénea

- en presencia de peroxido de
hidrogeno (O3/H,05)
- catalitica
Oxidacion humeda catalitica (CWAO):
- en fase homogénea

- en fase heterogénea

La radiacion puede ser obtenida de forma natural, mediante la energia solar,
o de forma artificial, utilizando ldmparas de radiacion UV, tanto de media como
de baja presion. La mayoria de los procesos de oxidacion avanzada son llevados a
cabo a temperatura y presion ambiente, por lo que es necesario involucrar algin

agente oxidante, como el H,O; o el O3, catalizadores y radiacion UV o solar, de
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este modo se generaran radicales HO en una concentracion 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:

v Transforman quimicamente la sustancia contaminante.

v" Generalmente se puede conseguir una mineralizacion completa del
contaminante.

v No suelen generar desechos que requieran de un proceso de tratamiento
alternativo.

v" Son muy utiles para contaminantes refractarios que resisten otros métodos
de tratamiento, principalmente el biologico.

v' Sirven para tratar contaminantes a muy baja concentracion, ppm o ppb.

v Se forma menor cantidad de subproductos de reaccion, o se forman en baja
concentracion.

v" Son ideales para disminuir la concentracién de compuestos formados por
pretratamientos alternativos, como la desinfeccion con cloro.

v" Generalmente, mejoran las propiedades organolépticas del agua tratada.

v" En muchos casos, consumen mucha menos energia que otros métodos de
tratamiento.

v" Permiten transformar contaminantes refractarios en productos tratables por
métodos mas econdmicos como el tratamiento biologico.

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

desinfectantes como el cloro.
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En general, la utilizacioén de todas estas técnicas de oxidacion no producen
elevados costes [56] si los valores de carbono organico total (COT) del agua
residual a tratar son inferiores a 0.5 g/L [58], ya que a concentraciones mas
elevadas seria necesario utilizar mayor cantidad de agente oxidante y de energia.
En el caso de que se quiera tratar aguas con elevado contenido en materia
organica, se puede recurrir a la combinaciéon de varios PAOs, de este modo se
consigue mineralizar de forma total los contaminantes a un coste mucho mas
asequible. Se han propuesto tratamientos integrados donde se plantean PAOs
fotoquimicos en combinacidon con procesos bioldgicos [59], como el descrito por
Shannon y col. [60] en dos etapas, en la primera el efluente acuoso es tratado en
un reactor bioldgico de membrana para posteriormente, en una segunda etapa,
eliminar los patdégenos y las moléculas de contaminante de menor peso molecular

mediante fotocatalisis heterogénea.

A continuacién se describen los fundamentos quimicos de las diferentes
tecnologias aplicadas en la presente Tesis Doctoral para estudiar la

eliminacion/degradacion de los herbicidas seleccionados en disolucion acuosa.

5.1 FOTOLISIS DIRECTA

El uso de radiacion ultravioleta es un método comiunmente establecido para
el tratamiento de aguas potables y residuales. Esto se debe a su poder germicida y
a su alta eficiencia en la eliminacion de contaminantes organicos presentes en las

aguas [61-64].
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Este proceso se basa en la interaccion de la luz con las moléculas organicas
del contaminante para provocar su disociacion en fragmentos, los cuales, a su vez
también pueden absorber esta luz y transformarse en CO, y H,O. La rotura de la
molécula del contaminante por la absorcion directa de la luz se denomina reaccion
fotolitica directa y en el caso de que los responsables de su degradacion sean

especies radicalarias, recibe el nombre de fotolisis indirecta.

En la naturaleza es comin encontrar compuestos que pueden
descomponerse mediante reacciones fotoquimicas por aplicacion de luz UV o
solar. Esta degradacion depende de la longitud de onda de la radiacion (L), de la
capacidad de absorcién molar del compuesto (g;) y de su rendimiento cuantico

(dn) [65]. Estos parametros estan relacionados con la siguiente ecuacion:

(I)x: kx/Z.?)O?)'Ex‘Sx (Il)

donde kj es la constante cinética de degradacién a una determinada longitud de
onda, E, la energia emitida por la fuente, ¢, el coeficiente de absorcion del
compuesto a la longitud de onda considerada y ¢, el rendimiento cuantico a la

longitud de onda considerada.

Para analizar la efectividad de un determinado proceso fotoquimico se

deben considerar tres aspectos fundamentales [66]:

0 Capacidad para absorber la radiacion correspondiente a la longitud

de onda incidente por parte de los compuestos a degradar.
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0 Rendimiento cudntico de estos compuestos.

0 Estabilidad y simplicidad de los productos de degradacion.

La radiacion mas eficiente para la fotolisis es aquella con una A
comprendida entre 200 y 400 nm, es decir, aquella que pertenece al espectro
ultravioleta. En la siguiente figura (Figura 1.2) se recogen las distintas regiones del

espectro electromagnético:

uv uv uv uv
EXTREMO LEJANO MEDIO CERCANO LUZ VISIBLE

10 95 200 300 400 750

RAYOS X
-—

INFRARROJOS
%

10 180 2801315 | 400 750

ULTRAVIOLETA  UV-C UV-B UV-A
DE VACIO

Figura 1.2. Espectro electromagnético

La zona ultravioleta del espectro se divide en cuatro partes: UV-A, UV-B,
UV-Cy VUV. La region UV-A, también denominada ultravioleta de onda larga,
con una longitud de onda comprendida entre 325 y 390 nm, es una zona poco util
en el tratamiento de aguas [67]. A continuacion se encuentra la regiéon UV-B o de
onda media ultravioleta con una longitud de onda comprendida entre 295 y 325

nm. La regiéon 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 mas utilizada en el
tratamiento de aguas. La region VUV denominada ultravioleta de vacio, con
longitudes de onda comprendidas entre 40 y 200 nm y se denomina asi porque el
nitrogeno atmosférico absorbe este tipo de radiacion, por lo que se debe efectuar
el vacio 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
lamparas de mercurio, las de media (MO) y de baja presion (BP), en funcion de la
longitud de onda de emision. El espectro de emision de las ldmparas de MP
incluye las regiones UV, visible e infrarrojo del espectro, pero la intensidad
relativa de emision no es igual en todas las longitudes de onda, siendo este un
aspecto que resulta de gran relevancia para su aplicacion en la
eliminacion/tratamiento de contaminantes y en procesos de desinfeccion. Por otro
lado, las ldmparas LP emiten un haz de luz de 254 nm con un 100% de efectividad
relativa, este hecho hace que las lamparas de LP sean las mas utilizadas en la
desinfeccion de las aguas pues la radiacion UV emitida se encuentra proxima a la
zona de maxima eficiencia en la destruccion de la estructura genética de los
microorganismos que se logra a 260 nm, impidiendo asi su capacidad de

replicacion [68].
Hasta la fecha existen numerosos estudios sobre procesos de degradacion

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

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

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

La fotolisis directa, por si sola, no constituye un PAO pero si lo es si se
combina con un agente oxidante, de hecho la eliminacién de contaminantes
organicos del agua se vuelve mas eficiente si la radiacion ultravioleta se combina
con un agente oxidante como por ejemplo peroxido de hidrégeno, peroxodisulfato
de potasio, carbonato, ozono, etc. [81]. La velocidad de reaccion 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
reaccion y demads 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/H;0;

En el sistema UV/H,0, la ruptura de la molécula de H,O, mediante el uso
de fotones tiene un gran rendimiento cuantico (¢ = 0.98), produciéndose,

practicamente, dos radicales hidroxilo por cada molécula de H,O, [50]:

H,0, + hv — 2HO' (L1)
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Un inconveniente a tener en cuenta es el bajo coeficiente de absorcion molar
del H,0, a 254 nm (¢ = 18.6 M cm™), lo que hace necesario establecer
condiciones de flujo turbulento para evitar que zonas de la disoluciéon queden sin
tratar. Ademas, la eficiencia del proceso disminuye drasticamente con el aumento
de la concentracion de contaminantes o de la absorbancia UV de los
contaminantes. Para efluentes fuertemente contaminados, se requieren altas dosis
de radiacion UV y/o altas concentraciones de H,O,, lo que reduce la viabilidad de
este proceso para la aplicacion practica. Asi, por ejemplo, el bajo coeficiente de
absorcion molar del H,O, podria compensarse aumentando la cantidad de
reactivo; sin embargo, los radicales HO" generados también pueden reaccionar
con el H,O,, sobre todo si éste se encuentra en altas concentraciones (Reacciones
[.2-1.5). Por lo tanto, un exceso de H,O, hace que éste actue como atrapador de
radicales y como consecuencia se inhiba el proceso eliminacion de los

contaminantes en disolucion [50].

HO'+ H,0, — HO, + H,0 (1.2)
HO, + H,0, — HO" + H,0 + O, (1.3)
2 HO," — H,0, + O, (1.4)
HO, + HO" — H,0 + O, (1.5)

El proceso fotoquimico es mas eficiente en medio alcalino, ya que la base
conjugada del perdxido de hidrogeno (HO,') tiene un coeficiente de absorcion

mayor que el HO (8254 =240 M ecm™).
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El uso del sistema UV/H,0O, ofrece grandes ventajas: el oxidante es
comercialmente muy accesible, es una fuente efectiva de HO', es térmicamente
estable y puede almacenarse facilmente. 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 seccion eficaz de absorcion de H,O, 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 A <300 nm.

Hay que tener en cuenta que la fotdlisis del H,O, puede verse afectada por
la presencia de otras sustancias como particulas en suspension u otras sustancias
absorbentes. La presencia de otras especies reactivas en el agua, como carbonatos
y bicarbonatos, sustancias humicas o iones fosfato, pueden afectar al grado de
degradacion de los contaminantes organicos por el consumo de radicales hidroxilo

[83].

5.3. SISTEMA UV/K;S,08

El sistema UV/K,S,05 es otro tipo de fotdlisis indirecta, ya que el
peroxodisulfato de potasio (K,S,0g) también puede ser utilizado como sustancia
precursora de radicales. Por si mismo, el anién peroxodisulfato (Sgng') es un
oxidante fuerte (E’= 2.05 V), pero debido a las bajas velocidades de reaccion que
presenta el S,04% a temperatura ambiente, resulta necesario el uso de sistemas que

incrementen la velocidad del proceso. En este proceso, la radiacion ultravioleta es
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la encargada de acelerar la descomposicién fotoquimica del S,0g” (Reaccion 1.6)
[84-86]. Durante este proceso, se forman radicales altamente oxidantes cuya
naturaleza es funcion de las especies presentes en la matriz acuosa, siendo uno de

los mas importantes el radical sulfato (SO4”) (Reacciones 1.6-1.9):

S,05% +hv — 2 SO,~ (L.6)
SO4” +RH, — SO~ +H +RH’ (1.7)
RH + S,05” — R + SO~ + H™ + S04~ (1.8)
SO, +RH — R+ SO~ +H" (1.9)

A diferencia del radical hidroxilo, el radical sulfato es una especie
transitoria selectiva frente a compuestos organicos con alto potencial de oxidacion

(E°=2.60 V).

5.4. SISTEMA UV/Na,COs3

El radical carbonato (COs™) es un oxidante selectivo (E°=1.78 V a pH 7)
que puede reaccionar con una gran cantidad de compuestos orgéanicos. Los
radicales carbonato pueden reaccionar por transferencia electronica (aminas
aromaticas, metales, aniones inorgdnicos) o por transferencia de hidrogeno
(alcoholes, fenoles, aminas primarias). Asi, por ejemplo, los radicales carbonato
reaccionan rapidamente con pesticidas orgdnicos mediante transferencia
electronica con unas constantes de velocidad de reaccion de segundo orden que

varian entre 10’y 10° M's™ [87,88].
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La generacion de los radicales CO;~ se puede llevar a cabo mediante
diferentes métodos. Cope y col. [89] usaron la reaccion de foto-descomposicion
de un complejo de carbonatoamina de cobalto (III) para generar estos radicales,
mostrando que la irradiacion de este complejo conduce a una reaccion de foto-
redox intramolecular que produce Co (II) y CO;™ con un rendimiento cuantico de
0.06 a 254 nm. Sin embargo, estos radicales se forman normalmente por reaccion
del anidon carbonato/bicarbonato con los radicales HO’, SO4~ o con cetonas
aromaticas [88-91]. El radical carbonato presenta una alta selectividad, mayor que

la de los radicales hidroxilo y sulfato [92]

La concentracion relativamente alta, en estado estacionario, de radicales
carbonato en aguas naturales, hace que sea probable que el radical carbonato
pueda desempefiar un papel tan importante como el radical hidroxilo en la
fotolisis indirecta de muchos contaminantes, como es el caso de los pesticidas

[88-90].

55 SISTEMA FOTO-FENTON (UV/Fe*/H,05)

El proceso de oxidacion Fenton fue descrito por primera vez en 1894 por
Henry J. Fenton, quien descubrié que el H,O; podia activarse con iones ferrosos
para oxidar acido tartarico. El proceso Fenton emplea sales de hierro como
catalizadores que reaccionan en medio acido con H;0,, la sustancia oxidante,
generando radicales HO™ a presion atmosférica y temperatura ambiente [83,93].
La combinacion de H,O, y sales de hierro se denomina reactivo Fenton

(Reacciones [.10 y I.11) [94].
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Fe*" + H,0, — Fe*™ + OH + HO' (1.10)
Fe** + H,0, — Fe*" + H' + HO,® (L.11)

Ademas de formarse radicales HO', se generan radicales perhidroxilo
(HOy"), los cuales inician una reaccion de oxidacion en cadena para eliminar la
materia oxidable. Sin embargo, los radicales HO,  presentan menor poder de
oxidacion que los HO' [54]. Los principales mecanismos de reaccion que se llevan
a cabo con estos ultimos son abstraccion de hidrogeno, adicion a la estructura del

contaminante o transferencia de carga (Reacciones 1.12, 1.13 y 114,

respectivamente).

RH+HO" — R’ + H,0O (1.12)
RH + HO' — RHOH’ (I1.13)
RH+HO" — R + OH (1.14)

El proceso Fenton presenta muchas ventajas, como son una alta eficiencia,
reactivos relativamente baratos, ninguna necesidad de energia para activar el H,O,
y una operacion sencilla y de féacil aplicacion. Sin embargo, presenta algunas
desventajas como son la generacion de un residuo secundario (lodos) y un rango
de pH optimo muy estrecho (2.5-3.0). El proceso Fenton foto-asistido o foto-
Fenton puede ser mas eficiente que el proceso Fenton solo, debido principalmente

. ;o .y . 2+
a la mas rapida regeneracion de los iones Fe™ [95].

El proceso avanzado de oxidacion foto-Fenton se utiliza normalmente

cuando se requiere una alta reduccion de la demanda quimica de oxigeno. En este
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proceso la sal de Fe(Il) se oxida a Fe(Ill), descomponiendo el H,O, en radicales
hidroxilo (Reaccion 1.10), y a continuacion el empleo de la radiacion ultravioleta
incrementa el poder de oxidacion por la foto-reduccion del Fe(III) al Fe(IT) con la
consecuente generacion de mas radicales hidroxilo (Reaccion 1.15) [83]; de esta
manera se establece un ciclo en el reactivo Fenton y se producen los radicales
hidroxilo necesarios para la eliminacion/degradacion de los compuestos orgdnicos

(Reaccion 1.16):

Fe’" + H,0 + hv — Fe*" + H" + HO' (1.15)
RH + HO" — fotoproductos + H,O (1.16)

El proceso foto-Fenton se usa cada vez con mas frecuencia, ya que se trata
de un proceso muy eficiente debido principalmente a la formacion, a pH acido, de
complejos acuosos de Fe’ (F e(OH)*"), los cuales son capaces de absorber
radiacién UV vy visible [96,97], sufriendo fotoreducciéon y produciendo HO™ [93].
Una alternativa al uso de radiacion UV en este tratamiento (foto-Fenton UV) es

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

56. FOTOCATALISIS HETEROGENEA

La fotocatélisis heterogénea es otro proceso fotoquimico que ha sido
ampliamente investigado para los sistemas de tratamientos de aguas y se trata de
una de las tecnologias mas importantes en el tratamiento de aguas contaminadas
por compuestos organicos que persisten tras la aplicacion de los tratamientos

convencionales.
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La fotocatélisis se define como la aceleracion de una reaccion quimica por
actuacion de un catalizador so6lido, activado mediante excitacion electronica al
incidir sobre ¢l radiacion luminosa de un determinado contenido energético [99].
Asi, en los sistemas de tratamiento basados en la fotocatalisis heterogénea, la
radiacidon incidente, que pertenece a la region visible-ultravioleta del espectro
electromagnético, provoca la activacion electronica del fotocatalizador. El
material que se utiliza como catalizador es un semiconductor, el cual se
caracteriza por poseer una estructura electronica de bandas adecuada que, tras su
irradiacion con luz de una longitud de onda adecuada, generard pares
electron/hueco los cuales son los responsables de la formacién de especies
radicalarias altamente reactivas que participaran en la degradacion del
contaminante. Estos radicales (hidroxilo, superdxido,..) procederan tanto de
reacciones de reducciéon como de oxidacion, en funcién de que sean promovidas

por el electrén o por el hueco positivo fotogenerado (Figura 1.3) [100].
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Figura 1.3. Mecanismo propuesto para la actuacion de un material fotocatalizador

en presencia de luz ultravioleta [100].

Las reacciones quimicas que constituyen el proceso se desarrollan en la
interface fotocatalizador-disolucion. El semiconductor se puede excitar por dos
vias, por absorcion directa de los fotones de la fuente luminosa (reaccion
fotocatalizada) o en forma indirecta, a través de un sensibilizador (reaccion
fotosensibilizada). En este segundo caso, la radiacion es absorbida por especies
quimicas que se encuentran unidas a la superficie del soélido, generalmente
colorantes, y que una vez que se han excitado, le transfiere dicho estado al
catalizador aportandole electrones. La excitacion directa es la mas estudiada hasta
la fecha. Cuando sobre un semiconductor se produce la absorcién de un foton de
energia igual o mayor que la separacion energética entre la banda de valencia y la
de conduccion (band-gap, de 1 a 4 eV para semiconductores), un electrén (e°) de

la banda de valencia es promovido a la banda de conduccion, generando una carga
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formal positiva o hueco (h") en la banda de valencia [54]. Esta separacion 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 reduccion (Figura 1.3).

De esta manera, al irradiar al fotocatalizador con luz de contenido
energético apropiado, se crean pares electron-hueco ¢/h” (Reaccion 1.17), que
pueden migrar a la superficie del catalizador, quedando atrapadas en sitios

superficiales y reaccionar con las especies adsorbidas.

Semiconductor + hv — egc + h'gy (1.17)

Los huecos fotogenerados en la banda de valencia del s6lido, 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 degradacion de la materia organica

(Reacciones .18 y 1.19):

h' gy + HO - HO + H" (1.18)
h'gy + OH - HO’ (1.19)

Por su parte, los electrones en exceso de la banda de conduccion pueden
reaccionar con una especie aceptora, siendo la mas habitual el oxigeno molecular,

dando lugar a radicales superdxido (Reaccion 1.20):
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e'gct Oy — 0y" (1.20)

Mediante procesos de recombinacion quimica pueden formarse, a su vez,
especies oxidantes de similar o mayor vida media, como es el caso del radical

hidroperéxido y del peroxido de hidrogeno (Reacciones 1.21-1.23):

0,"+H" — HO,’ (1.21)
2HO," — O, + H,0, (1.22)
H202 +e BC —™ OH + HO. (123)

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

generados pueden provocar, incluso, su completa mineralizacioén (Reaccion 24):

R +HO — CO, + H,0 (1.24)

El mecanismo de la reaccion suele implicar la intervencion de especies
intermedias procedentes de la transformacion del compuesto contaminante, cuya

complejidad y nimero depende del tipo de molécula a degradar.

El principio que gobierna la eficiencia final de la degradacion fotocatalitica
es la minimizacion de la recombinacion de los pares e/h” y la potenciacion de la
separacion de los mismos a través de la interface sélido-liquido, 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 situan dichos pares

generados en el semiconductor.
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Las reacciones de naturaleza fotacatalitica dependen de factores que afectan
a la actividad del fotocatalizador y a la velocidad del proceso de degradacion. En
general, la actividad del fotocalizador depende fundamentalmente del band-gap de
material, de la tasa de recombinacion de los pares e/h’ fotogenerados y de la
naturaleza de las reacciones quimicas superficiales que tienen lugar durante la

iluminacién del material

Existen otros pardmetros importantes que influyen, tanto cualitativa como
cuantitativamente, en el proceso de degradacion fotocatalitica, y que
consecuentemente resultan determinantes en la eficiencia global del proceso [101-

103]. A continuacion se presentan algunos de los mas importantes:

Longitud de onda e intensidad de la luz

Gran cantidad de materiales semiconductores absorben radiacion a
longitudes de onda inferiores a 400 nm, que corresponden al espectro ultravioleta.
Cualquier radiacion de estas caracteristicas tendra la capacidad de generar pares
electron-hueco en el semiconductor. La distancia de penetracion de los fotones
dentro de la particula de semiconductor es mas corta cuanto menor es la longitud
de onda, ya que son absorbidos por las moléculas del semiconductor con mas
fuerza. Debido a esto, el empleo de longitudes de onda mas corta (UVC) generan
los pares electron-hueco mas cerca de la superficie, siendo menor el tiempo
empleado para la migracion de estos pares electron-hueco hasta la superficie de la
particula y, por tanto, menores las posibilidades para que ocurra la recombinacién

de los mismos antes de que se produzcan, en la superficie de la particula, las
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reacciones con las especies quimicas presentes en el agua. En conclusion, el
aprovechamiento de la energia absorbida es mayor cuanto menor es la longitud de
onda empleada [104-105]. Ademas, y teniendo en cuenta que la recombinacion 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 lamparas demasiado energéticas, sobre todo cuando se trabaja con

fotoreactores pequeios [102].

Catalizador

Las caracteristicas intrinsecas del catalizador desempefian un papel
importante sobre la eficiencia del proceso fotocatalitico. Asi, un area superficial
elevada, una distribucién de tamafio de particula uniforme y forma esférica son,
generalmente, caracteristicas ventajosas para un catalizador. Las propiedades
cristalinas del catalizador (grado de cristalinidad, tamafo de los cristales,...)
también influyen, principalmente, sobre la generacion de los pares e/h” y su

disponibilidad para las reacciones redox superficiales.

Generalmente, cuanto mayor sea la concentracion del catalizador mayor
sera la degradacion fotocatalitica obtenida. Sin embargo, a partir de cierta
concentracion esta dependencia es cada vez menos acusada, ya que el exceso de
catalizador provoca la dispersion y apantallamiento de la radiacion, debido a las
particulas en suspension (turbidez), que dificultan la completa iluminacion del

solido. De hecho, las concentraciones elevadas de catalizador pueden dar lugar a
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una disminucion de la velocidad de reaccidn, e incluso pueden favorecerse ciertas

reacciones de desactivacion [106].

Temperatura y pH

La temperatura es un parametro que no afecta significativamente a la
velocidad de las reacciones fotocataliticas, debido a que la activacion del
fotocatalizador tiene lugar por absorcién de energia radiante. Por el contrario, el
pH es un parametro que influye de manera significativa tanto en la forma quimica
del compuesto a degradar como en las propiedades superficiales del catalizador.
Asi, dependiendo del pH del medio de reaccion, el catalizador presentard un
determinado estado superficial (pHpcc) que condicionard el contacto con las
especies presentes en la reaccion. Asimismo, los contaminantes a degradar pueden
presentarse en distintas formas quimicas dependiendo del pH de la disolucion

[107-110]
Concentracion inicial del contaminante

Las cinéticas de degradacion fotocatalitica siguen, generalmente, el
mecanismo de Langmuir-Hinshenlwod (Ecuacién 1.2), donde la velocidad de

reaccion varia proporcionalmente a la fraccion de superficie cubierta por el

sustrato [111].

r=-—""= ko= (1.2)
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donde (dC/dt) es la velocidad de mineralizacion, k es la constante cinética, K la
constante de adsorcion y C la concentracion de contaminante. Esta ecuacion
describe un mecanismo de reaccion en el que participan un pre-equilibrio de

adsorcién y una reaccion superficial lenta.

Disefio del reactor

En el rendimiento final del proceso fotocatalitico van a influir factores
relacionados con el disefio y tipo de reactor, tales como geometria, la dptica, la
distribucion de la luz y el tipo de flujo [110]. Los dos principales factores que se
deben optimizar en estos reactores fotocataliticos son el aprovechamiento
energético y la disposicion del catalizador. En cuanto al rendimiento energético,
los disefos con los que se obtienen mejores resultados son aquellos que sitian la
fuente de energia en el centro de un reactor anular. En lo que se refiere a la
disposicion del fotocatalizador en el reactor, este puede encontrarse en suspension

o inmovilizado sobre un soporte inerte [112].

5.6.1. EL TiO, COMO FOTOCATALIZADOR

Existen una gran cantidad de materiales que pueden actuar como
fotocatalizadores, y entre ellos caben destacar: ZnO, Fe,0s, TiO,, CdO, GaAs,
SnO,, ZnS, CdS, WOs;, etc. [113-115]. Sin embargo, de todos ellos, el mas
ampliamente usado como fotocatalizador, en aplicaciones medioambientales, ha
sido el TiO,, tanto por si solo como en combinacion con otros materiales que

actuan como agentes dopantes y/o soportes [111, 116-117]. Las ventajas del uso
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del TiO, como catalizador, se basa en que cumple requisitos tan importantes como
que presenta un coste bajo/moderado, una actividad catalitica relativamente alta,
estabilidad frente a la foto-corrosion (fotoestable), es inerte quimicamente y su

toxicidad es baja.

En 1972, Honda y Fujishima descubrieron que el dioxido de titanio
expuesto al sol podia producir la disociacion fotocatalitica del agua [117]. La
banda de energia prohibida de este material es de 3.2 eV, que se corresponde con
radiacion de longitud de onda inferior a 387 nm, por lo que la energia a la que dan
lugar los fotones UV es suficiente para generar el par e/h” y desencadenar la

reaccion redox [110].

De las tres fases cristalinas que existen en la naturaleza del TiO,: anatasa,
rutilo y brookita, solo las dos primeras presentan actividad fotocatalitica, 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
electronicas, 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 TiO, como fotocatalizador para la eliminacion de
los contaminantes presentes en el agua también presenta una serie de desventajas,
como son: su escasa fotoactividad bajo radiacién solar, una elevada tasa de
recombinacién de los pares e/h’, su complicada retirada del medio de reaccion

debido a su pequeno tamafio de particula y la imposibilidad de su reutilizacién.
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Con objeto de aumentar la eficiencia de estos materiales como
fotocatalizadores es fundamental reducir la velocidad de recombinacion de los
pares e/h”. A este respecto, en los tltimos afios se estdn llevando a cabo
numerosas investigaciones que emplean diferentes técnicas, entre las que cabe
destacar el dopaje del material con solidos metalicos 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 recombinacion. Ademads, y teniendo en cuenta que la velocidad de
degradacion del contaminante esta directamente relacionada con el contacto
superficial entre el contaminante y los centros activos del fotocatalizador, la
investigacion en este campo también se ha centrado en: i) la obtencion de
semiconductores con elevada area superficial especifica, y ii) en la inmovilizacion
del fotocatalizador sobre materiales porosos, tales como materiales carbonosos,
obteniéndose en ambos casos mejores resultados, ya que se ademas de mejorar el
contacto fotocatalizador/contaminante también se consigue incrementar la

superficie irradiada [116, 120-128].

La gran variedad de propiedades fisico-quimicas, texturales y estructurales
que presentan los materiales de carbon, ha hecho que muchos de ellos (carbones
activados, nanotubos, nanofibras de carbono, espumas de carbono, etc..) hayan
sido utilizados en la sintesis de fotocatalizadores hibridos semiconductor-carbono
[120] Asi, el carbon activado ha sido el mas utilizado, por su elevada area
superficial, para incrementar la actividad fotocatalitica del TiO,, incremento que
ha sido atribuido a un efecto sinérgico entre la interface de las particulas del TiO,

y carbon activado [129].
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5.6.2. GELES ORGANICOS

Un gel es un material solido gelatinoso cuyas propiedades pueden variar
desde un aspecto suave y blando hasta un aspecto duro y rigido. También se
define como un sistema coloidal que no presenta fluidez en estado estacionario.
Se comporta como un sélido debido a su red tridimensional, que contiene el
liquido en su interior y es lo que determina la estructura del gel. Dicho de otra
forma, un gel es una dispersion de moléculas de un liquido dentro de un sélido, en

la que el sélido es la fase continua y el liquido la fase dispersa.

Los aerogeles y xerogeles de carbon son materiales carbonosos sintéticos y
constituyen un grupo de gran importancia dentro de los materiales avanzados de
carbon. 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
numero de aplicaciones. Entre sus propiedades destacan que son materiales de
elevada pureza con una estructura nanoporosa, cuyas propiedades texturales y
quimicas se pueden disefiar a medida de cada aplicacidon, mediante el control de
las distintas condiciones de sintesis, y se pueden obtener con diferentes formas, lo
que facilita su aplicabilidad (monolitos, esferas, polvo, etc.) [130-131]. Ademas,
presentan una alta porosidad, superficie especifica y volumen de poros, buenas
propiedades térmicas y mecanicas. 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 hidrogeno

[142].
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Un éarea de investigacion con gran interés, a la hora de usar estos materiales
como catalizadores, es la incorporacion de especies metdlicas dentro de la
estructura del gel y asi conseguir un material catalitico con un elevado numero de

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

5n
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de carbon Orgéanico (RIF)

Figura 1.4. Esquema de las etapas de sintesis de los geles de carbon

Los geles de carbon son materiales producidos por la reaccion de
policondensacion entre un benceno hidroxilado (resorcinol, fenol...) y un aldehido
(formaldehido, furfural...) en un disolvente (agua, metanol, acetona, etanol...).
Entre los diferentes precursores y métodos desarrollados, durante los ultimos
afos, para la sintesis de estos materiales, la polimerizacion de resorcinol (R) y

formaldehido (F) es la mas utilizada [145]. Este proceso (Figura 1.4) se efectia en
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tres etapas fundamentales que son: (i) la reaccion sol-gel, donde el polimero se
entrecruza y se forma el gel y tienen lugar los procesos de gelacion y curado, (ii)
el secado del gel saturado de disolvente y, finalmente, (iii) la carbonizacion del

gel organico 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 sintesis: el tipo de precursor y de disolvente utilizado, el pH
de la disolucion, el tiempo y la temperatura de la gelacion y curado, el tipo de
secado utilizado (supercritico, criogénico y subcritico) y la temperatura de
carbonizacion (Figura 1.4). Los geles de carbono también pueden ser sometidos a
un proceso de activacion después de la carbonizacidn, con objeto de aumentar el
area superficial obtenida durante la sintesis y abrir la porosidad que se ha podido

cerrar durante los procesos de secado y carbonizacion.

El procedimiento habitual para sintetizar los geles de carbono consiste en
mezclar resorcinol y formaldehido con una relaciéon molar adecuada en presencia
de un catalizador (C), se suelen usar carbonatos, y en medio normalmente acuoso
(W). Los principales pardmetros que afectan a la polimerizacién 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 gelacion y curacion. Cuando el
gel se forma, la disolucion pierde fluidez y el tiempo transcurrido se denomina

tiempo de gelacion. El curado del gel es el proceso en el cual se favorecen los
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entrecruzamientos en la estructura del gel organico y el polimero formado se

estabiliza.

Una vez que se ha completado la etapa de gelacion y curado (Figura 1.4), es
necesario eliminar el disolvente utilizado como medio de reaccion y dejar vacios
los espacios inter e intraparticulares que daran lugar a la micro, meso y
macroporosidad. Por tanto, el secado del gel es una etapa muy importante en el
proceso de produccion 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

subcriticas, el secado en condiciones supercriticas y el secado criogénico.

Cuando el secado se realiza en condiciones subcriticas, es decir, por simple
evaporacion del disolvente a presion por debajo de la critica, al gel organico
obtenido se le llama xerogel. Este secado se debe realizar cuando el material tiene
una resistencia mecanica suficiente para soportar las tensiones que se van a
generar en el interior de los poros por el menisco formado en la interface liquido-
vapor. En caso contrario, las tensiones pueden provocar un colapso de la
estructura porosa del xerogel, colapso que afecta principalmente a la porosidad

mas estrecha [146].

Cuando la eliminacion del disolvente se realiza a una alta temperatura y
presion, es decir, en condiciones supercriticas, 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 mas usado es el secado con CO; supercritico
[148]. Cuando el secado del gel obtenido se realiza en condiciones criogénicas, es
decir, cuando el disolvente se congela y se elimina por sublimacion, evitando la
aparicion de la interface vapor-liquido, el material obtenido se conoce como

criogel.

El secado en condiciones subcriticas, es una tecnologia sencilla, rapida y
econdmica. A pesar de sus ventajas, esta tecnologia 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 supercritico y criogénico permiten obtener
geles con una alta porosidad; sin embargo, su aplicacion a escala industrial es
dificil debido a que se utilizan equipos sofisticados y caros, son laboriosos y se

requiere de varios dias para el secado del gel organico.

Una vez eliminado el disolvente, el gel organico (xerogel, aerogel o criogel)
se somete a un proceso de carbonizacidon en atmosfera inerte y a una temperatura
determinada. La carbonizacion del gel organico seco constituye otra etapa muy
importante del proceso de obtencion de geles de carbono debido a que durante
dicho proceso se modifica la textura porosa del gel orgénico, al desprenderse su
materia volatil, y el gel de carbono desarrolla, fundamentalmente, su

microporosidad [131,146,149,150].

En la etapa de carbonizacion o pirdlisis, las particulas de gel organico se
calientan, a una velocidad determinada, desde temperatura ambiente hasta una

temperatura de 600-1050°C, aunque también se han utilizado temperaturas mas
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altas, en presencia de un flujo de gas inerte (N,, Ar, He). Las particulas de gel se
mantienen a la temperatura de carbonizacion durante un tiempo determinado,
hasta que se completa el proceso y se obtiene el gel de carbono. La temperatura de
carbonizacion ejerce una influencia significativa sobre las propiedades quimicas y
texturales del gel de carbono obtenido asi como sobre su rendimiento [131,

149-152].

Una vez carbonizado, como cualquier otro material de carbon, el gel puede
ser activado con diferentes oxidantes y a distintos grados de activacion. El tipo de
porosidad desarrollado y el grado de activaciéon dependerdn tanto de las
condiciones experimentales, temperatura y agente activante (CO, o vapor de
agua), como de las caracteristicas de los geles de carbon de partida, presencia de

metales activos en la gasificacion, etc. [153,154].

5.6.3 FOTOCATALISIS SOLAR

Como ya se ha comentado, el proceso heterogéneo de oxidacion
fotocatalitica, que emplea un catalizador y luz UV, se basa principalmente en la
generacion in situ de radicales hidroxilo en condiciones ambientales que son
capaces de convertir un amplio espectro de compuestos orgéanicos todxicos,
incluyendo los no biodegradables, en productos finales relativamente inocuos

tales como CO; y H,0.

Una de las principales ventajas de la fotocatdlisis heterogénea y de la

fotolisis directa es la posibilidad que estos procesos puedan ser impulsados por luz
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solar UV vy visible. Esto sugiere el uso de la luz solar como una fuente de luz
econdmica y ecoldgicamente sensible. Sin embargo, a diferencia de la luz
artificial, la intensidad de la radiacion solar no es constante pues estd directamente
afectada por factores atmosféricos, varia diaria y estacionalmente y depende de la

localizacion geografica.

La radiacion solar total que llega a la superficie terrestre modifica su
naturaleza y componente direccional como consecuencia de la posicion del Sol y
de las interacciones que sufre esta radiacion con las particulas y componentes
atmosféricos. De este modo, se pueden distinguir tres componentes: radiacion
directa, difusa y reflejada. La radiacion solar directa es la que no sufre
interacciones al atravesar la masa atmosférica, la radiacion difusa es la que llega
al nivel del suelo con una direccion distinta a la de la directa, debido a los
procesos de absorcion y dispersion que sufre a su paso por la atmoésfera, y la
radiacion reflejada es la que llega a una determinada superficie tras su reflexion
solar previa en el suelo. Los dos componentes direccionales de la radiacion solar
que tienen mayor importancia para su uso en fotolisis o fotocatalisis son la

radiacion directa y difusa [96].

De toda la radiacion solar incidente, energia radiante que proviene del Sol,
la densidad superficial de energia se distribuye en un 7.8 % de ultravioleta, un
473 % de visible y un 44.9 % de infrarrojo cercano [155]. El méaximo de
intensidad del espectro solar cae en el centro del espectro visible (Figura 1.2) que
se extiende aproximadamente de 390 a 740 nm. En este sentido, hay que tener en

cuenta que la energia solar aprovechable (region UV) en fotocatélisis heterogénea
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es pequefia, de aproximadamente un 5 %, lo cual limita la aplicacion de muchos
fotocatalizadores en el tratamiento de aguas mediante energia solar. Asi por
ejemplo, cuando se utiliza el TiO,, en forma de anatasa, como semiconductor con
un band-gap de 3.2 eV, la absorcion se produce a longitudes de onda < 387 nm, de
manera el TiO, so6lo puede excitarse con luz UV vy, por tanto, al emplear
semiconductores con un band-gap de este tipo en el tratamiento de aguas con
radiacion solar, la eficiencia solar global es del orden del 0.05 %. Los esfuerzos
actuales de investigacion en este campo se centran en el desarrollo de materiales
fotocataliticos activos de luz visible estable, que pueden utilizar el espectro solar

de manera mas eficaz [156].

Ademas, la intensidad de la radiacion UV estd sometida a variaciones por
las condiciones climaticas cambiantes, sobre todo por la presencia de nubes, vapor
de agua y particulas en suspension que dispersan los fotones UV, haciendo que la
irradiacion UV presente una elevada proporcion de componente difusa si se
compara con la visible [157]. Todo ello implica que cuando se trabaja con
radiacion solar, el fluyjo de dicha radiacion deba ser continuamente
medido/controlado a la hora de presentar los resultados de la actividad
fotocatalitica. Para ello, durante el tiempo que dura el experimento, se registran
los datos espectrales de la radiacion recibida empleando un radiometro UV y
obteniendo asi la acumulacién de energia UV incidente en la superficie del

sistema.

El empleo de reactores solares se hace necesario para trabajar en

fotocatalisis solar. En general, los reactores a pequefia escala (simuladores
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solares) son empleados en estudios de caracter fundamental (estudios
comparativos de degradacion de contaminantes, de empleo de distintos tipos de
catalizadores, mecanismos de reaccion, etc.). Existen bastantes estudios en los que
se emplea la radiacion solar indirecta para degradar contaminantes, como por
ejemplo herbicidas [158-165]; sin embargo, los estudios en los que se emplea

radiacion solar directa son muy escasos [166, 167].

Existe una amplia bibliografia sobre los procesos avanzados de oxidacion
empleados para degradar/eliminar herbicidas de aguas contaminadas. La Tabla 1.3
recoge las publicaciones mas relevantes sobre el empleo de diferentes procesos
avanzados de oxidacion para la eliminacion de herbicidas de disoluciones

acuosas.
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Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Intensidad de la luz= 17.5 W/m®>.  Creacion de un nuevo método de sintesis de
Bentazona UV/TiO, [Bentazona]=15 mg/L polvo de TiO,. Analisis de pardmetros [168]
[Ti0,]=200 mg/L, t=90 min operacionales. % Degradacion = 99 %.
Analisis del proceso de fotocatalisis en
presencia de UV y TiO,. Determinacion de
Intensidad de la luz=700 W/m?. los subproductos de degradacion.
Quinclorac UV/TiO, t=130 min %Degradacion = 98 %. Los pasos clave del [169]
[Ti0,]=200 mg/L mecanismo de degradacion fueron la
hidroxilacion del anillo de piridina en el C-9
y la decloracion oxidativa.
Sulfonilureas Analisis del proceso de fotocatalisis en
(clorsulfuron presencia de cinco catalizadores diferentes y
flazasul fur(’)n’ Luz natural solar t= 120 min radiacion solar. Después de 120 min de
nicosulfurén ’ en presencia de Catalizador mas eficiente: ZnO tratamiento todos los herbicidas fueron [165]
sulfosul fur(')r; Zn0, WO;, SnO, [ZnO] =200 mg/L totalmente mineralizados a excepcion del
triasul fur(’)n, clorsulfuron, quedando una concentracion
Y final de 0.2 pg/L.
%Z;Elggcclgg’ [Herbicida]=200 mg/L Estudio de la degradacion de herbicidas
Mesotriona Jdescarea [Fe*']=1.5 mM triketonas usando procesos avanzados de
sulcotriona M dieléc trzigc a [H,0,]=30 mM oxidacion. 27 % de degradacion con el [170]

fotocatalisis con
Ti0O, y Fenton

Os=1g/h
Ti0,=1000 mg/L

proceso fotocatalitico, 15 % en presencia de
ozono y 25 % con descarga dieléctrica




Tabla I.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Estudio de la eliminacion de herbicidas
nitroclorinados mediante acoplamiento de
oxidacion bioldgica y proceso Fenton.
Trabajando al 60 % de la dosis
Alaclor, ., 0 . estequiométrica de H,O, se consiguieron
. Fenton, oxidacion 40-60 % de la cantidad :
atrazina 'y . o efluentes altamente biodegradables para el [171]
. bioldgica estequiométrica de H,O, - .
diurén caso del alaclor y la atrazina. Esta dosis se
redujo al 40 % para el caso del diuron. La
introduccion del tratamiento bioldgico por
etapas mineralizo un 80% la mezcla de
herbicidas.
Diurén Oxidacion [Diurén] = 0.185 mM, pH=3, Analisis de la degradacion electroquimica del [172]
electroquimica t=360 min diurén. %COT=93 %
Fotocatalisis en
Cl.orqtoluron Presencia de [Catalizador]=200 mg/L Comparacion de la eficiencia de diferentes
Diurén radiacion solar y L . C
Fluometurdn diferentes Eficiencia: fotocatalizadores en la eliminacion de 5 [158]
, . Zn0>Ti10,>Sn0,=WO5>ZnS herbicidas en presencia de radiacion solar.
Isoproturon catalizadores t=120 min %Degradacion = 100 % en todos los casos
Linurén (ZnO, TiO,, WO, oLce °
Sl’lOQ, ZHS)
Fotocatalisis en Esfeorra;(ii(e; Ciﬁiﬁ:gg&ﬁﬁ?% Sintesis de esferas de cemento recubiertas
Isoproturén p x por TiO,. Evaluacion de diferentes [173]

presencia de TiO,

radiacion=25 W/m?, t = 180 min
T? de calcinacion= 400 °C

pardmetros operacionales. %COT = 90%




Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Fotocatalisis [Clopiralida]=0.10 mol/m’ Estudio del proceso de fotodegradacion de la
Clopiralida TiO,/ UV [TiO,] =2 mg/cm’ clopiralida en presencia de radiacion UV y [174]
2 t=250 min Ti0,. %Degradacion = 90 %
Estudio del proceso de foto-Fenton solar para
[Atrazina]=90 mg/L la ehrn.m-acmn de una mezc.la. de dos
- herbicidas. Para las condiciones
2,4-D [2,4-D]=50 mg/L . L .
. Foto-Fenton solar 244 experimentales indicadas, la degradacion de [175]
Atrazina [Fe"']=10 mg/L . o .
[H,0,] = 15 mM la atrazina fue del 100 % a los 30-45 min,
2 mientras que el 2,4-D fue totalmente
degradado en torno a los 6-8 min.
Proceso maés efectivo: Fenton Comparacion de los procesos de Fenton
Fenton homogéneo usando FeSO,4 en heterogéneo y homogéneo. Se utilizo tela de
Amitrol heterogéneo y presencia de tela de carbon. carbon activado como soporte para sintetizar [176]
homogéneo [Tela]=0.5 g/L, [AMT]=1.07 catalizadores a partir de diferentes sales de
mM, Fe/H,0, = 0.04, pH = 3. hierro. % AMT = 90 %, %COT = 60 %
Estudio de la mineralizacion del herbicida
Foto- [Mecoprop]=0.64 g/L, 0.5 mM mecoprop por.el proceso f9t0—electr0Fenton
Mecobro electroFenton con Fe* pH = 3. 0.05 M Na,SO en presencia de radiacion UV y solar. [177]
prop UV y radiacion P e 2o Proceso mas efectivo: Foto-
solar electroFenton/UV
%COT =96 % a las 9 h de tratamiento.
[Diuron]=42 mg/L, .
Foto-Fenton solar . _ Acoplamiento del proceso foto-Fenton y el
., [Linuron]=75 mg/L : P e .
Diurén acoplado con [Fe*]=5 me/L, [H;05]=20 mg/L tratamiento biologico para eliminar diurén y [59]
Linurén tratamiento g, LH2L & linurén en una planta piloto utilizando

biologico

[Reactor bioldgico]=0.2 g/L

radiacion solar. %6COT=87 %




Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Estudio del proceso de fotocatalisis del
fluroxipir en presencia de TiO, Tras 90 min
Fotocatalisis TiO, L , de tratamiento se consiguio un 98 % de
[Fluroxipir]=40 ppm, Lampara . L
. Degussa P-25 en . 5, degradacion. El proceso de degradacion
Fluroxipir . media presion 125 W, 50 mg de Lo . o ) [178]
presencia de TiO» en 200 mL implica la hidroxilacion no selectiva del
radiacion UV 2 anillo aromatico (siendo los atomos de Cly F
sustituidos por OH) y mineralizacion de parte
de la cadena.
Fotocatalisis En este trabajo se comparan diferentes PAOs
heterogénea en [CLP]=0.078 mM (fotocatalisis heterogénea en presencia de
Clopiralida presencia de TiO, Potencia =160 W Ti02, sistema UV/H,0, y O3) en el proceso [31]
y radiaciéon UV. pH=5 de degradacion de CLP. Proceso mas
UV/H,0, [TiO,] =2 g/L efectivo UV/Ti0,, a los 90 min de
0Os tratamiento la degradacion fue del 100 %.
7 . 2
. e s Lampa.ra.. 150_0 mJ/em Eliminacion de herbicidas de las aguas
Atrazina, Fotolisis UV [Herbicida] = 1 mg/L . . Lo
. , ) - mediante diferentes PAOs. %Atrazina = 98
isoproturdn, TiO,/UV [H,O,] = 40 mg/L %. %DRN = 99 %. Isoproturdn = 70 % [80]
diurén H,0,/UV TiO, =2.5 mg/L @70 o> 150D *

método mas efectivo TiO,/UV.




Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Foto-excitacion [Fe(III)]= 0.0005 M Bajo las condiciones del estudio se obtuvo la
. . [AMT]=0.0001 M degradacion total del AMT tras 10 h de
Anmitrol de acuocomplejos _ o ) N [179]
de Fe(lll) pH=3.5 irradiacion. La mineralizacion total se
A=350 nm alcanzo6 a las 160 h
» superiora 350 nm Degradacion fotocatalitica de herbicidas en
Mecoprop UV/TiO» dopad Potencia =50 W 2 de titanio doad diacis
MCPA 10, dopado [Catalizador]=2000 mg/L presencia de titanio dopado y radiacion UV. [180]
S con N - %MCP = 60 %, %MCPA =30 %, %CLP
Clopiralida =20 h _
=30 %
[DRN]=0.17 mM Estudio del proceso de fqt’o-Fenton y electro-
a Fenton en la degradacion del DRN. Los
S Foto-Fenton [Fe(IlD)]=1 mM .
Diurén - resultados revelaron que el proceso mas [181]
Electro-Fenton [H202)]=10 mM . 3
Lampara de baja presion: 40 W eficiente es el foto-Fenton, obteniendo una
) mineralizacion del 97.8 % a las 3 h.
Estudio de la fotdlisis directa de la atrazina
Lampara de baja presion: 8 W en presencia de radiacion UV.
. e A=254 nm %ATR =100 % a los 90 min. El estudio del
Atrazina Fotolisis UV [ATR] =10 mg/L mecanismo de reaccion demostré que la [182]
pH=5.8 apertura del anillo se produce por el enlace
C-Cl y por el grupo alquilamino.
Degradacion de 4 fenil-ureas en presencia de
Linurén La . o radiacion UV. Se determina el efecto del pH
, ampara de baja presion: 15 W
Clorotolur6on e s y de la temperatura en el proceso. El mayor
o Fotolisis UV A=254 nm : 0 [183]
Diur6n Herbicidal = 25 porcentaje degradado se observaa40°Cy a
Isoproturdén [Herbicidal] ppm pH 2, siendo el linurén el de mayor

porcentaje %LNR=100% a los 20 min.




Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Estudio del proceso de fotocatalisis del
. diurdén en presencia de TiO, dopado con Pt.
Fotocatalisis TiO Lamp érgodz f(()en(li% W) Bajo las condiciones experimentales
2 = sz
Diuron dopado con Pt y [DRN]=10 mg/L propucstas, se obtuvo la degradacion [184]
radiacion UV dosis TiO, = 25 mg completa del DRN a los 20 min de
Pt = 0.2 % en peso tratamiento, tras 8 h de irradiacién UV se
= /oenp alcanza un porcentaje de mineralizacion del
97 %.
pH=2.3 ., .
Fe(III)/UV Lampara de baia presion Comparacion del proceso de degradacion del
Ferrioxalato/UV dre) He (25 3J7 Em) DRN en presencia de radiacion UV directa y
Diurén Fe(III)/H,0,/UV [H fé =1 (')_3 M PAOs basados en el uso de Fe(Ill). Proceso [78]
Ferrioxalato/H,O,/UV 2 2_ s mas efectivo: Fe(II1)/H,O0,/UV
[DRN]=5X10" M
Fe(IlI)/H,0, [Fe(IT)]=10" M %DRN =100 % a los 10 min
[][)TI;%Z]];SzO Smg/];L Evaluacion de la degradacion del DRN
Diurén D HE mediante un proceso acoplado de
[ATR]=5 pg/L P p
Atrazina TiO,/UV + - fotocatalisis y nanofiltracion. Transcurridas 6
[ISO]=20 pg/L [185]
Isoproturén Nanofiltracion ALAT=S Oug L h, los porcentajes de eliminacion fueron los
Alaclor y [ (}‘b BEL  Gouientes: ATR (100 %), 1SO (95 %), DRN
am%aer?{; 5 ;‘fnli;es“’n (97.4 %), ALA (100 %).
[AM{%)T)3;(ng/L Estudio del proceso de oxidacion anddica y
Amitrol Oxidacion anodica y Q=6 AXhxI" electro-Fenton para la eliminacion de AMT. [186]

electroFenton

[H,0,]=106 mmol/L
[Fe(II)]=1 mmol/L

Bajo estas condiciones, se consiguid una
reduccion del COT del 80 % en 6 h.




Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Ni el ozono ni el peroxodisulfato producen
degradacion del AMT bajo luz solar
simulada, asi mismo no se produce ninglin
Lampara de Xe —47.1 incremento en la degradacion del AMT frente
Fotocatalisis NF- mW/cm? a la atrazina (ATR) cuando se utiliza en
Amitrol TiO,/radiacion solar y [AMT]= 8 mg/L combinacion con NF-Titanio. Los autores [187]
uso de oxidantes [Oxidante]= 10 mM concluyen que el tratamiento con este radical
Pelicula de TiO, SO," puede ser inefectivo para eliminar el
AMT de las aguas. Utilizando 7 laminas de
NF-TiO, se consigue la degradacion del 95 %
en S h.
Eliminacion mediante oxidacion
Oxidacion Voltametria ciclica 100 electrocatalitica de DRN y AMT utilizando
Amitrol elect'rocatalitica con mV/s durante 30 ciclos. un electrodo formado por dendrimeros de
Diurén dendrimeros formados pH=4 nanotubos de carbono dopqdos. Las [188]
por nanotubos de 0.1 mM de AMT constantes de velocidad obtenidas fueron
carbono dopados 0.1 M de DRN 455%x10°M"' sy 1.79%x10* M 5! para el
AMT y el DRN respectivamente.
[AMT]:O' 10mM Estudio de la degradacion del AMT y del
[DRNJ=0.10 mM DRN en presencia de radiacion UV, TiO
Amitrol UV/TiO»/H,0, Lémpara de Hg 75 W, 2 p 12 Y [189]

mW/cm?
[TiO,]=2 g/L

H,0,. Tras 24 h de irradiacion, se produjo
una reduccion del COT de 70 %.




Tabla 1.3. Publicaciones mas relevantes sobre la degradacion de herbicidas mediante PAOs (continuacion)

Herbicida Tratamiento Condiciones Comentarios Referencia
Oxidacién de diurén en ~ [DRN]=0.0125 mM Eliminacion del DRN en presencia de
Diurén presencia de persulfato [Na,S,;04]=0.125 mM pers.u!fato SOdICO.y radiacién UY‘ En las [190]
activado por calor Lampara Hg 12 W condlqones experlr’nentales descrltas,. a los
180 min se degradé un 80% del herbicida.
Degradacion del DRN en presencia de
persulfato sodico y radiacion UV. Se evalua
[DRN]=20 mg/L el efecto de Fe(II). Usando la cantidad
Diurén UV/Na,S,05 [Na,S,04]=500-735 mg/L  estequiométrica de persulfato y de Fe*" para [191]

Cantidad de Fe*'=5-86
mg

que se produzca la reaccion, se produce la
degradacion total del DRN y la
mineralizacion de los subproductos en un
64%.
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Planteamiento, objetivos y estructura de la Tesis

1. PLANTEAMIENTO

Las razones por las cuales se ha considerado pertinente plantear esta
investigacion han sido las siguientes:

- Los sistemas convencionales de tratamiento de efluentes urbanos y de los
residuos derivados de la actividad agricola no son muy efectivos en la
eliminacién de los contaminantes y no consiguen la degradacion completa
de éstos. Por tanto, es necesario buscar alternativas, tecnolégicamente
viables y econdémicamente 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 subterraneas 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 oxidacion para la eliminacion de herbicidas de diferentes tipos
de agua. La presencia de materiales semiconductores en estos procesos

incrementa la eficacia depurativa, potenciando la generacion de radicales
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altamente reactivos en el medio y favoreciendo una alta mineralizacion de

los contaminantes seleccionados.

- Se hara uso de una fuente renovable de energia, como es la radiacién solar,
para la fotodegradacion 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 eliminacién
de herbicidas del agua mediante procesos avanzados de oxidacion (PAOS)
basados en la utilizacion de radiacion UV vy radiacion solar simulada, asi como
procesos fotocataliticos heterogéneos. Asimismo, se pretenden establecer
estrategias de tratamiento Optimas en cuanto a eficacia/coste y poder plantear
posibles vias de reutilizacion de las aguas. Esto daria lugar a un importante ahorro
en el consumo de agua que, junto con la eliminacion de los contaminantes, seria
muy beneficioso desde el punto de vista de la proteccion del medioambiente y de
la calidad de las aguas. Para conseguir este objetivo final, los objetivos especificos

que se pretenden alcanzar son los siguientes:

1) Seleccion de herbicidas de diferente naturaleza quimica, teniendo en
cuenta su utilizacion y dificultad de eliminacion de las aguas.
Caracterizacion fisico-quimica de los contaminantes seleccionados. Los
herbicidas seleccionados para este estudio han sido: amitrol (AMT), diurén
(DRN), clopiralida (CLP) y fluroxipir (FLX).
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2)

3)

4)

5)

6)

Obtencion de geles organicos (xerogeles y aerogeles) para ser usados
como catalizadores en los procesos de fotodegradacion de los herbicidas.

Caracterizacion quimica y textural de los mismos.

Estudiar la fotooxidacion de los contaminantes mediante radiacion UV.
Determinar la eficacia de procesos avanzados de oxidacion basados en la
utilizacion de radiacion UV (UV/H,0,, UV/K,;S;05, UV/Na,CO; Yy
UV/Fe**IH,0,) en la degradacién de los herbicidas seleccionados;
evaluandose la velocidad de degradacion, evolucion de carbono organico
total, asi como la determinacién de los subproductos de reaccién
generados

Estudiar el papel que desempefian los materiales empleados como
catalizadores en los procesos basados en el uso simultaneo de gel organico
y radiacion ultravioleta para la eliminacion de los herbicidas de las aguas.

Estudiar la fotooxidacion de los herbicidas mediante el uso simultaneo de

radiacion solar simulada y los geles obtenidos.

Estudiar la influencia de diferentes variables operacionales (concentracion
de contaminante, pH, dosis de catalizador, composicion de la matriz
quimica del agua) en la eficiencia del proceso fotocatalitico de
degradacion de los herbicidas, evaluandose la velocidad de degradacion,
evolucion de carbono organico total, asi como la determinacion de los

subproductos de reaccion generados.
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7) Comparar la eficiencia de los diferentes procesos de tratamiento
estudiados en la eliminacion de herbicidas de aguas naturales (aguas

superficiales, aguas subterraneas y aguas urbanas tratadas).

3. ESTRUCTURA

Los resultados experimentales obtenidos de esta Tesis y la discusion de los

mismos se presentan en esta Memoria divididos en siete capitulos:

El Capitulo | estd dedicado a la introduccion del trabajo realizado en esta
Tesis Doctoral, recogiendo en primer lugar la importancia del agua y los
diferentes tipos de contaminacién, centrandonos, a continuacion, en la
contaminacion del agua por herbicidas y en los tratamientos de aguas basados en
el uso de Procesos Avanzados de Oxidacion (PAOSs).

El presente capitulo (Capitulo I1) se expone el planteamiento, los objetivos

y la estructura de la presente Tesis Doctoral.

En el Capitulo 11l se estudia la eficacia de la radiacion UV en la
fotodegradacion directa de cuatro herbicidas (AMT, CLP, FLX y DRN) con
diferentes propiedades quimicas 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 quimica y propiedades fisicas
y quimicas de sus moléculas. Ademas, se analiza la influencia de distintas

variables operacionales (concentracion inicial de herbicida y pH del medio), asi
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como la evolucion del carbono organico total (COT) durante la fotodegradacion
de los herbicidas y los subproductos de degradaciéon. Un aspecto importante de
este estudio es el andlisis de la influencia del tipo de agua (agua ultrapura, agua

del grifo y agua residual urbana tratada) en estos procesos de fotodegradacion.

El Capitulo IV abarca el estudio de la fotodegradacion y mineralizacion del
herbicida amitrol en disolucion acuosa mediante procesos avanzados de oxidacion
basados en el uso de la radiacién UV (UV, UV/H,0,, UV/Fe?*/H,0,, UV/K,S,0g
y UV/Na,CO3) y analiza la influencia de distintas variables operacionales
(concentracion inicial de generadores de radicales, pH de la disolucién y
composicion quimica del agua), la evolucion de la concentracion del COT durante
la degradacion del AMT vy, por ultimo, se estudiaron los subproductos de

degradacion obtenidos.

El Capitulo V se centra en el andlisis de la influencia de la presencia de
aerogeles y xerogeles organicos en la degradacion y mineralizacion del herbicida
amitrol en disoluciéon acuosa mediante radiacion UV. Para ello, se prepararon y
caracterizaron diferentes geles organicos dopados con Fe, Co y Ni, analizando su
fotoactividad para la degradacion del AMT. También se estudio la influencia del
catalizador metalico, usado en la polimerizacion de los geles, en las propiedades
quimicas y texturales de estos materiales, asi como en su capacidad fotocatalitica.
Por altimo, se estudia el mecanismo de actuacion de estos geles en la degradacion
del herbicida.
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En el Capitulo VI se estudia la influencia de distintas variables
operacionales en el proceso de fotodegradacion, incluyendo la concentracion
inicial de herbicida y concentracion de catalizador, pH del medio, fuerza ionica,
materia organica natural, intensidad de la luz y presencia de TiO,. Se analiza la
evolucion del COT vy la toxicidad del medio durante la fotodegradaciéon del AMT
usando un xerogel de niquel como fotocatalizador. Por Gltimo, otro objetivo de
este estudio ha sido analizar la influencia de la naturaleza quimica del agua
(ultrapura, grifo y agua residual urbana tratada) en dicho proceso de

fotodegradacion.

Finalmente, en el Capitulo VI se analiza la eficacia de la radiacion solar en
la fotodegradacion directa de DRN y en su degradacion fotocatalitica, utilizandose
un xerogel de niquel como material fotoactivo. Se estudia la influencia de
distintas variables operacionales (concentracion inicial de herbicida, pH del medio
y presencia de sustancias interferentes), asi como la evolucion de la concentracion
del COT durante el proceso de fotodegradacion. Por ultimo, también se analiza la
influencia de diferentes tipos de agua (ultrapura, grifo y agua residual urbana

tratada) en la fotodegradacion del herbicida.

Como resultado del trabajo de investigacion realizado durante el desarrollo

de esta Tesis Doctoral, hasta la fecha, se han publicado los siguientes articulos:

[1] F. Orellana-Garcia, M.A. Alvarez, M.V. Lopez-Ramén, J. Rivera-Utrilla,
M. Sanchez-Polo, A.J. Mota, Photodegradation of herbicides with different

chemical natures in aqueous solution by ultraviolet radiation. Effects of
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[2]

[3]

[4]

operational variables and solution chemistry, Chem. Eng. J. 255 (2014) 307-
315.

F. Orellana-Garcia, M.A. Alvarez, M.V. Lopez-Ramoén, J. Rivera-Utrilla,
M. Séanchez-Polo, Effect of HO’, SO, y CO3"/ HCO;3  radicals on the
photodegradation of the herbicide amitrole by UV radiation in aqueous
solution, Chem. Eng. J. 267 (2015) 182-190.

F. Orellana-Garcia, M.A. Alvarez, M.V. L6pez-Ramoén, J. Rivera-Utrilla,
M. Sanchez-Polo, M.A. Fontecha-Camara, Photoactivity of organic xerogels
and aerogels in the photodegradation of herbicides from waters, Appl. Catal.
B: Environ. 181 (2016) 94-102.

M. A. Alvarez, F. Orellana-Garcia, M. V. Lopez-Ramon, J. Rivera-Utrilla,
M. Sanchez-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 mé&s relevantes de esta Tesis se han presentado en los

siguientes congresos nacionales e internacionales:

XXXIX Reunién Ibérica de Adsorcion (XXXIX-RIA). Baeza, Septiembre
de 2014.

Catélisis, confluencia interdisciplinar: modelos, catalizadores y reactores
(SECAT"15). Barcelona, Julio de 2015.
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X111 Reunion del Grupo Espafiol del Carbon (GEC). Alicante, Septiembre
de 2015.

International Meeting of New Strategies in Bioremediation Processes
(BioRemid2017). Granada, Marzo de 2017.
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Fotodegradacion de herbicidas de diferente naturaleza quimica...

1. INTRODUCCION

Actualmente, y con objeto de conseguir un méaximo rendimiento en los
cultivos, el empleo de herbicidas ha dado lugar a un uso generalizado de los
mismos. Las principales fuentes de contaminacion del agua por herbicidas
provienen de las practicas agricolas, del lavado de envases y equipos de
aplicacion de herbicidas, y de las aguas residuales procedentes de industrias
agricolas y plantas de fabricacion de herbicidas. Los herbicidas constituyen un

grave problema medioambiental debido a su toxicidad y persistencia [1-6].

Debido a las restricciones medioambientales cada vez més estrictas respecto
a la presencia de estos contaminantes en efluentes y en sistemas naturales, surge la
necesidad de contar con tecnologias de tratamiento que permitan minimizar los
riesgos ambientales a costes razonables. Los procesos y tecnologias
convencionales para el tratamiento de aguas contaminadas disminuyen de forma
significativa los niveles de contaminacion de las aguas pero no lo suficiente como
para cumplir con los niveles permitidos, cada vez mas estrictos, por las
normativas vigentes. Ademads, los tratamientos basados en la adsorcidn,
floculacién e intercambio i6nico no resultan totalmente efectivos ya que no
destruyen el contaminante sino que los transfieren a una fase sélida, requiriendo
por tanto otro tratamiento posterior [7,8]. Por otra parte, los tratamientos
bioldgicos resultan a menudo ineficaces debido al caracter refractario de los
contaminantes, los cuales pueden ser toxicos para los microorganismos usados en

dichos tratamientos [9,10].
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La resistencia de algunos compuestos a los tratamientos convencionales de
depuracion ha incentivado la investigacion de métodos alternativos, tales como la
fotodegradacion. En esta técnica se aplica energia radiante al sistema,
produciendo moléculas electronicamente excitadas en diferentes estados que
pueden sufrir homolisis, heterdlisis o fotoionizacion. Ademas, la absorcion de luz
en el rango de la radiacion visible y/o ultravioleta (UV), puede modificar la
energia interna de las moléculas, produciendo transiciones electronicas entre ellas

[11].

La radiacion UV ha sido propuesta como un método efectivo para eliminar
herbicidas del agua [2,12]. La mayoria de los herbicidas son fotoactivos, lo cual es
debido a que, en general, estos compuestos contienen anillos aromaticos,
heterodtomos y otros grupos funcionales en sus estructuras, que los hacen
susceptibles de absorber radiacion UV-vis (fotolisis directa) o de reaccionar con
especies fotosensibilizadoras capaces de inducir la fotodegradacion de los

herbicidas en agua (fotolisis indirecta) [13].

Hasta la fecha existen varios estudios sobre la degradacion/eliminacion de
herbicidas del agua mediante fotolisis UV, tanto directa como indirecta. Los
herbicidas mas estudiados por estos dos métodos han sido principalmente los del
tipo fenilurea, y de este grupo destacan el diuron (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 eliminacion 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 (subterrdneas, superficiales e
incluso en agua del grifo). Catasnini et al. [23] estudiaron la degradacion
fotoquimica del AMT por excitacion de acuocomplejos de Fe (III); bajo las
condiciones experimentales empleadas, la degradacion total se obtuvo después de
10 h de irradiacion, mientras que la mineralizacion de la disolucion se alcanzaba a
las 160 horas. Aramendia et al. [24] estudiaron la fotodegradacion del FLX con y
sin catalizador (TiO;). Bajo las condiciones de estudio, la mineralizacion
completa del herbicida se alcanzé en presencia de catalizador después de 240 min
de radiacion UV; sin embargo, en ausencia de catalizador (fotdlisis directa) este
herbicida practicamente no se eliminaba. Los estudios llevados a cabo sobre la
degradacion de CLP [5,22,25,26] han mostrado que la degradacion fotocatalitica
es mucho mas efectiva que la fotolisis directa, siendo la velocidad de
descomposicion de la CLP por fotolisis directa considerablemente mas 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 fotodegradacion; de

hecho, solo ha sido estudiado en los herbicidas tipo fenil-urea [2,17].

De acuerdo con lo expuesto, el objetivo del presente capitulo es analizar la
eficacia de la radiacion UV en la fotodegradacion directa de cuatro herbicidas
(AMT, CLP, FLX y DRN) con diferentes caracteristicas quimicas 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 quimica y propiedades fisicas y quimicas de sus moléculas. Ademas, se
analizard la influencia de distintas variables operacionales (concentracion inicial

de herbicida y pH del medio), asi como la evolucion del carbono organico total
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(COT) durante la fotodegradacion de los herbicidas y los subproductos de
fotodegradacion. Un aspecto importante de este estudio serd el andlisis de la
influencia del tipo de agua (agua ultrapura, agua del grifo y agua residual urbana
tratada) en estos procesos de fotodegradacion, dado que los pesticidas
seleccionados han sido detectados en varias ocasiones en el suministro de agua

potable y en aguas subterraneas [5,29,30].

2. MATERIALES Y METODOS

2.1. REACTIVOS

Todos los productos quimicos utilizados (acido fosforico, fosfato sédico
monobadsico, fosfato sdédico dibasico, nitrito sdédico, hidroxido sodico y
acetonitrilo) fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una pureza de grado
analitico. Las disoluciones empleadas fueron preparadas con agua ultrapura

obtenida con un equipo Milli-Q (18.2 MQ.cm).

Los herbicidas seleccionados (AMT, CLP, FLX y DRN) fueron
suministrados por Sigma-Aldrich con grado de reactivo analitico. En la Tabla III.1
se recogen algunas de las propiedades quimicas de estos herbicidas. Todos los
herbicidas fueron caracterizados mediante valoracion potenciométrica [31,32],
con objeto de determinar sus diagramas de distribucion de especies en funcion del

pH de la disolucion.
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Tabla I11.1. Propiedades quimicas de los herbicidas.

Herbicida Estructura Formula Peso Solubilidad  pK; pK;
molecular molecular en agua
g/mol mg/L
N
AMT HZN{\ C,HyN, 84.1 28x10* 43 104
\—NH
Cl
HO / \
CLP CsH;CILNO, 192.0 10x10? 2.3
o N=—
Cl
0
3 N O\)J\
N OH
FLX ‘ C7H;5CILFN,03 255.0 91 35 109
G
cl cl
NH,
233.1 42 3.7 ---

CHsy
NH N/
\H/ CHs
DRN Y CoH9CLLN,O
Cl
Cl
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2.2. DISPOSITIVO EXPERIMENTAL DE IRRADIACION UV

En los experimentos de fotodegradacion se utilizé un reactor de laboratorio
UV System 3 (UV Consulting Peschl). El reactor usado estaba formado por un
contactor cilindrico de vidrio de 1000 mL de capacidad provisto de una lampara
de mercurio de baja presion (TNN 15/32, potencia nominal de 15 W), que emite
radiacion monocromatica a 254 nm. El reactor se llend con aproximadamente 700
mL de una disolucién del herbicida. En cada experimento, después de estabilizar
la ldmpara y controlar la temperatura (25 °C), se puso en marcha el fotoreactor y
se extrajeron alicuotas de la disolucion a diferentes intervalos de tiempo, con
objeto de evaluar la concentracion del herbicida y el carbono organico total

(COT).

Los experimentos de fotodegradacion se llevaron a cabo para determinar la
influencia de la variacién de las concentraciones iniciales de los herbicidas y de
los valores de pH inicial de la disolucion en el proceso de eliminacion de estos

contaminantes a partir de las disoluciones acuosas.

La influencia de la composicién quimica del agua en la fotodegradacion 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 caracterizacion de
las aguas, estas se filtraron y almacenaron en el frigorifico hasta su uso. En la
Tabla II1.2 se muestran las caracteristicas quimico-fisicas de los distintos tipos de

agua empleados en este estudio.
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Tabla 111.2. Caracteristicas quimico-fisicas de los distintos tipos de agua

empleados.

Agua pH  TOC T* [HCOs] [SOs] [NOs] [Ca*] [Mg™]
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 8.1 14.2 68.9 290.6 97.6 25.3 119.9 11.2

tratada

* Transmitancia (%) a 254 nm

2.3. METODOS ANALITICOS

Las concentraciones de AMT, CLP, FLX y DRN fueron determinadas
usando un cromatografo liquido de alta resolucion (HPLC) de la casa Thermo-
Fisher, equipado con un detector de fotodiodo UV8000. La columna
cromatografica utilizada fue una columna Hypersil GOLD 250 X 4.6 mm. La fase
movil 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 acidific6 hasta obtener una disoluciéon de 4acido
fosforico al 0.1 %. El flujo utilizado fue de 1 mL/min y el volumen de inyeccion
fue de 20 pL 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.
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La atrazina se usd como actindmetro para determinar la energia radiante de
la lampara [24]. La concentraciéon de atrazina se determiné mediante HPLC
usando el mismo equipo de HPLC empleado en la determinacion de los
herbicidas. El andlisis cromatografico se llevd a cabo en modo isocratico
utilizando una fase movil formada por una mezcla de acetonitrilo y agua ultrapura

(50:50 v/v), con un flujo de 1 mL/min.

La mineralizacion de los herbicidas se determind mediante la medida del
COT. Para ello se utilizo un analizador Shimadzu V-CSH con un automuestreador
ASI-V, de este modo se calcul6 el COT presente en las muestras de agua restando

el carbono inorgéanico del valor del carbono total.

La deteccion de los subproductos de degradacion de los herbicidas en las
aguas se realiz6 usando un sistema de HPLC acoplado a microOTOF (Bruker
Daltonics, Bremen, Alemania) y a un espectrémetro de masas de tiempo de vuelo

acelerado-ortogonal (0aTOF-MS), equipado con un sistema de ionizacidn por

electrospray (ESI).

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. FOTODEGRADACION DIRECTA DE LOS HERBICIDAS

Antes de llevar a cabo los experimentos de fotodegradacion de los

herbicidas con radiacion UV, se comprob6 que su degradacion con la luz solar fue
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despreciable durante el tiempo que duraron los experimentos en presencia de

radiacion UV.

En la Figura III.1 se muestran las cinéticas de fotodegradacion de cada uno
de los herbicidas empleados. En ella se puede observar que la velocidad de
degradacion de los herbicidas sigue el orden DRN > FLX > CLP >> AMT,
alcanzandose un porcentaje de degradacion 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 degradacion obtenido no supera el 80 %, incluso

después de 120 min de irradiacion.

[HI/[H],

0.0 L] L] L] L]
0 30 60 90 120
t (min)
Figura 111.1. Cinéticas de eliminacion de los herbicidas mediante

fotodegradacion UV. T = 25 °C, [Herbicida], = 25 mg/L; (LJ) AMT, (A) CLP,
(O) FLX y (<) DRN.
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Las cinéticas de fotodegradacion obtenidas se ajustaron a un modelo
cinético de pseudo-primer orden y, por aplicacion de este modelo, se determiné la
constante velocidad de fotodegradacion de los herbicidas (Tabla II1.3). La
Ecuacion (II1.1) se empled para determinar el rendimiento cudntico (¢) para cada

herbicida estudiado [34]:

k;L: 2.303- E;L‘ . (I)x (HII)

donde kj es la constante de velocidad de fotodegradacion (s'l), E; es la tasa de
energia emitida, la cual corresponde al flujo de fotones emitido por la lampara
(Einstein.s'.m™), &, es el coeficiente de absorcion molar a la longitud de onda
considerada (m? mol™) y ¢ es el rendimiento cuéntico (mol-Einstein™). La tasa
de energia emitida por la lampara se determind por actinometria, utilizando una
disolucion de atrazina 5 pM como actindmetro [33] y obteniéndose una energia de
1.28x10™ Einstein-s".m™ para la lampara utilizada. Para ello, se tomo6 un valor
de 0.046 mol-Einstein™ como rendimiento cuantico de la atrazina y un coeficiente

de absorcion molar de 386 m*-mol™ a la longitud de onda de 254 nm [16].

En la Tabla II.3 se muestran los datos de los parametros descritos
anteriormente, a diferentes tiempos de irradiacion para cada herbicida. Se observa
que el rendimiento cuantico obtenido estd comprendido entre 1.27X107
mol-Einstein™ para DRN y 6.77 X 10~ mol-Einstein™ para CLP. Asi, el herbicida
que presenta el menor rendimiento cuantico fue el DRN, con un valor similar al

encontrado por otros autores [2,35].
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Tabla 111.3. Parametros obtenidos de la fotodegradacion de los herbicidas (H) a

partir de irradiacion UV directa.

Herbicida  Hgegradado 10 min k € ) kK’ Rosa
% min?  m?>mol’  mol-Einstein’ m? Einstein™ %
AMT 12.8 0.013 15.1 4.78X107 1.67 0.18
CLP 57.4 0.101 84.5 6.77 X107 13.17 1.39
FLX 86.3 0.205 214.2 539X 107 26.61 2.79
DRN 90.5 0.220 983.7 1.27 X107 28.68 3.00

Con el objeto de establecer de forma teorica algin tipo de correlacion entre
la estructura molecular de los herbicidas y sus rendimientos cuanticos, se
calcularon los estados fundamentales de estas sustancias, asi como los
correspondientes tripletes. Todos los calculos tedricos se llevaron a cabo a nivel
de la teoria del funcional de la densidad (TFD) utilizando el funcional de
intercambio-correlacion hibrido 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 atomos. Los célculos fueron llevados a cabo con el conféormero mas estable.
Las energias, las coordenadas cartesianas para los conformeros mas 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 II1.4.
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Tabla 111.4. Energias HOMO y LUMO (en Hartrees), diferencia energética
HOMO-LUMO (en Kcal-mol™") para el estado basal singlete y el primer estado

triplete.
Herbicida Singlete ¥ Triplete

Erumo Enomo  AErumo-nomo Erumo Enomo  AErumo-nomo
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

YPara el conférmero mas estable

Cuando se relacionan los datos de la Tabla III.4 con los rendimientos
cuanticos (Tabla II1.3), se observa que estos rendimientos aumentan a medida que
disminuye la diferencia de energia entre el HOMO y el LUMO de los estados
triplete, sugiriendo que la especie activa en la fotodegradacion de estos herbicidas

sea un estado excitado de mayor energia.

Los datos recogidos en la Tabla II1.3 indican que AMT es el herbicida que
presenta, con diferencia, la constante de velocidad de fotodegradaciéon mas baja,
0.013 min™, por el contrario el DRN presenta la constante mas alta, con un valor
de 0.220 min". Puesto que DRN tiene el menor rendimiento cuantico de los
cuatro herbicidas, su mayor constante de velocidad de fotodegradacion es debida a
su elevado valor del coeficiente de absorcion molar (983.7 m* mol™). Como

también se muestra en la Tabla II1.3, el porcentaje de degradacion, transcurridos
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10 min de irradiacion, fue de 90.5 % para el DRN frente a un 12.8 % para el caso

del AMT.

La estructura y las caracteristicas quimicas de las moléculas de los
herbicidas juegan un papel determinante en su proceso de fotodegradacion. Asi,
una vez iniciado el proceso de degradacion, etapa estrechamente relacionada con
el rendimiento cuantico del herbicida, la velocidad del proceso de degradacion
dependera de la labilidad de las moléculas frente al ataque de los radicales
formados, la cual es funcion de la composiciéon molecular de cada herbicida que
determina el caracter electrén donante o electron aceptor de los diferentes

sustituyentes y el anillo aromatico/pirimidinico del herbicida (Tabla IIIL.1).

Otro aspecto importante en las reacciones radicalarias es la compactacion de
la molécula; asi, el orden en la velocidad de degradacion 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 compactacion, que aumenta en el mismo sentido. Estas tendencias vienen
justificadas por el hecho de que, en general, a medida que aumenta la
compactacion de la molécula, ésta serda menos atacada por los radicales

inicialmente formados.

Desde un punto de vista comparativo, es frecuente utilizar la constante de
velocidad de fotodegradacion aparente normalizada por la energia de la lampara,
k’e (m* Einstein's™), k’g= ky/E;, ya que esta constante es independiente de las

fluctuaciones en la energia irradiada por la ldmpara y permite comparar
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directamente las constantes de velocidad obtenidas con diferentes fotoreactores
[40]. Los valores de k’g estan comprendidos entre 1.67 y 28.68 m*-Einstein-s™

correspondientes a AMT y DRN, respectivamente (Tabla III.3).

El porcentaje de eliminacion de los herbicidas para una dosis de irradiacion
de 400 J-m? (Rys4) determina la aplicabilidad de la radiacion UV en la
fotodegradacion 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™ para la
dosis irradiada, valor minimo recomendado por diferentes organismos europeos
para la desinfeccion de aguas [41-44]. En nuestro caso, con la lampara utilizada,
el tiempo necesario para alcanzar la citada dosis de irradiacion es de 8.3 segundos,
siendo la energia radiante equivalente de 1.06X 10~ Einstein'm™ para la longitud

de onda de 254 nm.

Los valores de Rys4 (Tabla II1.3) varian 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 desinfeccion de aguas no es suficiente para la
eliminacion de este herbicida y sugiere la necesidad de mayores dosis de

irradiacion UV o mayores tiempos de exposicion mediante fotolisis directa.

La Figura II.2 muestra la evolucion del COT durante el proceso de
fotodegradacion de los cuatro herbicidas hasta un tiempo de irradiacion 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 formacion de productos intermedios durante la fotodegradacion del AMT y que,
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por tanto, no se produce una mineralizaciéon completa de los mismos después de

120 min de tratamiento.

1.0

[COT)/[COT],
c o o
ESN ) [ole]
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Figura 111.2. Evolucion de la concentracion relativa de COT durante la
fotodegradacion del herbicida. [Herbicida]p = 25 mg/L; () AMT, (A) CLP, (@)
FLX y (®) DRN.

Para el resto de los herbicidas, el porcentaje de eliminacion (Figura II1.1) es
mayor que el porcentaje de COT eliminado (Figura II1.2) para un mismo tiempo
de irradiacion, pero al aumentar el tiempo de irradiacion se consigue una
mineralizacion 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,

continuan degradandose hasta CO, en presencia de radiacion UV. Estos resultados
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son de gran interés puesto que ponen de manifiesto que los herbicidas pueden
degradarse completamente a CO; y, por lo tanto, eliminar por completo su efecto

contaminante.

3.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACION DE HERBICIDA

Para estudiar el efecto de la concentracion 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
fotodegradacion de los cuatro herbicidas en funcion de su concentracion inicial se
recogen en la Figura III.3. En la Tabla III.5 se muestran, a titulo de ejemplo, los
valores de los parametros cinéticos de la fotodegradacion de CLP para diferentes

concentraciones iniciales de CLP.

Tabla I11.5. Influencia de la concentracion inicial de CLP en sus parametros

cinéticos de fotodegradacion. Tiempo de irradiacion 30 min.

Co k ti CLP3 COTs Rosq
mg/L min”’ 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 111.3. Cinéticas de degradacion de los herbicidas en funcion de la

concentracion inicial. ((J) 5 mg/L; (X) 10 mg/L; (A) 15mg/L; (O) 25 mg/L; (<)

35 mg/L; (>¢) 50 mg/L; (+) 90 mg/L.

Un incremento de la concentracion inicial de CLP produce una disminucién
de la constante de velocidad de degradacion, lo cual estd relacionado con la

energia absorbida por cada molécula de CLP. Asi, puesto que la energia de
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radiacion depositada en el medio por unidad de volumen es constante, las
moléculas de CLP podran aceptar mds energia radiante a medida que su
concentracion es menor. El mismo comportamiento se observa en los valores de
porcentaje de COT eliminado y en los de porcentaje de CLP degradado (Tabla
IT1.5). Ademads, existe un aumento considerable en el tiempo requerido para
degradar el 50 % de la concentracion inicial de CLP (t;»). Los resultados
obtenidos para el resto de los herbicidas estudiados (Tablas IIL.6-IIL.8) son

similares a los obtenidos para CLP.

Tabla 111.6. Influencia de la concentracion inicial de AMT en sus parametros

cinéticos de fotodegradacion. Tiempo de irradiacion 120 min.

Co k tin AMT 1 COTi20 Rosa
mg/L min” 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 I11.7. Influencia de la concentracion inicial de FLX en sus parametros

cinéticos de fotodegradacion. Tiempo de irradiacion 15 min.

Co k tin FLX5s COT;is Ross
mg/L min” 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 111.8. Influencia de la concentracion inicial de DRN en sus parametros

cinéticos de fotodegradacion. Tiempo de irradiacion 15 min.

Co k tin DRN;j COTio Ross
mg/L min”’ 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 titulo de ejemplo, la variacion del porcentaje
de CLP eliminado y la reduccion del COT inicial después de 30 min de

tratamiento, para las diferentes concentraciones iniciales de CLP empleadas.
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Figura I11.4. Porcentaje de CLP degradado en funcion de la concentracion inicial
para un tiempo de tratamiento de 30 min (). Porcentaje de reduccion del COT

inicial (H).

Los resultados obtenidos indican que el porcentaje de mineralizacion
disminuye al aumentar la concentracion inicial de CLP, pasando de un 75 % a un
14.1 % al aumentar la concentracion inicial de 15 a 90 mg/L. Sin embargo,
aunque durante el tiempo de radiaciéon (30 min) la concentracion de CLP
disminuye considerablemente, no se produce la mineralizacion de los
subproductos en la extension 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.

132



Fotodegradacion de herbicidas de diferente naturaleza quimica...

b)
100 - 100 -
z £ 80 A
B e
o 3
& C 60 4
=X =X
o o
g 2 40 A
= w20 -
z %
S“i :\ag‘ 0 T T T 1
5 10 15 25 50 90 15 25 35 50
[AMT], (mg/L) [FLX], (mg/L)
c)

100 -

80

60

20 A

% DRNdegradado 0% COTeliminado
P
[a-=]

15 25 35
[DRN], (mg/L)

Figura 111.5. Porcentaje de herbicida degradado en funcion de la concentracion
inicial (). Porcentaje de reduccion en el COT inicial (H). a) AMT, b) FLX y ¢)
DRN.
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3.3. INFLUENCIA DEL pH

Para analizar la influencia del pH del medio en la fotodegradacion 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 pK,
y al diagrama de distribucion de especies de cada herbicida (Figura II1.6). Las
cinéticas de degradacion de los cuatro herbicidas en funcion del pH del medio se

muestran en la Figura II1.7.

Las constantes de velocidad de degradacion obtenidas (Figura I11.6), indican
que el proceso de fotodegradacion presenta una elevada dependencia del pH,
estando generalmente favorecido a valores de pH en los cuales los herbicidas se
encuentran en forma idnica. De esta manera, en el caso del AMT, DRN y CLP se
produce una disminucion de la constante de velocidad de fotodegradacién 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 fotodegradacion es mayor. Estos resultados ponen de
manifiesto la gran sensibilidad de las reacciones radicalarias, que tienen lugar en
la degradacion de los herbicidas, tanto a las especies moleculares del herbicida

presente como a la quimica de la disolucion.
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Figura 111.6. Diagramas de distribucion de especies de los herbicidas e influencia

del pH de la disolucion en la fotodegradacion de los herbicidas mediante radiacion

UV. [Herbicida]o= 25 mg/L.

135



Capitulo 111

1.0

0.8 0.8

0.6 o0.6
) O
Q

00.4 0.4

t (min)

Cc/C,

0.0 L L] 0.0 L) L] L L L]
0 5 10 15 0 2 4 6 8 10
t (min) t (min)
Figura 111.7. Influencia del pH de la disoluciéon en las cinéticas de

fotodegradacion de los herbicidas. [Herbicida]o= 25 mg/L.
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3.4. INFLUENCIA DEL TIPO DE AGUA

Para estudiar la aplicabilidad del uso de la radiacion UV en la eliminacion
de herbicidas de los distintos tipos de aguas en las que se pueden encontrar, se ha
analizado la influencia de la composiciéon quimica de estas aguas durante la
fotodegradacion de los herbicidas. Para ello, se han realizado experimentos
usando aguas de diferente composicion quimica: agua ultrapura, agua del grifo y
agua residual urbana tratada. Los resultados del analisis de la composicion
quimica de estas aguas se recogen en la Tabla III.2. En la Figura III.8 se
representan las cinéticas de fotodegradacion de los cuatro herbicidas en dichas

aguas.

En la Tabla II1.9 se recogen las constantes de velocidad, porcentajes de
degradacion y mineralizacion de los cuatro herbicidas en las aguas consideradas.
Como se observa en la Tabla I11.2, los valores de transmitancia varian en funcion
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 II1.9
indican que, en general, la degradacion es mas rapida 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 fotodegradacion,
presentando, por ejemplo, para el caso del DRN, valores de 0.220 min™', 0.194
min” y 0.114 min™ 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 organicos € inorganicos que
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puedan consumir radiacion UV. Resultados similares han sido obtenidos por otros

autores para el caso de DRN y otros herbicidas [17,45].

c/C,

t (min)

C/C,

c/C,

t (min)

t (min)
Figura I11.8. Influencia del tipo de agua en la fotodegradacion de los herbicidas

en presencia de radiacion UV. [Herbicida]o = 25 mg/L. ([]) agua residual urbana

tratada, (A) agua del grifo y (O) agua ultrapura.
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Tabla I11.9. Influencia del tipo de agua en la fotodegradacion de los herbicidas. [Herbicida]y = 25mg/L. Tiempos de
irradiacion: 120 min para AMT, 30 min para CLP, 15 min para FLX and 10 min para DRN.

AMT CLP FLX DRN
TlpO de k AMT]Z() COleo k CLP30 COT30 k FLX15 COT15 k DRN]() COT10
agua
min™ % % min”’ % % min” % % min” % %

Ultrapura  0.013  79.7 36.8 0.101 96.4 56.5 0205 954 545 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 0.004 425 21.1 0.009 22.0 10.0 0.041 48.3 25.0 0.114 68.8 26.7
tratada
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El estudio de la fotodegradacion 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 fotodegradacion en ninguno de los tipos de aguas
estudiado. El COT residual que permanece en el medio se debe a la presencia de
subproductos de degradacion que no se han transformado en CO,. También en el
agua residual urbana tratada es donde, en general, los porcentajes de
mineralizacion de los subproductos de fotodegradacion son menores. Asi, 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 parametro 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 mineralizacion de los subproductos de los

herbicidas.

3.5. DETERMINACION DE LOS SUBPRODUCTOS DE
FOTODEGRADACION DE LOS HERBICIDAS

La identificacion de los subproductos de degradacion orgéanicos de los
herbicidas por radiacion UV se realizo a partir del andlisis de los espectros de
masas obtenidos mediante electrospay ion-negativo. En la Tabla II1.10 se recogen
los subproductos identificados con sus correspondientes formulas moleculares y

estructuras.
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Tabla [111.10. Subproductos

identificados durante

la fotodegradaciéon de los

herbicidas.
Formula Peso
molecular molecular Estructura molecular Subproducto
(g/mol)
DRN
/CH3
NH 0N SP1-DRN
CoH[1N,O;Cl 230.5 T CHs 2-cloro-4-({[(dimetilamino)
HO oxi]carbonil }amino)fenol
|
< /CH3
NH N SP2-DRN
CoH;;N,0,Cl 2145 T s | 3-(3-cloro-4-hidroxifenil)-1,1-
HO dimetilurea
cl
/CH3
NH. N SP3-DRN
CoH,1N,0,C1 2145 T s | 3-(4-cloro-3-hidroxifenil)-1,1-
cl dimetilurea
OH
/CH3
NN SP4-DRN
CoHoN,0 196.0 T e U
ST HO/Q/ © 3-(3.,4-dihidroxifenil)-1,1-
OH dimetilurea
AMT
<NH2 » SP1-AMT
C,HgNy 86.0 \N4< 1-[(Z)-aminometilideno]
NH, guanidina
OH
N SP2-AMT
C,HsN,O 100.0 . .
S H2N4<\N:\ﬁ 3-amino-1H-1,2,4-triazol-5-ol
FLX
o r
RN OQL Acido [(3,5-dicloro-6-
C,;H(NO;CLF 212.5 OH fluoropiperidina-2-
il)oxi]acético
cl cl
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En el caso del DRN, dos de los subproductos identificados (SP2-DRN y
SP3-DRN) ya habian 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 fotodegradacion directa del DRN fueron SP2-DRN
y SP3-DRN, los cuales se forman por la sustitucion de un atomo de cloro por un
grupo hidroxilo. Las fracciones de los dos isdmeros con los sustituyentes
hidroxilo en posiciones meta y para dependen de la longitud de onda de la
radiacion UV. Estos subproductos se generan por la simultanea deshalogenacion

aromatica e hidroxilacion de la molécula [1,10,46].

En la fotodegradacion del AMT se han identificado dos subproductos. El
mecanismo de degradaciéon 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 irradiacion [52].

En el caso del FLX sélo se ha identificado un subproducto de degradacion
([(3,5-dicloro-6-fluoropiperidina-2-il)oxi]acético) y en el caso de CLP no se ha

detectado ningun subproducto organico en las condiciones experimentales usadas.

En la degradacion de herbicidas por los diferentes procesos, la
mineralizacion conduce a la formacion de CO,, asi como a otros iones inorgénicos
que provienen del N y Cl de la molécula de herbicida de partida [10,46]. La

.y . . r - - + _
concentracion de iones inorganicos (NOs;, NHs, CI), procedentes de la

142



Fotodegradacion de herbicidas de diferente naturaleza quimica...

degradacion de los herbicidas, se determind a los tiempos finales de irradiacion,

tiempos a los que se ha llevo a cabo la fotolisis de los diferentes herbicidas.

En la Tabla III.11 se muestran los valores de concentracion y porcentajes de
herbicidas y COT eliminados; asi como, las cantidades y porcentajes de las
especies inorganicas detectadas. El nitrégeno mineralizado es la suma del
correspondiente a los iones NOs” y NH;" 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 mas porcentaje de Cl que de N, esto sugiere que
el mecanismo de degradacion puede ser principalmente por la sustitucion de CI
del anillo aromatico por radicales HO" y por la formacion de subproductos que
contienen OH en el anillo (Tabla III.10), ya que la apertura del anillo tiene lugar

mas tarde [24,26,46,47].
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Tabla I11.11. Fotodegradacion de los herbicidas (H) y determinacion de las especies inorganicas. [Herbicida]o = 25 mg/L.

Tiempos de irradiacion: 120 min para AMT, 30 min para CLP, 15 min para FLX y 10 min para DRN.

6

[H]o [Hf  [Hldegadade COT  [Nitrogenolr' [Nitrogenolep- Numinerar [Cllt'  [Cllexp”  Cluminerat

mM mM % % mM mM % mM mM %
AM 0304  0.062 79.7 36.8 1214 0.324 26.6
CLP  0.134  0.005 96.5 56.5 0.134 0.053 39.7 0260 0.143 54.9
FLX 0.099  0.005 95.4 54.5 0.198 0.071 359  0.196  0.104 532
DRN 0.106  0.010 90.5 48.4 0.213 0.087 409 0215 0.111 52.1

'Concentracién tedrica de nitrégeno
*Concentracion experimental de nitrogeno
*Porcentaje de nitrogeno mineralizado
*Concentracién teérica de cloro
>Concentracion experimental de cloro
%Porcentaje de cloro mineralizado



Fotodegradacion de herbicidas de diferente naturaleza quimica...

La mineralizacién del nitrogeno se ha determinado mediante las medidas de
las concentraciones de los iones NO; y NH, " (Tabla I11.11). En esta Tabla aparece
recogido el porcentaje total de nitrogeno eliminado (mineralizado), suma de los
iones NO3™ y NH,", teniendo en cuenta el contenido tedrico de nitrogeno de cada
herbicida. En el transcurso de la fotodegradacion de los herbicidas, el N orgéanico
es transformado principalmente en iones NH;" y NO;” y, en menor medida, en N,
[10,46-48]; asi, se ha encontrado que durante el tiempo de irradiacion se forma
mayoritariamente NH,", y la oxidacion del NH,  a NOs tiene lugar mas 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 cuédntico de los herbicidas aumenta en el siguiente orden:
DRN < AMT < FLX < CLP, lo cual esta relacionado con la disminucion en la
diferencia de energia entre los orbitales HOMO y LUMO de los estados triplete

de las moléculas de los herbicidas.

La velocidad de fotodegradacion de los herbicidas sigue el orden: DRN >
FLX > CLP >> AMT, alcanzandose un porcentaje de degradacion 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 degradacion obtenido es aproximadamente

del 80 %, incluso después de 120 min de irradiacion. La estructura y las
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caracteristicas moleculares juegan un papel decisivo en la velocidad de estos

procesos de fotodegradacion.

Las constantes de velocidad obtenidas indican que los procesos de
fotodegradacion 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 idnica.

La fotodegradaciéon de los herbicidas es mas rdpida 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 organicos € inorganicos que puedan absorber radiacion UV. Sélo una
fraccion del herbicida degradado se mineraliza durante el proceso de
fotodegradacion del mismo; esta fraccion es menor cuando la fotodegradacion del

herbicida se lleva a cabo en agua residual urbana tratada.

El analisis de los subproductos de degradacion pone de manifiesto que el
mecanismo inicial de degradacion se basa, fundamentalmente, en la sustitucion de
Cl del anillo aromatico por radicales HO" y en la formacion de subproductos que
contienen OH en dicho anillo. En el transcurso de la fotodegradacion de los
herbicidas, el N organico es transformado principalmente en iones NH;  y NOs.
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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Efecto de los radicales HO®, SO,” y CO3"/HCO3'...

1. INTRODUCCION

Los herbicidas se incluyen dentro de wuna amplia gama de
microcontaminantes organicos con impacto ecoldgico. Las distintas categorias de
contaminantes producen diferentes efectos en los organismos vivos, hecho que
dificulta su generalizacion. Aunque los herbicidas tienen un impacto sobre el
suelo, la contaminacion del agua producida por la escorrentia de los herbicidas es
la principal via que causa los efectos ecologicos. Los herbicidas, cuyo uso se ha
convertido en un denominador comin para maximizar el rendimiento de los
cultivos, producen multiples efectos ecologicos que a menudo se encuentran
relacionados entre si. El uso generalizado de los herbicidas ha sido objeto de

escrutinio en los ultimos afios [1-5].

Los procesos avanzados de oxidacion (PAOs) pueden ser mas apropiados
que los procesos de adsorcidon para eliminar contaminantes que presentan una baja
capacidad de adsorcion, 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 radiacion UV. La radiacion UV
es, en ocasiones, usada para el tratamiento de aguas potables y residuales debido
a su poder germicida y su alta eficiencia en la eliminacion de herbicidas presentes
en las aguas [8-15]. La velocidad de reaccion de la fotdlisis directa de los
herbicidas esté relacionada con las propiedades quimicas especificas (rendimiento
cuantico y coeficiente de absorcién molar), y puede ser poco efectiva debido a los
bajos rendimientos cudnticos de muchos herbicidas. Por otra parte, la fotdlisis
indirecta de estos contaminantes, basada en el uso de radiacion UV y oxidantes,

estd principalmente controlada por las constantes de velocidad de reaccion de los
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pesticidas con especies oxidantes (perdxido de hidrogeno, ozono, peroxodisulfato,
etc), siendo un proceso mas efectivo para eliminar este tipo de contaminantes de

las aguas [1,4,5,16-21].

Estos procesos de oxidacion generalmente se caracterizan por la generacion
de poderosas especies oxidantes tales como los radicales hidroxilo (HO"),
obtenidos, por ejemplo, por la combinacién de radiacion UV y perdxido de
hidrégeno (UV/H,0,). Los radicales HO® (E° = 2.80 V) son no selectivos y lo
suficientemente fuertes para oxidar y mineralizar casi todos los compuestos
organicos presentes en el agua, produciendo CO, y otros compuestos organicos.
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],

ozonizacion [4,17,22], fotocatalisis [1,17,19-21]1y UV/ H,0,[9,11,13,15,18].

El anién peroxodisulfato (S,05”) es otro generador de radicales usado con
radiacion UV [23-28]. El anién S,0s> es un oxidante (E” = 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 degradacion de moléculas orgénicas por este anion [28]. El método
mas ampliamente utilizado para generar radicales sulfato, SO;”, es por
descomposicion del anion S,0g” mediante procesos fotoquimicos, térmicos o
quimicos [26-28]. Los radicales SO~ poseen un potencial redox (E° = 2.60 V)
similar al de los radicales HO" y son mds estables en agua [26], con la ventaja de

s 7 2- . .
que el anion SO4~ generado no se considera como un contaminante del agua.
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A diferencia de los radicales hidroxilo, el radical carbonato (CO;”) es una
especie transitoria selectiva frente a compuestos organicos con un potencial de
oxidacion relativamente alto (E’= 1.78 V, pH 7). Normalmente, se forman por
reaccion entre los aniones bicarbonato o carbonato y los radicales HO™ o por
“quenching” del estado triplete excitado de las cetonas aromaticas. Un estudio
previo [29] analizé el uso de radiacion UV en presencia de CO;*/HCO; para
generar radicales CO;"/HCO;". Los radicales CO;™ reaccionan rapidamente con
los pesticidas organicos por transferencia electronica con constantes de velocidad

de reaccion comprendidas entre 10° y 10° M5 [16,30,31].

El amitrol (AMT) es un herbicida no selectivo que, en numerosas ocasiones,
se utiliza en lugar de otros herbicidas que estan prohibidos y se emplea
ampliamente para el control de las malas hierbas en la agricultura, a lo largo de las
carreteras y en las lineas 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 contaminacion del agua subterrdnea a través de la lixiviacion. El

AMT ha sido declarado como un disruptor endocrino y posible carcinégeno [1,34-

36].

Se han investigado diferentes métodos para la eliminacion de AMT, tales
como electro-Fenton y carbon activado [3,6,34], pero €stos presentan diferentes
inconvenientes, entre ellos una alta dependencia del pH, una baja eliminacion por
adsorcion debido a la elevada solubilidad del AMT en agua y una baja
mineralizacion. Se han publicado pocos estudios sobre la degradacion del AMT,

concluyendo que la mineralizacion representa la principal via de degradacion en
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condiciones aerobias [32]. El contenido de AMT en el agua potable ha sido objeto
de seguimiento, fijandose el valor maximo en 0.1 pg-L” en los paises europeos
[34]. Se requieren grandes esfuerzos para desarrollar métodos de oxidacion
potentes para eliminar por completo este herbicida de las aguas, evitando que se
acumule peligrosamente. Por lo tanto, existe un gran interés en la eliminacién no
convencional de este contaminante en los tratamientos de agua potable. Los
métodos fotocataliticos para eliminar el AMT han sido poco estudiados [36].
Catastini y col. han descrito la eliminacion completa del AMT a partir de
soluciones acuosas a pH 3.4, utilizando acuocomplejos de hierro (III), excitados
por la radiacion solar y UV para generar radicales HO" como oxidantes [33].
Andersen y col. [1] encontraron que ni el ozono ni el peroxodisulfato producen
degradacion del AMT bajo luz solar simulada y que no se produce ningun
incremento en la degradacion del AMT frente a la atrazina (ATR) cuando se
utiliza en combinacion 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 fotodegradacion directa del AMT con radiacion
UV mostr6 que tan solo el 31.7 % del AMT presente fue degradado a los 30 min
de tratamiento. La constante de velocidad de fotodegradacion directa del AMT fue
0.013 min’ y el rendimiento cuéntico, @, fue de 4.78X 10 mol-Einstein™,
mostrando un bajo coeficiente molar de absorcion (15.1 m* mol™) y demostrando

la baja efectividad de la radiacion directa en la fotodegradacion del AMT.
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De acuerdo con lo expuesto, y teniendo en cuenta los resultados recogidos
en el Capitulo anterior, que indican que el AMT es el herbicida que presenta la
menor velocidad de fotodegradacion directa con radiacion UV en comparacion
con los otros tres herbicidas estudiados (clopiralida, fluroxipir y diurén), el
objetivo del presente Capitulo es analizar y comparar el comportamiento de
procesos avanzados de oxidacion basados en el uso de la radiacion UV (UV,
UV/H,0,, UV/Fe*'/H,0,, UV/K;8,05 y UV/Na,CO3) en la degradacion y
mineralizacion del AMT en disolucion acuosa. Ademas, se analizara la influencia
de distintas variables operacionales (concentracion inicial de H,O,, K,S,05 y
Na,COs, pH de la disolucion, composicion quimica del agua), la evolucion del
carbono organico total (COT) durante la degradacion del AMT y los subproductos

obtenidos.

2. MATERIALES Y METODOS

2.1. REACTIVOS

Todos los productos quimicos utilizados (amitrol, atrazina, peréxido de
hidrégeno, peroxodisulfato potasico, carbonato sddico, sulfato ferroso, acido
fosforico, fosfato soddico monobasico, fosfato sddico dibasico, nitrito sodico,
hidroxido sodico y acetonitrilo) fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una
pureza de grado analitico. Las disoluciones se prepararon tal y como se ha

descrito previamente en el apartado 2.1 del Capitulo III.
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En la Tabla III.1 se muestran algunas caracteristicas quimicas del AMT. El
diagrama de distribucion de especies del AMT en funcion del pH, recogido en la
Figura II1.6 del Capitulo III, indica que el AMT puede existir en forma protonada,
neutra o desprotonada dependiendo del pH de la disolucion, de este modo, se
encuentra practicamente en forma protonada a pH < 3, neutra a pH 6-9 y

completamente desprotonada a pH > 12, con unos valores de pK, de 4.3 y 10.4

(Tabla III.1 del Capitulo III).

2.2. DISPOSITIVO EXPERIMENTAL DE IRRADIACION UV

El dispositivo experimental es el mismo que el descrito en el apartado 2.2

del Capitulo III.

2.3. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE LOS
SISTEMAS UV/HzOz, UV/F92+/H202, UV/KzSzOs Yy UV/N&QCOg

Los experimentos de fotodegradacion se llevaron a cabo empleando 700 mL
de disolucion de herbicida 0.30%x10” mol/L en un reactor de 1000 mL de
capacidad, equipado con una lampara de baja presion de mercurio (TNN 15/32, 15
W). En cada experimento, después de estabilizar la ldmpara y controlar la
temperatura (25 °C), se puso en marcha el fotoreactor y se extrajeron alicuotas de
la disolucion a diferentes tiempos, calculando la concentracion del herbicida y el
carbono organico total (COT). El pH de la disoluciéon fue ajustado al valor
deseado por adicién de pequenas cantidades de disoluciones 0.1 mol/L de NaOH

o de HCI, midiendo el pH con un pH-metro Crison GLP 212.
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Las constantes de velocidad de reaccion del AMT con los radicales HO',
SO,” y CO;/HCO; se determinaron mediante experimentos de cinética
competitiva, utilizando como compuesto de referencia la atrazina (ATR). Las
constantes de velocidad de reaccion de la atrazina con los radicales HO" fueron
29x10° M's?, 2.7x10° M'st y 82%x10° M'st a pHs de 3, 7 y 12,
respectivamente [37,39,40], y con los otros radicales fueron ko, 7atr)= 1.40X 10°
M's! [41] y kcosmcos/aTR) = 1.60 X 10’ M5! [42]. Para estos experimentos se
utilizo una concentracion inicial de AMT de 0.15 0 0.30X 10 mol/L en presencia
de 0.06 0 0.12X10° mol/L de ATR y 735%x10° mol/L de H,0,, K,S,05 o
Na,COs. Las concentraciones de AMT y ATR se obtuvieron después de diferentes
intervalos de tiempo de tratamiento, y las constantes de velocidad de degradacion
de AMT con los diferentes radicales, k#ovamr), kso,7amMT) y K(cos/HCO,/ATR), se€
calcularon usando los anteriores valores de la constante de velocidad de

degradacion de la ATR vy la siguiente Ecuacion [29]:

kad AMT= krad ATR X [Ln(AMT/AMT,)/Ln(ATR/ATRy)] (IV.1)

Los experimentos de fotodegradacion con el sistema UV/FeZ+/H202 se
llevaron a cabo disolviendo diferentes cantidades de FeSO4 7H,O (0.02 -
0.18 %10~ mol/L de Fe*") en una disolucion 0.30%X 10~ mol/L de AMT, seguido
por el ajuste a pH 3 y la adicion de H,O».

La influencia de la composicion quimica del agua en la fotodegradacion 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 caracteristicas quimico-fisicas de los

distintos tipos de agua se recogen en la Tabla I11.2 del Capitulo III.

2.4, METODOS ANALITICOS

Las concentraciones de AMT y ATR se determinaron usando un
cromatégrafo liquido de alta resolucion (HPLC) de la casa Thermo-Fisher,
equipado con un detector de fotodiodo UV8000. La columna cromatografica
utilizada fue una columna Hypersil GOLD 250 X 4.6 mm. La fase moévil para el
AMT fue agua ultrapura (pH = 6, usando un tampoén de fosfato) en modo
isocratico, con un flujo de 1 mL/min. El volumen de inyeccion fue 20 puL en todas
las muestras. En el caso de la ATR, la fase mdvil fue una mezcla de acetonitrilo y
agua ultrapura (50:50 en volumen) en modo isocratico 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 mineralizacion del AMT se determind mediante la medida del COT. Para
ello se utilizé un analizador Shimadzu V-CSH con un automuestreador ASI-V, de
este modo se calculd el COT presente en las muestras de agua restando el carbono

inorganico del valor del carbono total.

Los subproductos de degradacion del AMT se determinaron a los 60 min de
tratamiento con los sistemas UV/H,0,, UV/K,S,05y UV/Na,CO3, empleando una
concentracion inicial de AMT de 0.30X 107 mol/L a 25 °C. Las medidas se

realizaron con un HPLC (Agilent 1100) acoplado a un espectrometro de masas
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Bruker (modelo Esquire 6000), equipado con un sistema de ionizacidon por

electrospray (ESI).

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE LOS
SISTEMAS UV/H,0,y UV/Fe**/H,0,

El uso combinado de la radiacion UV y H,O, provoca la ruptura de la
molécula H,O, mediante la radiaciéon UV, produciendo dos radicales HO" por

cada molécula de H,O,[29,43] (Reaccion IV.1):

H,O0, + hv — 2HO’ (IVI)

Teéricamente se producen dos radicales, pero en la practica la fotolisis de
un mol de peroxido de hidrogeno produce menos de dos moles de radicales
hidroxilo debido a que el rendimiento cuantico 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 [V.2-1V.6):

H,0, + HO = HO," + H,0 (IV.2)
2HO, = H,0,+ O, (IV.3)
H,0, + HO,' = HO' + O, + H,0 (IV.4)
H,0, + HO'—= O, + H" + H,O (IV.5)
RH + HO'— subproductos de oxidacion (IV.6)
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La determinacion de la constante de velocidad de degradacion de AMT con
los radicales HO", kmovam™), es especialmente importante para el disefio de un
sistema de tratamiento adecuado basado en el uso combinado de radiacion UV y
H,0,. Las constantes de velocidad de reaccidon se determinaron mediante la
aplicacion de la Ecuacion IV.1 a valores de pH del medio de 3, 7 y 12, obteniendo
los valores de k(uovamt) = 3.62x10° M5, 5.85x10° M5! y 3.80x 10 M -s”
! 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#o /amT) obtenidos ponen de manifiesto que la velocidad de
reaccion de AMT con los radicales HO" se ve potenciada a pH 7 (cuando la
molécula de AMT esté neutra), disminuyendo a pH 3 y 12 (cuando la molécula de
herbicida estd cargada), lo cual es atribuible a la dependencia del pH de las
reacciones radicalarias que tienen lugar en el medio. Asi, a pH basico tendrian
lugar las Reacciones IV.7 y IV.8 [43,48] cuando la base conjugada de H,O, (HO,’

) puede actuar como atrapador de radicales HO" (Reaccion IV.8).

H,0, + OH — HO, + H,O (IV7)
HO' + HOy = H,0 + 0" (IV.8)

Sin embargo, debido a que el valor de kmovamt) a pH 12 (3.80X 108 M -s'l)
es menor que las constantes de velocidad de las Reacciones IV.7 y IV.8 (2.7Xx10°

M'st y 7.5%10° M's?, respectivamente), la reaccion del AMT con los
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radicales HO™ (Reaccion 1V.6) estara ligeramente menos favorecida. Ademas, a
pH = 12 puede ocurrir la desprotonacion del HO" (HO" + OH™ «» O™ + H,0)
debido a que su pK, es 11.9. Asi, a este pH de la disolucion el 50.5 % de los

radicales hidroxilo generados son convertidos en O™,

El descenso del valor de kmovamr) a pH 3 (3.62X10° M™'s™) puede estar
influenciado por la presencia de iones H" y CI', procedentes del HCI adicionado
para conseguir pH 3, los cuales pueden actuar como atrapadores de radicales HO

de acuerdo con las Reacciones IV.9 y IV.10:

H;O" + HO'= H,0™ + H,0O (IV.9)
Cl'+ HO'—HCIO" (IV.10)

Las constantes de velocidad de las Reacciones IV.9 y IV.10 son 7.0X 10° M
Lgl y 89X 107 - 43x10° M'l-s'l, respectivamente [26,49]; por lo tanto, estas
reacciones estan ligeramente favorecidas frente a la degradacion de AMT por los
radicales HO" y reducen, por tanto, la concentracion de radicales HO" disponibles

para oxidar el AMT.

La eficacia del sistema UV/H,0O; se ha evaluado estudiando la influencia de
algunos parametros operacionales (concentracion inicial de H,O,, pH, presencia
de Fe*', y composicion quimica del agua) sobre la cinética de degradacion del
AMT. La Tabla IV.1 muestra las condiciones experimentales para los tres

primeros parametros del estudio.
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Tabla IV.1. Resultados experimentales obtenidos de la fotodegradacion del AMT

y porcentajes de degradacion y mineralizacion con el sistema UV/H,0,. [AMT]y=

0.30% 10 mol/L.

[H,0.] [Fe’'] pH t1)" togss” k¢ AMT;3°  TOCs(°
X 107 mol/L min min min’! % %
0.00 0 7 - - 0.013 31.7 10.5
0.15 0 7 186  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 22 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
073  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
073  0.18 3 1.0 3.3 0.708 100 98.6
347  0.04 3 1.6 5.4 0.430 100 99.0

*Tiempo requerido para reducir la concentracion inicial de AMT a la mitad

® Tiempo requerido para degradar el 90 % de la concentracion inicial de AMT
¢ Constante de velocidad de degradacion

4Porcentaje de degradacion después de 30 min

“Porcentaje de mineralizacion después de 30 min

El efecto de la adicion de H,O, al medio se evalud llevando a cabo

experimentos a una concentracion inicial de AMT de 0.30% 10~ mol/L y usando
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diferentes concentraciones iniciales de H,O, (0.15 - 3.47%107 mol/L). Los
resultados obtenidos se recogen en la Figura IV.la, donde se representa la
variacion de la concentracion relativa del AMT en funciéon del tiempo de
irradiaciéon a diferentes concentraciones iniciales de H,O,. En esta Figura se
observa que la adicion de concentraciones crecientes de H,O, produce un
incremento del porcentaje de degradacion del AMT, que es del 100 %
transcurridos 15 min de tratamiento cuando se emplea una concentracion de H,O,

de 3.47x 107 mol/L.
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Figura IV.1. a) Efecto de la concentracion inicial de H,O, en la degradacion del AMT
con el sistema UV/H,0, en funcién del tiempo de tratamiento. [AMT],= 0.30 X107
mol/L, T = 25 °C. (X) 0 mol/L; (>¢) 0.15X10° mol/L; () 0.29X 107 mol/L; (O)
0.73%X10° mol/L; (A) 1.47X10° mol/L; (O) 3.47X10° mol/L. b) Cinéticas de
degradacion del AMT (simbolos abiertos) y COT (simbolos cerrados) a 25 °C con el
sistema UV/H,0, en funcion del tiempo de tratamiento. [AMT], = 0.30X 10> mol/L, T =
25°C. (A) 0 mol/L H,0,; (0) 0.73 X 10 mol/L, H,0,; (O) 3.47 X 10 mol/L H,0,.
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Las constantes de velocidad recogidas en la Tabla IV.l se obtuvieron
mediante la aplicacién de un modelo cinético de primer orden a las cinéticas de
degradacion del AMT. La adicion de H,O, al medio produce un aumento de la
constante de velocidad de fotodegradacion del AMT; asi, por ejemplo, la adicion
de 3.47X 107 mol/L de H,0, produce un incremento de alrededor de 25 veces en
el valor de la constante de velocidad, k, desde 0.013 hasta 0.309 min'. Asimismo,
se produce un aumento en la degradacion del AMT del 31.7 % al 100 % a los 30
min de irradiacién. La constante de velocidad aumenta linealmente con el
aumento de la concentracion inicial de H,O, de acuerdo con la ecuacion k =
8.3%X 107 [H,0,] + 2.3X 107 (R* = 0.999), lo cual es debido a que al aumentar la
dosis de H,0, aumenta la velocidad de formacién de radicales HO',
incrementandose la degradacion 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/H,O, es el grado de
mineralizacion del contaminante presente en el medio, que se evalué midiendo la
variacion de la concentracion de COT con el tiempo de irradiacion (Figura IV.1b).
Como se observa, el porcentaje de COT mineralizado es inferior al porcentaje de
AMT degradado, para un mismo tiempo de irradiacion, indicando la formacion de
compuestos intermedios, que son producidos durante la fotodegradacion del AMT
y que no son completamente mineralizados. Cuando se aumenta el tiempo de
irradiacion, se consigue un mayor porcentaje de mineralizacion del herbicida,
siendo practicamente del 100 % transcurridos 120 min de irradiacion, en presencia

de una dosis de 3.47% 107 mol/L de H,0,, frente a un 36 % en ausencia de H,Os.
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En la Tabla IV.1 se recoge el porcentaje de reduccion del COT después de 30 min
de tratamiento, mostrando un incremento en el porcentaje de COT eliminado al
aumentar la concentracién de H,0,, alcanzandose un 86.8 % al usar 3.47X 10°

mol/L de H,O,.

El efecto del pH de la disolucion en la degradacion del AMT se llevo a cabo
realizando experimentos a pH 3, 7 y 12. Como se observa en la Tabla IV.1, la
maxima velocidad de degradacion del AMT fue obtenida a pH 7 (k = 0.084
min™), disminuyendo el valor a 0.067 min™ y 0.071 min™ a pHs de 3 y 12,
respectivamente. Estos resultados estan en concordancia con los valores obtenidos
para la constante kmovaTr), 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 acido puede ser atribuido
al carécter inhibidor de los iones cloruro presentes en el sistema debido a la
acidificacion del medio. De acuerdo con la Reaccion IV.10, estos iones pueden
reaccionar con los radicales HO' y reducir la concentracion disponible para la

degradacion del AMT.

El radical formado en la Reacciéon I'V.10 tiene una reactividad mas baja que
la del radical HO', lo cual explica la disminucion de la velocidad de degradacion.
Ademas, los radicales HO" pueden recombinarse a pH acido, Reacciones IV.2 y
IV.11, reduciendo su eficacia en la oxidacion del AMT. Por otra parte, de acuerdo
con la Reaccion IV.9, la mayoria de reacciones de oxidacion de compuestos
organicos con HO' en fase acuosa estdn en desventaja a pH 4cido debido a la

presencia de H' [43].

172



Efecto de los radicales HO®, SO,” y CO3"/HCO3'...

2HO = 2H,0, (IV.11)

Sin embargo, a pH basico se favorece la descomposicion del H,O; en H,O y
oxigeno molecular mas que en radicales HO', y genera la base conjugada del
peroxido de hidrogeno (HOy), que actiia como un atrapador de radicales HO

(Reacciones IV.7 y IV.8).

En la Figura IV.2 se recoge el efecto de la adicion de Fe’' al sistema
UV/H;0,. Como se puede observar, al aumentar la dosis de Fe*" se produce un
aumento de la velocidad de degradacion y del porcentaje de AMT degradado a los
10 min de irradiacion (del 77 % al 100 % con un incremento de la concentracion

de Fe*" de 0.02 2 0.18 X 10 mol/L).
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C/C,

t (min)

Figura 1V.2. Efecto de la concentracion inicial de Fe** en la degradacion de AMT
con el sistema UV/H,O, en funcion del tiempo de tratamiento. [AMT], =
0.30X107 mol/L, [H205]p = 0.73X10™ mol/L, T = 25 °C. (>) 0 mol/L; (O)
0.02X 107 mol/L; (O) 0.04%10™ mol/L; (A) 0.09X 107 mol/L; () 0.18%X 107
mol/L.

Este efecto también se refleja en los valores de la constante de velocidad de
degradacion del AMT que pasan de 0.143 a 0.708 min™ al aumentar la
concentracién de Fe?" de 0.02 a 0.18 X 10 mol/L (Tabla IV.1). Estos resultados
sugieren que el Fe*" aumenta la generacion de radicales HO' en el medio. Asi, el
efecto positivo de la presencia de Fe*" en la velocidad de fotooxidacion del AMT
con el sistema UV/H,O, puede implicar una fuente adicional de generacion de

radicales HO" (Reacciones 1V.12-1V.14).
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Fe*" + H,0 = Fe(OH)" + H" (IV.12)
Fe(OH)" + hv — Fe*" + HO" (IV.13)
Fe*" + H,0, = Fe’" + HO" +OH (reaccion Fenton) (IV.14)

Finalmente, cabe destacar que cuando se mantiene la concentracion de Fe®”
a 0.04x107 mol/L y se aumenta la dosis de H,O, de 0.73 a 3.47 X 107 mol/L se
produce un incremento de la constante de velocidad de degradaciéon de AMT,
pasando de 0.165 min” a 0.430 min™, y una disminucion en tj, y togy, (Tabla
IV.1), debido a una mayor generacion de radicales HO™ al aumentar la

concentracion de H,O».

Otro aspecto muy importante con vista a la aplicabilidad de este sistema, es
el drastico aumento en la reduccién del porcentaje de COT al adicionar Fe*" al
sistema, pasando de 38.3 % a 84.2 % con la adicién de s6lo 0.02X 107 mol/L, y
alcanzandose un 98.6 % con la adicion de 0.18 X 10~ mol/L de Fe*". Todos estos
resultados ponen de manifiesto las grandes ventajas que presenta la adicion de
pequenas cantidades de sal ferrosa en el sistema UV/H,0; cuando el tratamiento
se lleva a cabo en medio 4cido. Sin embargo, en este caso (foto-Fenton) existe el
inconveniente de la formacion de lodos de hierro, lo que afiadiria una nueva etapa
al tratamiento de aguas residuales. Por lo tanto, serd necesario establecer un

balance coste-eficiencia del tratamiento.

En la fotodegradacion del AMT, mediante el sistema de UV/H,0,y después
de 60 min de tratamiento, solo se ha identificado un subproducto de degradacion,

el 3-amino-1H-1,2,4-triazol-5-01 (Tabla IV.2). El mecanismo de degradacion
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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 radiacion UV en tratamientos de agua [10, 33].

Tabla 1V.2. Subproductos identificados durante la fotodegradacion del AMT

mediante diferentes sistemas

Formula Peso
molecular molecular | Estructura molecular Subproducto
(g/mol)
UV/H,0,
H
N
N 3-amino-1H-1,2.4-triazol-
CoH4N,O 100 /L )—on 5 ol
H,N N
UV/S,08”
o
. /U\N y 1,3,2,4,6-dioxatiadiazinan-
CH,N,0s5S 154 | | 5-ona 2,2-dioxido
O \S /O
27N\
[©) O
UV/CO5™
H
N—N
164 LN /A) 3-[(E)-1H-1,2,4-triazol-3-
CaHaN "N N N | ildiazenil]-1H-1,2,4-triazol
—N
NH,
CALNLGO 198 WAy 6-amino-1,3,5-triazina-2,4-
3H14N402

diol
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3.2. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE EL SISTEMA
UV/K,S;0s

El peroxodisulfato es uno de los oxidantes de compuestos organicos menos
estudiado en presencia de radiacion UV. Este es normalmente activado para
producir radicales sulfato (SO47), muy reactivos y capaces de degradar el
contaminante de una forma rapida y eficiente [26-28]. Teoéricamente, cada
molécula de peroxodisulfato genera dos radicales sulfato en presencia de
radiaciéon UV de acuerdo con la Reaccion (IV.15), en la practica @ (+SO4") =

0.56:

S,05” + hv = 2S04~ (IV.15)

Estos radicales SO,~ generados pueden participar en diferentes reacciones

radicalarias, entre las que destacan las siguientes [28, 31,50]:

SO4~ +RH,— SO +H' + RH’ (IV.16)
RH' + S,0¢ = R + SO,* + H + SO~ (IV.17)
SO4”+RH — R+ SO~ +H" (IV.18)
2R’— RR (dimero) (Iv.19)
SO4~ + H,0 = HSO4 + HO' k=10%10*s" (IV.20)
HO" + S,05> = HSO, + SO4™+ %0, k<10°s" (IV.21)
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La constante de velocidad de la reaccion del AMT con radicales SO, se
determind, para valores de pH de la disolucion de 3, 7 y 12, mediante

experimentos de cinética competitiva usando ATR como compuesto de referencia.

Los valores de keso.7/amT) obtenidos son 2.58 X 108 M'l-s'l, 3.77x10°
M5y 2.92x10° M5 para pH 3, 7 y 12, respectivamente. Estos valores son
similares a los encontrados para otros compuestos organicos aromaticos o
alifaticos [29,31,51,52]. Sin embargo, son ligeramente inferiores a los obtenidos
para los radicales HO', descritos en el apartado anterior, indicando que la reaccion
entre el AMT vy los radicales HO" es més rapida que entre el AMT y los radicales
SO, en el rango de pH estudiado. El valor de kso,7amt) mas alto se obtuvo a pH
neutro, disminuyendo tanto a pH 4acido como basico, debido a las diferentes
reacciones de las especies radicalarias presentes en funcion del pH del medio,

como se vera mas adelante.

Con objeto de explicar y comparar la efectividad del sistema UV/S,05> y el
sistema UV/H,0, en la degradacion del AMT, se emplearon concentraciones de
peroxodisulfato idénticas a las usadas en el sistema UV/H,0, (0.15 - 3.47X 107
mol/L). La Figura IV.3 se muestran los resultados obtenidos en la fotodegradacion
del AMT variando las concentraciones de K,S,0s. Como se puede observar, se
produce un incremento en la velocidad de degradacion al aumentar la
concentracion de peroxodisulfato, como consecuencia de una mayor formacién de

radicales SO, .
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t (min)

Figura 1V.3. Efecto de la concentracion inicial de K,S,0s en la degradacion de
AMT con el sistema UV/S,04” en funcién del tiempo de tratamiento. [AMT], =
0.30X10” mol/L, T = 25 °C. (X) 0%x10” mol/L; (>k) 0.15X10” mol/L; (<)
0.29%107 mol/L; (O) 0.73X10” mol/L; (A) 1.47%X10™ mol/L; () 3.47% 107
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
K,S,05¢ anadidas durante la irradiacion del AMT, junto con los porcentajes de
AMT degradado y COT eliminado transcurridos 30 min de irradiacion. Cuando la
concentracion de S,0¢> aumenta, se produce un incremento de la constante de
velocidad de degradacion, asi como una disminucion del tiempo necesario para

degradar el 90 % de AMT, to, el cual se redujo de 38.8 min a 3.1 min con un
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aumento en la concentracion de 82082' de 0.15 a 3.47%X10> mol/L. Del mismo
modo, la adicion de 3.47 X 10 mol/L S,05% produce un aumento de 58 veces en
la constante de velocidad en comparacion con el valor en ausencia de
peroxodisulfato, pasando de 0.013 a 0.748 min™'. Existe un incremento lineal en la

. cs e e . 2-
constante de velocidad con el aumento de la concentracion inicial de S,05".

Tabla 1V.3. Resultados experimentales obtenidos de la fotodegradacion de AMT

y porcentajes de degradacion y mineralizacion de AMT con el sistema

UV/K38,0s. [AMT]o=0.30% 10~ mol/L.

[S2057] pH  tin toovs k AMT; TOC30
X 10 mol/L min min min™! % %

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

*Parametros descritos en la Tabla IV.1.

Si se comparan los resultados obtenidos con los sistemas UV/Szng' (Figura
IV.3 y Tabla IV.3) con los del sistema UV/H,0, (Figura IV.la y Tabla IV.1) se
observa que la velocidad de fotodegradacion 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
recombinacion es casi 10 veces mas lenta de los radicales de SO4~ (kso, = 4x10°
M™s") en comparacion con los radicales HO® (kno= 5.5x10° M''s') y a la
mayor selectividad de los radicales SO4 para degradar los compuestos organicos

[48,52].

El efecto del pH en la degradacion del AMT mediante el sistema UV/SgOgZ'
se llevo a cabo realizando experimentos a pH 3, 7 y 12. Los resultados obtenidos
(Tabla IV.3) indican que la velocidad de degradacion del AMT depende del pH
del medio. La maxima velocidad de degradaciéon del AMT se obtiene a pH 7
(0.165 min™' para K»S,05) 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 S,08% (Reacciones 1V.16-IV.21). Asi, a valores de pH basicos los
radicales SO~ y HO' pueden reaccionar mediante las siguientes reacciones

[29,43]:

SO4~ +HO — SO4* + HO' (IV.22)
SO,” + HO" — HSO, + 1/20, (IV.23)

Las constantes de velocidad de las Reacciones IV.22 y IV.23 son 6 X 10’ M"
Lsy 1-10x10° M'-s™, respectivamente [53]. La velocidad de degradacion de
AMT es menor a pH 12 que a pH 7, debido a que la constante de velocidad de

reaccion del radical sulfato con AMT es inferior a la constante de velocidad de la
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reaccion del radical sulfato con el radical HO™ generado a estos valores de pH

(Reaccion 1V.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 SZng' por la formacion de especies
inorganicas acidas tales como H,SOs, H,SO4, HS,Og" y HSOy4', algunos de los
cuales no generan radicales SO,  ni radicales HO" en las condiciones
experimentales presentes [27,50,54], y ii) la inhibicién de los radicales HO™ por

las Reacciones [V.9 y IV.10.

Los valores de COT obtenidos (Tabla IV.3) indican que, para el sistema
UV/SZOgZ', el grado de mineralizacion se incrementa pasando de
aproximadamente un 30 % a un 90 %, al aumentar la concentracion de Sgng' en
el medio de 0.15 a 3.47X 107 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/S,0¢> es mas efectivo para mineralizar el AMT presente en

el medio que el sistema UV/H,0, (Tabla IV.1).

Como subproducto de la fotodegradacion de AMT con el sistema UV/S,05>
solo se detecto 1,3,2,4,6-dioxatiadiazinan-5-ona 2,2-didéxido, transcurridos 60 min
de irradiaciéon (Tabla IV.2), que puede ser formado por la reaccion de
subproductos AMT con radicales SO, . El mecanismo de degradacion implica la

reaccion de urea, como un subproducto, con radicales sulfato.
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3.3. FOTODEGRADACION DEL AMITROL MEDIANTE EL SISTEMA
UV/Na,COs

La constante de velocidad de reaccion del AMT con los radicales CO;3”
/HCO;" se determind también mediante experimentos de cinética competitiva,
usando ATR como compuesto de referencia. El valor de la constante de velocidad
obtenido fue k(cos/mcosamm= 1.37%10° M 's'l, similar al encontrado para otros

compuestos organicos aromaticos [29,31] y pesticidas [5,16,55].

En la Tabla IV.4 se recogen las constantes de velocidad de la
fotodegradacion del AMT a diferentes concentraciones afiadidas de Na,COs5 (0.15
-3.47% 107 mol/L) y pH 10, junto con los porcentajes de AMT degradado y COT
eliminado transcurridos 30 min de irradiacion. Se observa que la adicion de
3.47X 107 mol/L de Nay,COj; 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". Estos resultados
pueden explicarse por la formacién de radicales CO; ™ y radicales bicarbonato

(HCO3") en presencia de carbonato por las siguientes reacciones:

OH + hv—=HO + ey AH = +36.0 Kcal/mol (Iv.24)
HO’ + HCO; = HCO;' + OH AH = +50.9 Kcal/mol (IV.25)
HCO;" + H,O S H30' + CO;™ (IV.26)
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Tabla 1V.4. Resultados experimentales obtenidos de la fotodegradacion de AMT
y porcentajes de degradacion y mineralizacion de AMT con el sistema

UV/Na,CO;. [AMT]e= 0.30X 107 mol/L; pH = 10

[CO5™] ti2 too%, k AMTs3g TOCs0
X 10~ mol/L min min min’' % %
0.15 293 97.3 0.024 51.0 27.8
0.29 27.3 90.8 0.025 533 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

*Parametros 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 entalpias
de reaccion correspondientes. En teoria, la energia del sistema UV era suficiente
para producir las reacciones anteriores. El pH de la solucion inicial de los
experimentos anteriores fue de 10, y bajo esas condiciones experimentales, los
aniones carbonato estdn en equilibrio con los aniones carbonato de hidrogeno
(pK. = 10.25). Por lo tanto, la solucion contiene alrededor de 50 % de

bicarbonato.

La constante de velocidad de la Reaccion IV.25 es 8.5x10° M'-s™! [43] y
para los radicales HO' con AMT es 3.62 - 5.9%10° M5, de acuerdo con estos
valores, no es posible que exista una competicion entre el AMT y HCOs con los

radicales HO".
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En la Figura IV.4 se muestran los resultados obtenidos de la
fotodegradacion del AMT cuando la concentracion de Na,COs; aumenta de 0.15 a
3.47%107 mol/L, indicando que a mayores concentraciones de Na,CO; se
produce un incremento en la oxidacion del AMT. Cuando la concentracion de
carbonatos aumenta (Tabla IV.4), se produce un incremento de la constante de
velocidad de degradacion, asi como una disminucion del tiempo necesario para
degradar el 90 % de AMT, tgoy, pasando de 97.3 a 54.0 min al aumentar la
concentracion de carbonato de 0.15 a 3.47% 10~ mol/L. La reduccién del COT es
también mayor con el aumento de la concentracion de carbonatos, pasando de
27.8 a 52.4 %. Este aumento en la efectividad del sistema UV/Na,CO; con el
incremento de la concentracion del carbonato estd estrechamente relacionado con

el aumento de la generacion de radicales CO;™ y HCOs'.

Si se compara el sistema UV/COs> con los sistemas anteriormente
estudiados se observa que este sistema es menos reactivo y eficiente para degradar
AMT, lo cual est4 relacionado con la menor reactividad de los radicales CO3™
/HCO;" en comparacion con los radicales SO4~ y HO', tal y como se deduce a
partir de los valores de la constante de velocidad para la reaccion del AMT con
los diferentes radicales, que sigue el orden k(cos./mcoz/amr) < Ksose/amm <
ko-amm). Este hecho también ha sido observado por otros autores en el estudio

de diferentes pesticidas [16,55].
Los subproductos obtenidos con el sistema UV/CO;* en la fotodegradacion
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 dimero 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 formacion del 4cido ciantlirico y que también ha sido identificado por

otros autores [36].

C/C,

t (min)

Figura 1V.4. Efecto de la concentracion inicial de Na,COs en la degradacion de
AMT con el sistema UV/CO5* en funcién de tiempo de tratamiento. [AMT], =
0.30X10 mol/L, T = 25 °C. (X) 0X10” mol/L; (k) 0.15X10 mol/L; (<)
0.29% 107 mol/L; (O) 0.73X10” mol/L; (A) 1.47%X10™ mol/L; () 3.47% 107
mol/L.
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3.4. INFLUENCIA DEL TIPO DE AGUA EN LA FOTODEGRADACION
DEL AMITROL

La aplicabilidad de los sistemas UV/oxidante en la eliminaciéon de AMT de
las aguas se ha examinado analizando la influencia de la composicién quimica del
agua en el proceso de fotodegradacion del AMT. Para ello, se han realizado
experiencias con aguas de diferente composicion quimica: agua ultrapura, agua
del grifo y agua residual urbana tratada, cuyas caracteristicas quimicas se recogen
en la Tabla III.2 del Capitulo III. Las aguas residuales urbanas tratadas son las que
presentan un mayor contenido de COT y de electrolitos, asi como un menor valor
de transmitancia. En la Tabla IV.5 se muestran las constantes de velocidad de
reaccion obtenidas y los porcentajes de degradacion y mineralizacion para la

degradacion del AMT en las diferentes aguas estudiadas.

En todos los casos, la degradacion del AMT es mucho mas efectiva con el
sistema UV/Szogz' seguido por el sistema UV/H,O, y en ultimo lugar el
UV/Na,CO:s. El sistema UV/Na,CO; presenta la menor constante de velocidad de
degradacion del AMT debido a que los radicales CO; " /HCO;" presentan la menor
constante de velocidad, y ko, /mco,amm = 1.37x10° M'-s™ y poder oxidante (E°
=1.78 V) en comparacion con los radicales SO4~ (E” = 2.60 V) y HO" (E° = 2.80
V). Aunque los radicales SO4~ son menos oxidantes que los radicales HO", la
efectividad del sistema UV/Szng' es mayor debido a que los radicales SO4 son
mas selectivos en su reaccion con los compuestos organicos y, ademds, como se

comentd anteriormente, al usar este sistema se generan ambos radicales [30,50].

187



Capitulo IV

Tabla 1V.5. Constantes de velocidad de reaccion para la fotodegradacion de
AMT, velocidad de inhibicién de los radicales, y porcentaje de degradacion de
AMT para diferentes tiempos de tratamiento en los tres tipos de agua. [AMT]y=

0.30x 10 mol/L, [H,0,]o = [K25:05] = [Na;CO3]o= 0.73 X 10™ mol/L, T = 25 °C

Tipo de Oxidante 909 k Tradicales AMT;s AMTjs
agua Min min” min”’ % %
H,0, 27.6  0.084  3.34X10°  70.3 92.4
Ultrapura  K,S,04 140  0.165 - 91.0 97.4
Na,COs 79.9  0.026 - 37.4 58.8
””””””””” H,0, 394 0058 205x10° 575 812
Grifo K2S,05 162  0.142  3.90X10°  89.0 98.4
Na,COs - 0.015  1.81x10° 226 36.7
Residual H,0, - 447 0051 142x10° 550 769
urbana K>S,05 224 0103  138x10" 784 92.1
tratada Na,COs3 - 0.013  7.10x10"° 187 323

k= 7x10° M5, keor = 2% 10° M. 's™ y kuco, = 8.5%x10° M'+s™! para HO'
,97-59]. kcor = 1.95X ¢ 'S Hcoy = 1.60X ST para 4

43,57-59]. k 1.95x10° M. "s! y k 1.60x10° M"-s" para SO4
,61]. kcor=1.0X A co,y =7.50X “+S para 3 ,62].

60,61]. k 1.0x10° M. "s" y kn 7.50x10° M™"-s™! para CO5™ [30,62

Con los sistemas empleados, la constante de velocidad de degradacion del
AMT varia dependiendo del tipo de agua, en el siguiente orden: ultrapura > grifo
> residual urbana tratada. El mismo orden siguen los valores de porcentaje de
fotodegradacion del AMT, asi para el sistema UV/H,O,, estos valores fueron

92.4, 81.2 'y 76.9 %, transcurridos 30 min de irradiacién, 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 inorgdnica que reaccionan con los
radicales generados [16,56]. Esto reduce la concentracion de especies radicalarias
oxidantes disponibles para interaccionar con el AMT y, por tanto, se obtiene un

menor porcentaje de degradacion.

Con el fin de corroborar la hipdtesis anterior, las velocidades de inhibicion
de los radicales HO", SO4”, and CO;" por las especies presentes en el medio se

determinaron utilizando la Ecuacion general IV.2 [29].

rradicales = kH+[H+] + kTOC[COT] + kHCO}’[HCO:;_] (IV.Z)

donde ryagicales €S 1a velocidad de inhibicion de los radicales HO', SO4~, 0 CO3 " en
s'; [H], [COT] y [HCOs] son las concentraciones iniciales de cada especie
presentes en el agua; M, es la molaridad de la materia organica natural, basada en

los moles de carbono, suponiendo 12 g /mol.

La Tabla IV.5 recoge los valores de la velocidad de inhibicién de los
radicales obtenidos (fragicales), Mmostrando que: i) el agua residual urbana tratada
tiene la mayor capacidad de inhibicion de radicales, reduciendo la concentracion
de los principales radicales (HO', SO4~, o CO;") disponibles para reaccionar con
el AMT; y ii) el agua residual urbana tratada tiene la transmitancia de luz mas
baja (Tabla III.2), absorbiendo la radiacion UV y reduciendo considerablemente el

numero de fotones que alcanzan a los generadores de radicales. Estos resultados
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confirman que la materia orgdnica en el agua residual urbana tratada actiia 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 comparacioén con el
agua ultrapura se deben principalmente a las capacidades de inhibicion de los

radicales de las especies que lo contienen (Tabla IV.5).

La Figura IV.5 recoge los valores de porcentaje de eliminacién del COT en
funcion del tiempo de irradiacion en los diferentes tipos de aguas para los
distintos sistemas utilizados. Para todos los sistemas, la mineralizacion del AMT
disminuye en el orden: agua ultrapura > del grifo > residual urbana tratada.
Ademas, se observa que la efectividad de los sistemas para mineralizar el AMT
aumenta en el orden: UV/Na,CO; < UV/H,0; < UV/SQOgZ_, lo cual esta en

concordancia con lo discutido anteriormente.
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Figura 1V.5. Evolucion 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 fotodegradacion del AMT disminuyen en el
orden kmovamr) > kso,7amMT) > ko, /HCO./aMT), con valores del orden de: 10
(HO"), 10® (SO47) y 10° (CO5/HCO3"). Estos valores varian con el pH del medio

aunque se mantienen en el mismo orden de magnitud.

La velocidad de fotodegradacion y mineralizacion del AMT varia en
funcion del sistema usado, disminuyendo en el orden UV/Szogz' > UV/H,0, >
UV/Na,COs. La gran efectividad del sistema UV/Sgng' es debida a la generacion
conjunta de radicales SO~ y HO’ en el medio, la lenta velocidad de la
recombinacion de radicales SO4~ en comparacion con los radicales HO', y la

mayor selectividad del radical SO4”~ en su reaccion con el AMT.

Estos sistemas de tratamiento de aguas son mas 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 4cido o basico, reduciendo su

concentracion y, por lo tanto, su efectividad para reaccionar con AMT.

La adicion de pequeiias cantidades de Fe** al sistema UV/H,O, provoca la
generacion adicional de radicales HO y, con ello, un aumento del rendimiento del
proceso, aumentando tanto la cantidad de AMT degradada como su

mineralizacion, alcanzando valores del COT eliminado proximos 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.
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FOTOACTIVIDAD DE XEROGELES Y
AEROGELES ORGANICOS EN LA
DEGRADACION DE HERBICIDAS DE LAS
AGUAS






Fotoactividad de xerogeles y aerogeles organicos...

1. INTRODUCCION

Los procesos fotocataliticos constituyen un grupo importante dentro de los
procesos avanzados de oxidacion (PAOs). En estos procesos la radiacion
luminosa produce la activacion electronica del material semiconductor que
constituye el catalizador. Tras su irradiacion a una longitud de onda adecuada,
este material genera pares electron/hueco, que son responsables de la formacion
de especies radicalarias que intervendran en la degradacion del contaminante.
Estos radicales procederdn tanto de reacciones de reduccion como de oxidacion en
funcién de que sean promovidas por el electron o por el hueco positivo generado

[1,2].

El dioxido de titanio (TiO,) es uno de los materiales mas ampliamente
utilizado como fotocatalizador en la descontaminacion de aguas, tanto solo como
en combinacion con otros materiales que actuan como agentes dopantes y/o
soportes [3-6]. Sin embargo, existen desventajas en la utilizacion de estos
materiales, como son: su complicada retirada del efluente tratado, su necesaria
recuperacion y reutilizacion; el reducido porcentaje de absorcion de radiacion
solar y el alto nivel de recombinacion de los pares electron/hueco. Por todo ello,
los estudios recientes se han centrado en procesos fotocataliticos que reduzcan
dichas desventajas. Una linea de investigacion de interés especial en el campo de
la fotocatalisis ha sido la preparacion de semiconductores con elevada area

superficial, o su deposicion sobre materiales de carbon porosos [1, 7-13].
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Los aerogeles y xerogeles de carbon constituyen un grupo de gran
importancia dentro de los materiales de carbon [14,15]. Estos materiales presentan
un elevado numero de aplicaciones debido a sus propiedades texturales y
quimicas, y facil preparacion [16-18]. Los geles de carbon se obtienen mediante
reacciones de policondensacion entre bencenos hidroxilicos (resorcinol, fenol,
catecol, etc.) y aldehidos (formaldehido, furfural, etc.) en un disolvente
determinado (agua, metanol, acetona, etc.) seguida por una etapa de secado y
posterior carbonizacion [17]. Una caracteristica potencialmente importante de
estos materiales es que el aerogel dopado con metal se puede preparar ficilmente
mediante la adicion de una sal metalica soluble a la mezcla inicial de
resorcinol/formaldehido [14-16]. Después de la gelacion, la sal metalica se queda
atrapada dentro de la estructura del gel y los o6xidos metalicos formados
normalmente pueden ser quelados por los grupos funcionales de la matriz
polimérica. Estas propiedades hacen que los aerogeles de carbon sean materiales
muy prometedores para mejorar los procesos de fotooxidacion de contaminantes
organicos, ya que permiten el desarrollo de materiales con una gran area
superficial y altas concentraciones de 6xidos metalicos de actividad catalitica
contrastada para la fotodegradacion de compuestos orgdnicos en su superficie

[19].

El amitrol (AMT) es un herbicida no selectivo que, en numerosas ocasiones,
se utiliza en lugar de otros herbicidas que estan prohibidos y se emplea
ampliamente para el control de las malas hierbas en la agricultura, a lo largo de las

carreteras y en las lineas 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 contaminacion de las aguas subterrdneas mediante lixiviacion [23].

Hasta la fecha, son muy pocos los estudios llevados a cabo sobre métodos
fotocataliticos para eliminar el AMT [24,25]. Catastini y col. [21] describieron la
eliminacion completa de AMT en disoluciones acuosas a pH 3.4, utilizando
acuocomplejos de hierro (III) excitados por la radiacion solar y UV para generar
radicales HO' como oxidantes. Andersen y col. [26] encontraron que ni el ozono
ni el peroxodisulfato producen la degradacion del AMT bajo luz solar simulada y
no se produce un aumento en la degradacion del AMT frente a la atrazina (ATR)
cuando se utiliza en combinacion con NF-titania. Estos autores llegaron a la
conclusion de que el tratamiento con el radical SO;~ puede ser inefectivo para
eliminar el AMT de las aguas. En un estudio previo [27] hemos analizado la
eficacia de tres sistemas diferentes (UV/H,0,, UV/K,S,05 y UV/Na,COs) para la
fotodegradacion del AMT en diferentes tipos de agua, verificando su alta eficacia,

en especial la del sistema UV/K,S,0s.

De acuerdo con lo expuesto anteriormente, el objetivo principal de este
Capitulo es determinar la eficacia de aerogeles y xerogeles orgénicos dopados con
Fe, Co y Ni en la degradacion y mineralizacion del AMT en disolucién acuosa.
Para ello, se prepararon y caracterizaron diferentes geles organicos dopados con
Fe, Co y Ni, analizando su fotoactividad para la degradacion del AMT. Se estudio
la influencia del catalizador metalico, usado en la polimerizacion de los geles, en

las propiedades texturales y quimicas de estos materiales, asi como en su
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capacidad fotocatalitica. El mecanismo de actuacion de estos geles en la

degradacion del AMT también fue motivo de estudio en este Capitulo.

2. MATERIALES Y METODOS

2.1. REACTIVOS

Todos los productos quimicos utilizados (amitrol, resorcinol, formaldehido,
carbonato soédico, acetato de niquel, acetato de hierro, acetato de cobalto, fosfato
sodico monobasico, fosfato sdédico dibasico, hidroxido sodico y acido fosforico)
fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una pureza de grado analitico. Las
disoluciones empleadas fueron preparadas con agua ultrapura obtenida mediante

un equipo Milli-Q (18.2 MQ-cm).

2.2. SINTESIS Y CARACTERIZACION DE LOS GELES ORGANICOS

Los geles organicos acuosos fueron sintetizados a partir de la
policondensacion de resorcinol (R) y formaldehido (F) en agua (W), usando
acetato de Fe, Ni o Co como precursores cataliticos [14-16]. Las relaciones
molares R/F y R/W fueron 0.5 y 0.07, respectivamente. La cantidad de acetato
afadida fue del 1 % en peso del metal en la disolucién inicial. Otro gel orgénico
se prepar6 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 cilindricos de vidrio (25 cm de

longitud X 0.5 cm de didmetro interno) que se sellaron para evitar la evaporacion.
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Esas disoluciones se sometieron a un proceso de curado durante un cierto periodo
de tiempo (3 dias a 25 °C). 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
fraccion de esta muestra se sec6 en CO, supercritico para formar los
correspondientes aerogeles organicos. Las muestras restantes se secaron
directamente a temperatura ambiente y presion atmosférica, produciendo
xerogeles orgéanicos. Los materiales se denominaran como A o X, indicando el
caracter de aerogel o xerogel, respectivamente, seguido del metal presente (Fe, Co
o Ni). Finalmente, todas las muestras fueron carbonizadas a 900 °C durante 5
horas en flujo de N, de 150 cm®/min y a una velocidad de calentamiento de 1.5
°C/min. Los aerogeles de carbon se designaran en el texto afiadiendo la letra C al

nombre del aerogel o xerogel correspondiente.

Todas las muestras se caracterizaron mediante adsorcion fisica de gases,
determinacion del pH del punto cero de carga (pHpcc), difraccion de rayos X

(DRX) y espectroscopia de fotoemision de rayos X (XPS) [28].

Las muestras de xerogel y aerogel se caracterizaron texturalmente mediante
adsorcion de N, a -196 °C (Autosorb 1 de Quantachrome). A partir de las
isotermas de adsorcion se determind el area superficial de BET, Sggr. Las
ecuaciones de Dubinin-Radushkevich (DR) y Stoeckli se aplicaron para
determinar el volumen de microporos, W, y la anchura media de los microporos,
Lo. El volumen de mesoporos se obtuvo como diferencia entre la cantidad de N,

adsorbido a una presion relativa de 0.95 y W,
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El contenido total de oxigeno de las muestras se obtuvo con un analizador
CHNS-O Flask (1112 Series) de Thermo Finigan. El pHpcc de las muestra se
determind mediante valoracion potenciométrica, como se ha descrito previamente

[29].

Los experimentos de DRX en polvo se llevaron a cabo en un difractémetro
PAN analytical X'Pert PRO usando la radiacion CuKa. El andlisis de los
difractogramas se realizo con la ayuda de las fichas del International Centre for
Diffraction Data (JCPDS). Los patrones de difraccion se registraron entre 2°y 70°
(20) durante 30 min.

Los experimentos de espectroscopia de fotoemision de rayos X se llevaron a
cabo con un equipo ESCA 5701 de Physical Electronics equipado con una fuente
de rayos X MgKa (hv = 1253.6 eV) y un analizador hemiesférico de electrones.
Dependiendo de la muestra se registraron los espectros de las regiones Cis, Oj5 y

Fe;p, 0 Cozp, 0 Niyp,

2.3. DISPOSITIVO EXPERIMENTAL DE IRRADIACION UV

El dispositivo experimental empleado para la degradacion del AMT es el

mismo que el descrito previamente en el apartado 2.2 del Capitulo III.

Los radicales superoxido (O;") generados se determinaron por reaccion con
tetranitrometano (TNM), evaluando la formacion de aniones nitroformo

(C(NO»)3) [31]. A la disolucion irradiada en presencia de 250 mg/L de gel se le
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adicion¢ la cantidad necesario de TNM para obtener una concentracion inicial de
éste de 10™* moles/L, esperando 20 min para permitir que tuviese lugar la reaccion
del TNM vy los radicales O,", y se determiné finalmente la cantidad de C(NO,);”

generado.

La influencia de de los huecos positivos (hyg’) en el mecanismo de
actuacion de los xerogeles fue determinada llevando a cabo experimentos en
presencia de acido etilendiaminotetraacético (EDTA), que actia como atrapador
de huecos positivos. Por lo tanto, la cinética de fotodegradacion de AMT se
estudié en presencia de gel y de EDTA, usando concentraciones iniciales en el

reactor de 0.30% 10~ mol/L de AMT, 250 mg/L de gel y 3X 10 mol/L de EDTA.

2.4, METODOS ANALITICOS

La concentracion de AMT se determind segun lo descrito previamente en el

apartado 2.4 del Capitulo IV.

La concentracion de los aniones nitroformo, C(NO,);, se determind
mediante un espectrofotdometro CECIL CE 7200 a una longitud de onda de 350
nm. El oxigeno disuelto se determind con un medidor portatil de oxigeno disuelto

DO 6+.
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3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. CARACTERIZACION QUIMICA Y TEXTURAL DE LOS GELES
ORGANICOS DE Fe (1), Co (I1) y Ni (11).

Las caracteristicas texturales de los xerogeles y aerogeles organicos dopados

con metales de transicion se recogen en la Tabla V.1.

Tabla V.1. Caracteristicas texturales de los xerogeles y aerogeles organicos.

Muestra Seer W’ Vi© E’ Lo®

m’/g cm’/g cm’/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

*Area superficial determinada mediante isotermas de adsorcion de N, a -196 °C

®Volumen de microporos obtenido mediante la aplicacién de la ecuacion de DR a las isotermas de
adsorcion de N, a -196 °C

“Volumen de mesoporos obtenido a partir de las isotermas de adsorcién de N, a -196 °C

Energia caracteristica de adsorciéon obtenida mediante la aplicacion de la ecuacion DR a las
isotermas de adsorcion de N, a -196 °C

“Anchura media de los microporos obtenida mediante la aplicacion de la ecuacion DR a las
isotermas de adsorcion de N, a -196 °C
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Como se puede observar en la Tabla V.1, los xerogeles organicos 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 Sggr (103 mz/g), Wo (0.040 cm’/g) y Vi (0.295
cm’/g). Estos resultados sugieren que la textura porosa de los xerogeles depende
de la naturaleza de la sal metélica, la cual afecta a la velocidad de polimerizacion
que conduce a la formacion 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 caracteristicas texturales de los xerogeles obtenidos. Esto resultados indican

que los acetatos de Ni y Co son mejores catalizadores de polimerizacion [32,33].

Los cationes de los acetatos usados, disueltos en agua, forman los
correspondientes hexaacuocomplejos. El radio idnico del cation hidratado es de
2.43 A para Na(H,0)s", 2.12 A para Fe(H,0)*", 2.08 A para Co(H,0)s™", y 2.05
A para Ni(H,0)¢>". Al aumentar el tamafio del cation se produce un aumento del
tiempo de gelificacion, debido a que se establecen interacciones mas débiles entre
las particulas de polimero que se va formando y los cationes. El aumento del
tiempo de gelificacion y de la movilidad, favorece el solapamiento de particulas
primarias de hidrogel y la formacion de clusters de particulas. Al aumentar el
grado de solapamiento, aumenta también el volumen y tamafio de los espacios
entre dichas particulas, dando lugar a un aumento del tamafio del poro [34]. Los
resultados recogidos en la Tabla V.l muestran que el tamafio medio de los
microporos, (Lo), determinado con N,, aumenta en el mismo orden que el radio

i6nico del cation hidratado: X-Ni < X-Co < X-Fe < X-Na. Sin embargo, las
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muestras tienen un mayor nimero de microporos y mesoporos cuando disminuye
el radio del cation; por lo tanto, el volumen de microporos y mesoporos aumenta,
y en consecuencia, su area 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 polimerizaciéon en la sintesis 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 composicion 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 organicos presentan valores de Wy y Vy, de 0.173 y 0.678
cm’/g, respectivamente, para el A-Fe y de 0.185 y 0.717 cm’/g para el A-Ni. Estos
valores son muy superiores a los que presentan los xerogeles orgénicos, lo cual
esta relacionado con el diferente proceso de secado empleado. Asi, el secado
supercritico con CO, produce geles organicos con mayor area superficial y mayor
volumen de micro y mesoporos, porque se minimiza la tensién superficial sobre
los poros durante la eliminacion del disolvente, reduciéndose asi el colapso de los

mismos y preservando la textura porosa creada durante la sintesis del gel.

Las muestras de xerogel y aerogel de Ni y Fe se sometieron a un proceso de
carbonizacion en atmosfera de nitrégeno a 900 °C durante 5 horas. Como se
observa en la Tabla V.1, el proceso de carbonizacién produce un incremento de la

microporosidad de las muestras produciendo un aumento de su area superficial.

214



Fotoactividad de xerogeles y aerogeles organicos...

Sin embargo, en el caso de los aerogeles la carbonizaciéon reduce

considerablemente su mesoporosidad.

Tabla V.2. Caracterizacion del gel, pHpcc, E,, contenido de cenizas y analisis

elemental.
Muestra pHpcc E, Cenizas Analisis elemental (%)
eV % C H O

X-Na 3.6 3.81 0.1 59.2 33 37.4
X-Co 3.6 3.78 0.7 58.4 33 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 33 36.4
A-Ni 3.6 3.69 0.5 61.6 4.0 339
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 4cida. La basicidad
superficial de las muestras aumenta notablemente después de la carbonizacion,
con un valor de pHpcc en torno a 7. Esto es debido, principalmente, a la
eliminacion de los grupos superficiales oxigenados por las altas temperaturas

usadas durante la carbonizacion [19,37], como se demuestra también a partir de
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los bajos valores de los porcentajes de oxigeno para las muestras carbonizadas

(Tabla V.2).

En la Tabla V.2 se recogen también los resultados del analisis elemental de
los geles preparados, presentando valores elevados del porcentaje de oxigeno en
los xerogeles y aerogeles. Estos resultados indican una elevada concentracion de
grupos oxigenados en estos materiales, que son eliminados en su mayoria durante
la carbonizacidén, como se comentd anteriormente. Por otra parte, es de destacar

que estos materiales presentan un bajo contenido en cenizas (Tabla V.2).

La Figura V.la muestra los difractogramas de rayos X de los xerogeles
organicos. Como se observa no aparece ningun pico de difraccion correspondiente
al metal presente, lo que nos indica una alta dispersion 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 niquel (Figura V.1c). Como se observa
en la Figura V.1b, unicamente en las muestras carbonizadas aparecen picos de
difraccion. En el caso de las muestras carbonizadas XC-Fe y AC-Fe aparecen
picos de difraccion a 35.6° y 43.3°, respectivamente, que son asignados a Fe;O4
(JCPDS 88-0866) y y-Fe O3 (JCPDS 39-1346). El pico centrado a 44.7° (XC-Fe)
es caracteristico del Fe metalico (JCPDS 306-0696). Los geles A-Fe y X-Fe no

muestran picos de difraccion correspondientes a 6xidos de hierro.
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Figura V.1. a) Difractogramas de los xerogeles organicos. Difractogramas de los

geles organicos dopados con metales y sus derivados carbonizados. b) Fe y ¢) Ni.
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En la Figura V.lc se representan los difractogramas de rayos X de los
geles que contienen niquel. Como en el caso de los geles de hierro, los picos de
difraccion correspondientes a las especies de niquel s6lo se detectaron en las
muestras carbonizadas. Asi, para las muestras de AC-Ni y XC-Ni aparecen picos
de difraccién a 44.6° y 51.9° indicando la presencia de Ni metalico (JCPDS
04-0850).

Tabla V.3. Resultados obtenidos de la deconvolucion de la region del Oy de los

espectros obtenidos para los geles orgénicos y carbonizados (%).

Muestra -C=0/-OH -C-O-C- HO
532.240.2 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 (28.4°,29.6") 51.2(49.2%51.9%) 24.6(22.4%,18.5%)
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

? Irradiacion a los 45 min
® Irradiacién a los 90 min
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La naturaleza de los grupos superficiales de oxigeno, se determin6 mediante
la deconvolucion de los perfiles de XPS de la region del O;s para cada muestra
(Tabla V.3). El oxigeno superficial estd distribuido principalmente como —C=0/-
OH (oxigeno del grupo carbonilo presente en lactonas, anhidridos y atomo de
oxigeno de grupos hidroxilo) y -C-O-C- (atomo de oxigeno en lactonas y
anhidrido). En todas las muestras la proporcién de grupos -C-O-C- es superior a
los grupos —C=0/-OH. La muestra X-Ni es la que presenta el mayor porcentaje de

grupos —C=0/-OH (24.2 %) de todas las muestras estudiadas.

3.2. DETERMINACION DE LAS PROPIEDADES ELECTRICAS

Las propiedades eléctricas de los materiales estudiados se analizaron
mediante la obtencion de los espectros de reflectancia difusa (DRS), a partir de los
cuales se puede determinar el band-gap o energia de banda prohibida [38-40]. El
analisis se baso en la teoria de Kubelka-Munk. Esta teoria asume que la radiacion
que incide en un medio dispersante sufre simultdneamente un proceso de
absorcion y dispersion, de manera que la radiacion reflejada puede definirse en
funcion de las constantes de absorcion (k) y dispersion (S), tal y como se muestra

en la Ecuacion V.1:

F(R):M:k

R S V.1

donde F(R) es la funcién de Kubelka-Munk que corresponde a la absorbancia, R
es la reflectancia de una muestra con un espesor infinito con respecto a un

estandar (sulfato de bario) para cada longitud de onda medida, k es el coeficiente
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de absorcion y S es el coeficiente de dispersion. Suponiendo que la dispersion del
material es constante para el rango de longitud de onda estudiado, la Ecuacion V.1
solo depende del coeficiente de absorcion, convirtiéndose la Ecuacion V.1 en la

Ecuacién V.2:

(1_Roo)2
——=a

FR) =—5¢

(V.2)

Para diferentes mecanismos de transicion, se ha demostrado que, en el
proceso de absorcion, la energia de los fotones incidentes y el band-gap (E,) del

material guardan la siguiente relacion (Ecuacion V.3):
a X hv = C(hv — Eg)" (V.3)

donde a es el coeficiente de absorcion lineal del material, h es la constante de
Planck (4.136X10™"° eV's™), C es la constante de ajuste del modelo, hv es la
energia del foton (eV), E; es la energia de la banda prohibida (eV), y n es la
constante que determina el tipo de transicidon Optica, 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 Ecuacion V.4 se obtiene sustituyendo la Ecuacién V.2 en la V.3:

(F(R) x )™ = C(hv — E,) (V.4)
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A vpartir de la Ecuacidon V.4 es posible determinar el valor de E,,
representando (F(R) X hv)Y/™ vs hv, considerando n=1/2 para transiciones
directas permitidas, tal y como sugieren otros autores [41]. Ademds, para
minimizar el error de ajuste, se realizé un doble ajuste lineal y se obtuvo el valor
de E; como el punto de corte de ambas rectas [42]. A modo de ejemplo, en la

Figura V.2 se representa la determinacion de E, para el aerogel de niquel (A-Ni).

3500 1
3000 4
2500 -
2000 -

1500 o

(F(R)-E)'»

1000 o

500 o

0 L]
0 1 2

3
E (eV)

Figura V.2. Determinacion de la energia de banda prohibida (band-gap) para la

muestra A-Ni.

En la Tabla V.2 se muestran los valores de E, obtenidos para todas las
muestras estudiadas. De acuerdo con los valores de E, obtenidos, que fueron
inferiores a 4 eV en todos los casos, los geles organicos (xerogeles y aerogeles) se

comportan como materiales semiconductores y, por tanto, como materiales
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fotoactivos en presencia de radiacion ultravioleta. Ademas, es interesante destacar
que en el caso de los aerogeles el valor de band-gap es muy proximo al valor del
correspondiente xerogel. En el caso de los xerogeles, el band-gap varia entre 3.66
eV para el X-Niy 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 encontrd ninguna relacion entre los
valores del band-gap y las caracteristicas texturales de los xerogeles (Tabla V.1).
Sin embargo, los valores de band-gap estan relacionados con sus propiedades
quimicas, como se observa en la Tabla V.3. El contenido en grupos -C=0/-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
energia entre los orbitales LUMO y HOMO. La presencia de 4tomos de oxigeno
también facilita la promocion de un gran nimero de electrones a la banda de
conduccion a través de la formacion de enlaces carbono-oxigeno y de nuevos

orbitales moleculares en el sistema [2,44].

La cristalinidad de un material desempefia un importante papel en la
actividad fotocatalitica, ademdas de su area superficial especifica. Sifontes y col.
[45] evaluaron el efecto de la temperatura de carbonizacion en el valor del band-
gap de varias muestras sintetizadas de CeO,, encontrando que el incremento de
temperatura de 350 °C a 960 °C aumentaba el valor de band-gap desde 3.02 eV a

3.41 eV, aumentando el tamano cristalino.
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La presencia de metales de transicion 3d (Fe, Co y Ni) en los xerogeles
organicos 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 transiciéon que contribuyen a la formacioén de nuevas bandas de
energia por hibridacion con los estados 2p del oxigeno. Estas bandas de energia
constituyen nuevos niveles energéticos en el band-gap o forman estados hibridos
con la capa de valencia o la de conduccién, contribuyendo a la reduccion del
band-gap y favoreciendo la formacién de pares de electron-hueco fotogenerados y
la fotocatalisis [46]. Aunque se forman nuevos estados energéticos entre la banda
de valencia y la de conduccion en los tres metales estudiados, en el caso del Ni,
ademads, se producen estados hibridos en la capa de valencia, aumentando la
densidad electronica, disminuyendo el band-gap del material y favoreciendo la

promocion 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 carbonizacién, alcanzando valores superiores a los
correspondientes a un material semiconductor (> 4 eV). Este aumento de la banda
de energia prohibida es debido a la eliminacion de grupos oxigenados de los geles
por el proceso de carbonizacion (Tabla V.2), lo cual reduce el nimero de orbitales
moleculares y, por lo tanto, aumenta la diferencia de energia entre los orbitales

LUMO y HOMO.
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3.3. FOTODEGRADACION DE AMITROL MEDIANTE RADIACION
UV EN PRESENCIA DE GELES ORGANICOS

En la Figura V.3 se recogen las cinéticas de fotodegradacion del AMT

mediante radiacion UV y uso simultaneo de radiacion UV y xerogeles orgéanicos.

1.0

0.8 4L
X

0.6 1

C/Cy

0.4 -

0.2 1

0.0 T ' ' r :
0 20 40 60 80 100 120

Figura V.3. Cinéticas de eliminacion del AMT a 25 °C con el sistema UV/xerogel
organico en funcién del tiempo de tratamiento. [AMT]o = 0.30X 10 mol/L, T =
25 °C. (k) Fotolisis directa; (A) X-Na; (<) X-Co; (O) X-Fe; (1) X-Ni.

Como se puede observar, cuando el proceso se llevd a cabo en presencia de
xerogeles orgdnicos dopados con metales de transicion, se produjo un marcado
incremento de la velocidad de eliminacién del AMT. A partir de las cinéticas de

fotodegradacion obtenidas, se calcularon las constantes de velocidad de
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eliminacion total del AMT (kyvigeL) (Tabla V.4). Esta constante se determind
mediante un modelo cinético de primer orden. El tiempo para degradar el 90 %
del AMT disminuy6 con el uso de xerogeles dopados con metales de transicion,
obteniéndose el menor tiempo con la muestra X-Ni (62.1 min). Los valores de la
constante de velocidad total de eliminaciéon del AMT confirman el incremento de

la velocidad de fotodegradacion del AMT en presencia de xerogeles (Figura V.3).

Tabla V.4. Contantes de velocidad de reaccion y contribucion sinérgica a la
degradacion de AMT mediante el sistema UV/geles organicos y carbonizados.

[AMT]o=0.30% 10~ mol/L, [Catalizador] = 250 mg/L, pH= 7.

Muestra  togy, kuvige'10” kaps:10” keg-10° R Dyyices AgeL SEuv/GeL

1 - - -l

min min’ min min %,45 min  %,45 min %,45 min

X-Na 111.7 20.6 1.8 60 14 633 7.8 15.0
X-Fe 70.0 32.9 6.0 141 1.8 768 16.3 20.0
X-Co 75.4 30.6 5.9 119 16 71.1 13.6 17.1
X-Ni 62.1 37.1 5.6 187 20 776 12.7 24.4
‘A-Fe 867 263 87 48 12 691 162 124
A-Ni 75.0 30.7 8.0 99 1.5 752 12.3 22.5
XC-Ni 774 297 132 37 11 707 262 41
AC-Ni 99.4 23.2 13.4 - 09 643 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 - 09 612 19.8 0.9

kyy = 12.8 X107 min™
DUV: 40.5 % (45 Il’llIl)
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La fotooxidacion de AMT mediante el uso simultaneo de radiacion UV y
geles organicos es un proceso complejo. EI AMT es degradado no sé6lo por los
radicales hidroxilo y superdxido generados en la interaccion de la radiacion UV
con gel organico, sino también por fotolisis directa del AMT y adsorcion en el gel
organico presente en el medio. Por lo tanto, la reduccion de la concentracion del
AMT se puede describir como la suma de tres procesos: a) el proceso de fotolisis
directa; b) el proceso de adsorcion y c) el efecto sinérgico producido por la
presencia del gel. Este efecto sinérgico puede tener signo positivo si favorece la
degradacion del AMT, igual a cero si no afecta al proceso, y signo negativo si
inhibe la degradacion del AMT. Por lo tanto, la eliminacién del AMT en
presencia del gel se puede describir de forma matematica mediante la siguiente

ecuacion:

[dAMT]
Vovseer = T =-(VyytVaps+Vsg) = -(kyy+Kkaps+ksg) X[AMT] (V.5)

donde kyy es la constante de velocidad de eliminacion del AMT debida al proceso
de fotolisis directa, kaps es la constante de velocidad del proceso de adsorciéon y
ksg expresa la influencia que tiene la presencia del gel en el medio en la kyv/geL
(efecto sinérgico). Por tanto, para calcular el valor de ksg y su signo es necesario
determinar previamente la contribucion del proceso de fotdlisis directa y del

proceso de adsorcion al proceso global de eliminacion del AMT.

Por otra parte, también se determind el porcentaje de eliminacion debido al

efecto sinérgico de los geles. Este valor se calculo restando las contribuciones
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adsortiva y fotolitica al porcentaje total de eliminacion en el sistema UV/GEL
(Ecuacion V.6). Los resultados obtenidos a los 45 min del tratamiento, se

muestran en la Tabla V 4.

% SEUV/GEL =% DUV/GEL — % Dyy— % Agry, (V.6)

donde % SEuyv/geL es el porcentaje de AMT eliminado debido al efecto sinérgico
producido por la presencia de gel durante la exposicion a la radiacion UV,
%DuvsceL es el porcentaje de degradacion total del AMT debido al proceso
fotocatalitico UV/GEL, %Dyy es el porcentaje de degradacion del AMT por
fotolisis directa y %AggL es el porcentaje de AMT eliminado por adsorcion sobre

el gel organico.

Los resultados presentados en la Tabla V.4 indican que kyy/ger disminuye
en el siguiente orden: X-Ni > X-Fe > X-Co > X-Na, pasando de 37.1X 10~ min™
(X-Ni) a 20.6X 10~ min" (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
variacion de la constante de velocidad, ksg, es el mismo que el de la constante
kuv/igeL. Asimismo, el X-Ni presenta un mayor porcentaje de eliminacién debido
al efecto sinérgico (24.4 % transcurridos 45 min) y menor contribucion adsortiva
al proceso de eliminacién del AMT. El xerogel X-Na es el que presenta un menor

porcentaje de eliminacién y menores contribuciones adsortiva y sinérgica.
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El efecto sinérgico también se puede cuantificar mediante el célculo del
denominado factor sinérgico R [48,49], que consiste en el cociente entre la
constante cinética de fotodegradacion en presencia del gel y la suma de las

constantes de fotolisis y adsorcion de acuerdo con la Ecuacion V.7:

R= k, Uvy/gel

= V.7
k, Ul V+k ads ( )

Si R > 1 indica la existencia de un efecto sinérgico, mientras que para
valores menores de la unidad indican la inhibiciéon de la fotodegradacion del

contaminante en presencia del material.

De todos los xerogeles orgéanicos estudiados, el mayor valor del factor
sinérgico corresponde al X-Ni (2.0). En los aerogeles de Ni y Fe se produce una
disminucién de este factor sinérgico. En el caso de las muestras carbonizadas el
efecto sinérgico practicamente desaparece, obteniéndose valores del factor

sinérgico < 1.0 (Tabla V.4).

En la Figura V.4 se presenta la evolucion de la contribucion sinérgica al
proceso global de eliminacion de AMT en funcion del tiempo de irradiacion.
Como se observa, la contribucion sinérgica de los xerogeles aumenta hasta
alcanzar un méximo transcurridos 45 min de irradiaciéon y a partir de ahi

disminuye hasta practicamente cero transcurridos 120 min.
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Figura V.4. Porcentaje de eliminacion del AMT debido al efecto sinérgico
producido por la presencia de gel durante la exposicion a la radiacion UV en
funcién del tiempo de tratamiento. [AMT]y = 0.30X 107 mol/L, T = 25 °C. ()
X-Na; (<) X-Co; (O) X-Fe; (J) X-Ni.

Con objeto de evaluar el efecto sinérgico en ausencia del proceso de

adsorcion, se llevaron a cabo experimentos en los que el xerogel organico se

saturd con AMT (Figura V.5).
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C/C,
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Figura V.5. Cinéticas de eliminacion de AMT a 25 °C con el sistema UV/X-Fe en
funcién del tiempo de tratamiento. [AMT], = 0.30X 107 mol/L, T = 25 °C. (k)
Fotolisis directa; (O) X-Fe; (1) X-Fe saturado.

El xerogel de Fe presenta un valor de kgg de 14.8X10™ min™', indicando que
el efecto sinérgico se mantiene en el xerogel saturado. El porcentaje de
degradacion total del AMT fue de un 70.8 % en el proceso fotocatalitico UV/GEL
(Duvicer) a los 45 min del tratamiento, con el 30.3 % debido al efecto sinérgico
producido por la presencia de gel durante la exposicion a la radiacion UV (%
SEuv/GeL). Es interesante destacar que cuando se utilizan aerogeles se produce una
disminucién 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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reduccién de 6.5X 10 min™ en la constante de velocidad total de degradacién, y
una disminucion en los valores del efecto sinérgico. El porcentaje de degradacion
también disminuye (Tabla V.4), lo que nos indica que el tipo de secado en el

proceso de sintesis influye sobre la actividad fotocatalitica del material [36].

C/Cy

Figura V.6. Cinéticas de eliminacion de AMT a 25 °C con el sistema UV/gel en
funcién del tiempo de tratamiento. [AMT]o= 0.30% 10~ mol/L, T = 25 °C. (O) X-
Fe; (LJ) 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 radiacion UV. Los menores valores de E, se

corresponden con los mayores valores de kuygeL y ksg (Tabla V.4). El X-Ni
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presenta el menor valor de E, (3.66 ¢V) y los mayores valores de velocidad de
degradacion sinérgica (18.7X10” min™") y porcentaje degradado sinérgico (24.4
%). En el caso de los geles carbonizados, estos presentan un valor de E; > 4 eV,
por lo que estos materiales no son fotoactivos y la componente sinérgica es

practicamente nula en el proceso de fotodegradacion del AMT (Tabla V.4).

3.4. DETERMINACION DEL MECANISMO DE REACCION

Velo-Garcia 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 electron-hueco al ser irradiados con
una cantidad suficiente de energia como para que los electrones se promuevan
desde la banda de valencia a la banda de conduccion. Los electrones
fotogenerados pueden propagarse a través de las capas grafénicas y alcanzar tanto
moléculas del compuesto absorbido como moléculas de oxigeno. En este tltimo
caso, estos electrones pueden reducir el O, adsorbido para formar el radical
superoxido (0O,"), el cual puede reaccionar con la molécula de agua,
desencadenando la formacion de mas especies radicalarias oxidantes [50] que
interaccionardan con el compuesto, contribuyendo a su degradacion (Reacciones

V.1-V.3).

et 0,20y (V.1)
02.- +H,0,— HOQO +OH (V2)
2H02. -0, +H,O, 20O+ HO’ (V3)
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.. + . .y
Los huecos positivos (h'yg) son los responsables directos de la generacion

de radicales hidroxilo mediante la captura de la molécula de agua (Reaccion V.4).

h'vg + H,O = HO" + H" (V.4)

Para estudiar el mecanismo de reaccion, en primer lugar se determiné la
influencia de los huecos positivos realizdndose experiencias de fotodegradacion
del AMT en ausencia y presencia de EDTA como donador de electrones. Se
analizaron las cinéticas de fotodegradacion y se evalud la eficacia de los
fotocatalizadores a partir de la reduccion de AMT a diferentes tiempos de
irradiacion. 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 adiciéon de EDTA
al sistema UV/xerogel produce una disminucion de la velocidad de
fotodegradacion del AMT. En el caso del X-Ni, la constante de velocidad total de
eliminacién disminuye de 37.1X10” min™ a 14.3X 10~ min™', un valor similar al
obtenido con la fotolisis directa, 12.8 X 10~ min™. Estos resultados confirman que
los xerogeles actian como materiales fotoactivos y que la eliminacion de los
huecos positivos inhibe totalmente su papel fotocatalitico en la degradacion de

AMT.
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Figura V.7. Cinéticas de eliminacion de AMT a 25 °C con el sistema UV/xerogel
organico en funcidn del tiempo de tratamiento en presencia y ausencia de EDTA.
[AMT]o = 0.30% 10 mol/L, [Gel] = 250 mg/L, [EDTA] = 3X 10> mol/L, T = 25
°C. a) (k) Fotolisis directa; (A) X-Na; (&) X-Na+EDTA. b) ((J) X-Ni; (O) X-
Ni+EDTA.
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En la Figura V.8 se representan los resultados obtenidos en presencia de
tetranitrometano (TNM), observandose que la presencia de los dos xerogeles
organicos durante la fotodegradacion aumenta la concentracion de radicales
superoxido. La concentracion de radicales superdxido generados es mayor con el
X-Ni que con el X-Na. La maxima generacion de radicales O,” se alcanzo a los
45 min de irradiacion, que es cuando se observd la méxima actividad
fotocatalitica (Figura V.4). Este hecho evidencia que la generacion de radicales
superdxido contribuye positivamente a la fotodegradaciéon del AMT. Esto fue
confirmado llevando a cabo experimentos para determinar la evolucion del
oxigeno disuelto en la disolucion. Los resultados obtenidos se recogen en la
Figura V.9, mostrandose que, independientemente de la muestra considerada, al
aumentar el tiempo de irradiacion la concentracion de oxigeno disminuye
progresivamente con el tiempo, corroborando de este modo, el mecanismo de

reaccion por el cual se forman radicales superoxido.
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Figura V.8. Formacion de radicales superoxido. (A) X-Na; ([L1) X-Ni.
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Figura V.9. Evolucion del oxigeno disuelto en el sistema UV/Xerogel. (A) X-
Na; () X-Ni.
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Con objeto de determinar la transformacion de la quimica superficial de los
xerogeles durante la irradiacion, se realizaron andlisis de XPS a las muestras de
xerogel a diferentes tiempos de radiacion (Tabla V.3). Se puede destacar que una
pequeiia fraccion de grupos oxigenados presentes en la superficie del xerogel se
transforma en otros grupos durante la irradiacion. Como se observa en la Tabla
V.3, en el caso del X-Ni se produce un ligero incremento en el porcentaje de
oxigeno que forma parte de los grupos -C=0O/-OH después de 45 min de
irradiacion, pasando de un 24.2 a un 28.4 %, un descenso del 2 % en el porcentaje
de oxigeno que forma los grupos -C-O-C-, y una reduccién entorno al 2 % en el
oxigeno que forma parte de la molécula de HO. A medida que aumentamos el
tiempo de irradiacion hasta los 90 min, el porcentaje de oxigeno que forma parte
de los grupos -C=0/-OH continia aumentando y el correspondiente a las
moléculas de agua contintia disminuyendo. Estas variaciones en el porcentaje de
oxigeno de los geles indican ligeros cambios en su superficie con la irradiacion.
Estas modificaciones pueden ser debidas a la oxidacion de los grupos oxigenados
por los huecos positivos o su reduccion por los electrones generados (Figura

V.10).
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Figura V.10. Mecanismo propuesto para la actuacion de los geles organicos como

fotocatalizadores.

El hecho de que el balance global de los grupos oxigenados permanezca
constante durante el proceso de irradiacion 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 irradiacion (Figura V.10).
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4. CONCLUSIONES

La textura porosa de los xerogeles depende de la naturaleza de la sal
metalica, que afecta a la velocidad de polimerizacion que conduce a la formacion
del gel, siendo los acetatos de Ni y de Co los mejores catalizadores de

polimerizacion.

El tamano medio de los microporos de los xerogeles aumenta en el mismo
orden que el radio i6nico del cation hidratado: X-Ni < X-Co < X Fe < X Na. Sin
embargo, el nimero de microporos y mesoporos aumenta con la reduccion del
radio de los cationes. Por lo tanto, el volumen de microporos y mesoporos, y en
consecuencia, el area superficial aumentan en el orden: X-Na < X Fe < X-Co <
X-Ni. La carbonizacion aumenta la microporosidad de las muestras, aumentando

su area superficial.

En los geles sin carbonizar, el band-gap varia entre 3.66 eV para el X-Niy
3.81 eV para el X-Na, lo que esta relacionado con las propiedades quimicas de
estos materiales. Al aumentar la concentracion de grupos —C=0/-OH, aumenta el
numero de bandas en el nivel de Fermi, lo que reduce la energia LUMO-HOMO y
disminuye la energia de band-gap. El proceso de carbonizacion aumenta el band-
gap del material por encima de 4 eV, debido a la eliminacion de numerosos

grupos oxigenados superficiales.

La disminucion de la concentracion de AMT durante la irradiacion es

debido a la combinacion del proceso de adsorcion, 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
estan relacionados con las diferencias en la energia de band-gap, la cual aumenta

en orden inverso.

La presencia de xerogeles durante la fotodegradacion del AMT promueve la
generacion de radicales superoxido e hidroxilo a través de la fotogeneracion de
pares hueco positivo-electron. Estos pares también pueden oxidar y reducir parte

de los grupos oxigenados presentes en la superficie de los xerogeles.
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Influencia de los pardmetros operacionales en la degradacion...

1. INTRODUCCION

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 estan prohibidos y se emplea ampliamente para el control de las
malas hierbas en la agricultura, a lo largo de las carreteras y en las lineas 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
contaminacion de las aguas subterraneas mediante lixiviacion. EI AMT ha sido
declarado como un disruptor endocrino y posible carcindgeno [1,4-6]. Debido al
aumento de las restricciones medioambientales, cada vez mas estrictas, respecto a
la presencia de estos compuestos en efluentes y en sistemas naturales, se requiere
de tecnologias de tratamiento que minimicen los riesgos medioambientales a

costes razonables.

Los Procesos Avanzados de Oxidacion (PAOs) se presentan como
tecnologias prometedoras para la eliminaciéon de compuestos organicos resistentes
a los tratamientos bioldgicos convencionales. Dentro de estos PAOs se encuentran
los procesos fotocataliticos en los cuales es necesario el uso de radiacion luminosa
capaz de provocar la activacion electronica del catalizador; el contenido
energético de esta radiacion debe estar en la region del visible o ultravioleta (UV).
Ademas, el fotocatalizador debe ser un material semiconductor con una estructura
electrénica capaz de generar pares electron/hueco, tras ser irradiado con una

longitud de onda determinada. Los pares electron/hueco promueven la formacion
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de especies radicalarias muy reactivas que intervendran en la degradacion del
contaminante. Estos radicales procederan tanto de reacciones de reduccién como
de oxidacidn, si son promovidas por el electrén o por el hueco positivo generado,

respectivamente [7-9].

El diéxido de titanio (TiO;) es uno de los fotocatalizadores mas
ampliamente utilizado en el tratamiento de aguas tanto por si solo como en
combinacion con otros que actuan como agentes dopantes y/o soportes materiales
[8,10-12]. Sin embargo, existen ciertas desventajas en la utilizaciéon de estos
materiales, como son: i) su complicada retirada del efluente tratado, ii) su
necesaria recuperacion y reutilizacion, iii) su reducido porcentaje de absorcion del
espectro solar y iv) su alto nivel de recombinacion electron/hueco. Por todo ello,
los estudios recientes se han centrado en procesos de fotocatalisis que reduzcan
dichas desventajas, incluyendo la preparacion de semiconductores de elevada area
superficial, o bien depositarlos sobre materiales de carbén porosos [7, 13-18]. Las
propiedades texturales y quimicas de los carbones activados mejoran los
resultados del proceso fotocatalitico 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 carbon desempefia una mera funcion 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 accioén de la luz UV, lo
que constituye un nuevo y prometedor enfoque para el tratamiento de
contaminantes. Garcia-Cruz y col. [26] estudiaron la inmovilizacién de niquel

sobre varios soportes de carbon y su aplicacion como electrocatalizador para la
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oxidacién 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 carbdn, de esta manera obtuvieron los rendimientos mas altos con
nanoparticulas de Ni. El efecto combinado de la radiacion UV y el carbon ha sido
ampliamente estudiado por Velo-Gala y col. [9]. En este estudio se evalud la
eficiencia de cuatro carbones comerciales para la eliminacion del diatrizoato
sodico en presencia de radiacion UV. Los resultados demostraron que la
contribucion catalitica superaba el 53 % transcurrido 1 min de tratamiento. Esta
actividad catalitica mejora en las muestras con mayores porcentajes de oxigeno
superficial, principalmente, cuando éste se encuentra formando grupos

r 7 1. , 1ot oy 2
éster/anhidrido y atomos de carbono con hibridacién sp”.

Hasta la fecha, existen pocos estudios sobre la degradacion/eliminacion de
herbicidas del agua mediante procesos fotocataliticos [3-6]. En un trabajo previo,
Orellana y col. [27] estudiaron la degradacion fotocatalitica de AMT en
disolucion acuosa en presencia de aerogeles y xerogeles organicos dopados con
diferentes metales de transicion. Los resultados obtenidos sugieren que los huecos
positivos generados en la banda de valencia y los electrones que promocionan a la
banda de conduccion desempenan un papel fundamental en el mecanismo por el
cual los xerogeles potencian la fotodegradacion del AMT. Los valores de energia
de band-gap estan intimamente relacionados con la presencia de grupos
-C=0/-OH en la estructura de los geles. Asi, el xerogel de Ni (X-Ni) tiene el
mayor contenido en grupos —C=0/-OH y mayor actividad fotocatalitica (Capitulo

V).
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De acuerdo con lo expuesto anteriormente, los objetivos del presente
Capitulo son los siguientes: 1) determinar la influencia de distintas variables
operacionales en el proceso de fotodegradacion, incluyendo la concentracion
inicial de herbicida y concentracién de catalizador, pH del medio, fuerza ionica,
materia orgénica natural (MON), intensidad de la luz y presencia de TiOy; 2)
analizar la evolucion del carbono organico total (COT) y la toxicidad del medio
durante la fotodegradacion 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 fotodegradacion. El conocimiento de todos estos
parametros es esencial para el correcto disefio de aplicaciones tecnologicas de

este proceso fotocatalitico.

2. MATERIALES Y METODOS

2.1. REACTIVOS

Todos los productos quimicos utilizados (AMT, acido clorhidrico, fosfato
sodico monobasico, fosfato sdédico dibasico, hidroxido sodico y 4cido fosforico)
fueron proporcionados por Sigma-Aldrich con pureza de grado analitico. Todas
las disoluciones empleadas fueron preparadas con agua ultrapura obtenida con un
equipo Milli-Q (18.2 MQ.cm). En la Tabla III.1 (Capitulo III) se recogen algunas
de las propiedades quimicas del AMT. El diagrama de distribucion de especies del
AMT en funcién del pH de la disolucion (Figura II1.6 del Capitulo I1I) muestra
que el AMT puede existir en forma protonada, neutra o desprotonada dependiendo

del pH de la disolucién (practicamente 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 pK, obtenidos

fueron 4.3 y 10.4 [28].

2.2. MATERIALES

En este estudio se ha utilizado un xerogel de niquel (X-Ni), cuya
preparacion se describe en el apartado 2.2 del Capitulo V. El xerogel organico se
caracterizo por adsorcion de nitrégeno a -196 °C (Autosorb 1 de Quantachrome).
El 4rea superficial BET obtenida fue de 103 m*/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 cm®/g. El volumen de mesoporos,
obtenido de la diferencia entre la cantidad de N, adsorbida a una presion relativa
de 0.95 y el volumen de microporos, fue de 0.295cm’/g. El pH del punto cero de
carga (pHpcc) del X-Ni fue de 3.4 y se obtuvo por valoracién potenciométrica

[27].

2.3. DEGRADACION FOTOCATALITICA DE AMITROL EN
PRESENCIA DE X-Ni Y/O TiO;

La fotoactividad del X-Ni bajo radiacion UV fue evaluada analizando la
degradacion del AMT en agua. El dispositivo experimental empleado en la
degradacion del AMT es el mismo que el descrito previamente en el apartado 2.2
del Capitulo III. Los experimentos de oxidacion se llevaron a cabo empleando 0.7
L de una disolucion 0.30X 10~ mol/L de AMT en presencia de 250 mg/L de X-Ni.

El pH de la disolucion 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 lampara
(lampara de mercurio de baja presion, BP) y controlar la temperatura (25°C), se
puso en marcha el fotoreactor y se extrajeron alicuotas de la disolucion a
diferentes intervalos de tiempo con objeto de determinar la concentracién de
herbicida y el COT. Las muestras eran filtradas, inmediatamente después de cada
experimento, con filtros de disco Millipore para retirar el xerogel organico. Los
experimentos también se llevaron a cabo empleando en un reactor de laboratorio
UV System 2 (UV Consulting Peschl) provisto de una lampara de mercurio de

media presion, MP, (TQ 150, potencia nominal de 150 W).

2.4. METODOS ANALITICOS

La concentracion de AMT en disolucioén y su mineralizacion se determind

segun lo descrito en el apartado 2.4 del Capitulo I'V.

Los radicales superoxido (O,”) generados se determinaron por reaccion con
tetranitrometano (TNM), evaluando la formacién de aniones nitroformo

(C(NO3)3), los cuales se determinaron a 350 nm [29].

La concentracion de radicales HO" se determin6 siguiendo su reaccién con
dimetilsulfoxido para formar cuantitativamente formaldehido, el cudl reacciona
con el 2,4-dinitrofenilhidrazina dando lugar a la correspondiente hidrazona, que se

determin6 mediante HPLC-UV [30].
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La toxicidad de los productos de degradacion se cuantificé empleando el
biotest normalizado (UNE/EN/ISO 11348-2) que relaciona la toxicidad de la
muestra con la inhibicion 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 defini6 como el porcentaje de
inhibicion tras 15 min de exposicion. En todos los casos, el porcentaje de
inhibicion se determindé comparando la respuesta dada por una disolucion salina

de control con la correspondiente a la muestra a evaluar.

La influencia de la composicion quimica del agua en la fotodegradacion 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 caracterizacion de
las aguas, estas se filtraron y almacenaron a 4°C hasta su uso. Las caracteristicas
quimico-fisicas de los distintos tipos de aguas se recogen en la Tabla II1.2 del

Capitulo II1.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

De acuerdo con los resultados expuestos en el capitulo anterior, la reduccion
de la concentracion del AMT mediante fotodegradacion 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 adsorcion y c) el efecto sinérgico que produce la
presencia del xerogel. Por tanto, la eliminacion del AMT en presencia del X-Ni se

puede describir de forma matematica mediante la Ecuacion 5 (Capitulo 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 eliminacion por efecto sinérgico del X-Ni a
los 45 min de irradiacion. Este valor fue calculado restando las contribuciones
adsortiva y fotolitica al porcentaje total de eliminacion en el sistema UV/X-Ni

(Ecuacion 6 del Capitulo V).
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Tabla VI.1. Condiciones experimentales y parametros cinéticos de la eliminacion del AMT en presencia del xerogel de Ni.

Exp [X-Ni] pH [AMT [NaCl] [GA] “kuvig'10° "kuy-10° kaps'10° ‘kge10° °AMTyvig 'SEuvig 2COTAMTyyvg "COTSEyvsg

n° mg/L X107 mol/L min” min” min” min” % % % %
1 100 7 0.30 0 24.2 12.8 2.0 9.4 66.8 21.0 333 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 7 030 0 359 12.8 8.5 14.6 74.4 8.4 43.8 43
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 23 14.8 61.6 21.6 31.8 14.8
6 250 7 1.07 0 8.9 3.7 0.5 4.7 339 20.0 10.8 7.8
7 250 3 030 0 25.6 18.2 4.9 25 69.6 2.9 37.0 15.0
8 250 12 0.30 0 73.7 222 7.1 444 96.9 25.1 66.7 249
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 degradacion total; b Constante de velocidad de degradacion debida a la fotdlisis directa; ¢ Constante de velocidad de
degradacion debida al proceso de adsorcion; d Constante de velocidad de degradacion 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 radiacion.
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3.1. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACION DE X-Ni

En los procesos fotocataliticos la cantidad de fotocatalizador es un
parametro importante que puede afectar a la velocidad de fotodegradacion de los
herbicidas. El efecto de la concentracion inicial de fotocatalizador en la cinética
de eliminacion 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 fotodegradacion del AMT (Figura VI.1) se
ajustaron a un modelo cinético de pseudo-primer orden, obteniéndose la constante

de degradacion fotocatalitica, kyy/g.
1.0 By

W

0.8 +

0.6 1

C/C,

0.4 -

0.2 -

0.0

0 20 40 60 80 100 120

t (min)

Figura VI.1. Fotodegradacion del AMT en funcion del tiempo de irradiacion a
diferentes concentraciones iniciales de catalizador (X-Ni). pH = 7, [AMT] = 0.30
%107 mol/L. (O) Fotdlisis directa; (A) 100 mg/L; ((J) 250 mg/L; (<) 500 mg/L.
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En la Tabla VI.1 (Experimentos 1-3) se recogen los valores de los
parametros cinéticos de la fotodegradacion del AMT en funcion de Ia
concentracion inicial de X-Ni. Asi, se puede observar que kyy,g es directamente
proporcional a la concentracion inicial del X-Ni hasta alcanzar un maximo y
después disminuye ligeramente, indicando una progresiva saturacion de la
absorcion fotonica por el catalizador a un flujo de radiacion incidente dado. Los
resultados obtenidos muestran que para concentraciones proximas a 250 mg/L de
X-Ni, la velocidad de fotodegradacion del AMT no se ve afectada por un
incremento adicional de la concentracion inicial del X-Ni (Figura VI.2). Esto
puede ser debido a: (i) la agregacion de particulas del X-Ni a altas
concentraciones, disminuyendo el ntimero de sitios activos disponibles para la
absorcion de luz y, por tanto, reduciendo la velocidad de fotodegradacion [31], y
(i1) aumento de la dispersion de la luz y consecuente reduccion de la penetracion
de la misma a través de la disolucion, debido a la excesiva concentracion de
particulas en suspension [31,32]. Por otra parte, un incremento de la dosis de
catalizador aumenta el numero de sitios activos para la adsorciéon, siendo el
porcentaje de AMT adsorbido, a los 45 min de irradiacion, de un 5y 26 % al
aumentar la dosis de catalizador de 100 a 500 mg/L; en este sentido, también
aumenta la constante de velocidad de adsorcion de 2.0X107 a 8.5X10” min™
(Tabla VI.1). El balance entre estos dos fenémenos opuestos resulta en una dosis
de catalizador Optima para la reaccion fotocatalitica [33], en nuestro caso es
alrededor de 250 mg/L la dosis de catalizador con la que se consiguen los mayores
valores de kuyv/g, ksg, y porcentajes de AMTuyv/g, SEuvic y COTSEyy,g (Tabla
VL1).
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Figura VI1.2. Variacion del efecto sinérgico en funcion de la concentracion inicial

de X-Ni a los 45 min de irradiacion. pH =7, [AMT] = 0.30 X 10~ mol/L.

El mecanismo propuesto para explicar la fotoactividad del X-Ni fue descrito
previamente en el Capitulo 5. En resumen, la presencia de xerogeles durante la
fotodegradacion del AMT promueve la generacion de radicales O,y HO" a través
de la fotogeneracion de pares de electron-hueco positivo. En la Figura VI.3 se
representa la evolucion de los radicales HO™ y O,” en funciéon de la dosis de
catalizador afiadida. Se puede observar que a medida que aumenta la dosis de
catalizador adicionado se produce un incremento en la concentracion de ambos
radicales. Ademads, es interesante destacar el elevado consumo de oxigeno,
eliminandose por completo el oxigeno disuelto (independientemente de la masa de

catalizador utilizada) después de 45 min de tratamiento.
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Figura V1.3. Determinacion de los radicales bajo las mismas condiciones que en

la Tabla VI.1. pH 7 y en ausencia de AMT.

El estudio de la reutilizacion y estabilidad del catalizador es muy importante
para evaluar su aplicabilidad en el tratamiento de aguas residuales. La Figura VI.4
muestra la evolucion de la eliminaciéon del AMT en funcion del tiempo para
cuatro ciclos fotocataliticos consecutivos, realizados con la misma muestra de
catalizador, recuperada por filtracion 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 catalitica menos del 4 %. Estos resultados indican que el

catalizador X-Ni muestra una alta eficiencia bajo ciclos consecutivos.
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C/C,
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Figura V1.4. Evolucion de la concentracion relativa de AMT con el tiempo de
irradiacion correspondiente a cuatro ciclos de fotodegradacion consecutivos con la
misma muestra de X-Ni. pH =7, [AMT] = 0.30 X 10° mol /L, [X-Ni] = 250 mg/L.
(D) 1% ciclo; (A) 2° ciclo; (O) 3 ciclo; (<) 4° ciclo.

3.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACION DE AMITROL

El efecto de la concentracion inicial de AMT en el proceso de
fotodegradacion se analizé usando concentraciones iniciales que variaron entre
0.12 y 1.07% 10” mol/L. La Figura VL5 muestra las cinéticas de fotodegradacion
del AMT en funcion de su concentracion inicial. Los pardmetros cinéticos se
muestran en la Tabla VI.1 (Experimentos 2, 4-6). Como se puede observar, al

aumentar la concentracion inicial de AMT se produce una disminucion en los
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valores de kyy/g; asi, el valor de kyy/g disminuye de 64.8 X 107 2 8.9%10> min™

cuando la concentracién inicial aumenta de 0.12 a 1.07 X 10™ mol/L.

0.8 o

0.6 -

C/C,

0.4 -

0.2 -

0.0 = .
0 20 40 60 80 100 120

t (min)
Figura VI.5. Efecto de la concentracion inicial de AMT en el proceso de
fotodegradacion. pH= 7, [X-Ni] = 250 mg/L. () 0.12X107 mol/L; (A)
0.30% 107 mol/L; (O) 0.59 % 10~ mol/L; (<) 1.07 X 10~ mol/L.

Los resultados obtenidos indican que a medida que aumenta la
concentracion de herbicida, se produce un incremento del nimero de moléculas de
herbicida adsorbidas en la superficie del fotocatalizador; sin embargo, la
velocidad de degradacion del AMT disminuye. Este hecho puede ser debido a lo
siguiente: (i) la generacion 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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degradacion generados, produciendo un mayor consumo de especies oxidantes en

el proceso de fotodegradacion catalitica [8].

Los resultados obtenidos indican que el porcentaje de degradacion, a los 45
min de irradiacion, también se reduce al aumentar la concentracion inicial de
AMT, disminuyendo del 92% al 33.9 % al variar la concentracion inicial de 0.12 a
1.07X107 mol/L. Ademas, el porcentaje de mineralizacién también disminuye,
pasando del 50.0 % al 10.8 %, al aumentar la concentracion inicial de AMT en
dicho intervalo. Estos resultados indican que no se produce la mineralizacion de
los subproductos en la extension 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 variacion de la constante de velocidad, ksg
es el mismo que el de la constante kyy,g. De acuerdo con los presentes resultados,
para que se produzca un efecto sinérgico apreciable es necesario una
concentracion minima de contaminante de 0.59X10” mol/L, mientras que el

AMT sélo se elimina por fotdlisis y por adsorcidn a bajas concentraciones.

3.3. INFLUENCIA DEL pH

La influencia del pH de la disolucion en la fotodegradacion de AMT se
analiz6 llevando a cabo experimentos en un rango de pH comprendido entre 3 y
12. Estos valores se seleccionaron de acuerdo con los valores de pK, (Tabla III.1
del Capitulo III) y el diagrama de distribucion de especies del AMT (Figura I11.6
del Capitulo III). La Figura VI.6 muestra las cinéticas de degradacion del AMT a
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diferentes valores de pH y los correspondientes pardmetros cinéticos se recogen

en la Tabla VI.1 (Experimentos 2, 7 y 8).

C/C,

0.0 T T T T
0 20 40 60 80 100 120

t (min)

Figura V1.6. Efecto del pH en la fotodegradacion del AMT. [AMT] = 0.30X 107
mol/L, [X-Ni] =250 mg/L; (A) pH 3; (1J) pH 7; (O) pH 12.

Los resultados indican que el proceso de fotolisis del AMT es altamente
dependiente del pH y esta generalmente favorecido a pHs en los que el AMT esta
en forma i6nica. Asi, a pH 7 se obtiene un valor de kyy de 12.8X 10 min’
mientras que a pH 3 y 12 los valores son 18.2X10” min” y 22.2X10” min™,
respectivamente. Sin embargo, la constante de fotodegradacion, kos, aumenta de
25.6%10” min" a 73.7X 107 min™', al aumentar el pH de 3 a 12. Por otra parte, a
pH 12 se obtiene un mayor porcentaje de degradacion y mineralizacion, 96.9 y

66.7%, respectivamente. Esta misma tendencia se observa para los valores de
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SEuvic y COTSEuyc 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 reaccion las cantidades adsorbidas aumentan

desde 2.9 mg/LapH 3,a3.2mg/LapH 7ya3.4mg/LapHI12.

El incremento de la velocidad de degradacion del AMT en condiciones
alcalinas puede ser atribuido a la mayor generacion de radicales HO™ debido a la
presencia de mas 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 formacion de especies altamente oxidantes (HO"), de acuerdo con la

Reaccion 1[35]:
HO + h"—=HO’ (1)

Por el contrario, a pH= 3 la superficie del catalizador esta cargada
positivamente y la reaccion de degradacion 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 degradacion fotocatalitica del
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AMT, debido a que pueden reaccionar con las especies radicalarias formadas
durante el proceso fotocatalitico. Con objeto de analizar este efecto, se
adicionaron cantidades crecientes de NaCl (1-10X10” mol/L) a disoluciones
0.30% 107 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 concentracion de NaCl se produce un efecto
inhibitorio, disminuyendo la constante de velocidad de fotodegradacion (kyvg) de
37.1%10” min™ a 25.1X 10~ min™ en ausencia y presencia de 10X 10~ mol/L de
NaCl, respectivamente. Este efecto inhibitorio se observa también en los valores
de SEuvic y COT. Este efecto del anion cloruro puede ser explicado por la
reaccion 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 disminucion de la mineralizacion

fotocatalitica del AMT [36,37].

CI' +h" =CI (2)
HO + ClI'= HO +CI' (3)

La reactividad de los 4tomos de cloro generados es inferior a la de los

huecos positivos y radicales HO" [37,38].
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Figura V1.7. Fotodegradacion del AMT en funcion del tiempo de irradiacion a
diferentes concentraciones de NaCl. pH= 7, [AMT] = 0.30 X 10~ mol/L, [X-Ni]=
250 mg/L. ((0) 0 mol/L; (O) 1 X 10~ mol/L; (A) 10X 10~ mol/L.

3.5. INFLUENCIA DE LA PRESENCIA DE MATERIA ORGANICA
NATURAL EN EL MEDIO

La materia organica natural (MON) estd generalmente presente en las aguas
naturales y su efecto en la degradacion de AMT se analizo utilizando acido galico
(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 X107
mol/L) a disoluciones 0.30X10° mol/L de AMT. Las cinéticas de
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fotodegradacion del AMT, en presencia y ausencia de AG, se recogen en la Figura

VIS8.

C/C,

t (min)

Figura V1.8. Fotodegradacion del AMT en funcion del tiempo de irradiacion a
diferentes concentraciones de AG. pH =7, [AMT] = 0.30 X 10° mol/L, [X-Ni] =
250 mg/L. ((0) 0 mol/L; (O) 0.03%X10~ mol/L; (A) 0.09% 10~ mol/L; ()
0.18X10” mol/L.

En la Tabla VI.1 (Experimentos 2, 11-13) se muestran los valores de los
parametros cinéticos de la fotodegradacion del AMT para diferentes
concentraciones iniciales de AG. La constante de velocidad de fotodegradacion
(kop) disminuye al aumentar la concentracion inicial de AG, y la adicion de

cantidades elevadas de AG al medio produce la desaparicion del efecto sinérgico.
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Estos resultados se explican por lo siguiente: (i) Una reduccidn en la transmision
de la luz y, por tanto, en la velocidad de degradacion fotocatalitica al aumentar la
concentracion de AG y ii) competicion entre el AG y AMT por los radicales
altamente oxidantes generados en la disolucion durante la fotodegradacion [39] y

por los centros de adsorcion de la superficie del xerogel durante la adsorcion.

3.6. INFLUENCIA DE LA INTENSIDAD DE LUZ

La intensidad de la luz determina el grado de absorcion de luz por el
fotocatalizador a una longitud de onda determinada. La formacion de pares
electrén-hueco positivo en la reaccion fotoquimica es fuertemente dependiente de

esta intensidad [40].

La Figura VI.9 muestra las cinéticas de fotodegradacion del AMT obtenidas
usando lamparas de mercurio de baja presion (BP) y media presion (MP). Los
parametros cinéticos obtenidos se muestran en la Tabla VI.2 (Experimentos 2 y
16). Como se observa, los valores de kyy,g aumentan de 37.1 X 10 min’! usando

una lampara de baja presion (A = 254 nm) a 42.0X 10 min™’

con una lampara de
media presion (150 W). La eficiencia de la degradacion del AMT es ligeramente
mayor bajo irradiacion con una lampara de media presion (81.2%) que con una
lampara de baja presion (77.6%). Un incremento de intensidad de luz irradiada
sobre la disolucién provoca que la velocidad de fotogeneracion de pares
electron/hueco en la superficie del catalizador sea mayor, aumentando la

capacidad de oxidacion del sistema. Chen y col. [41] encontraron resultados

similares para la degradacion de dimetoato.
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C/C,

t (min)

Figura VI1.9. Influencia del tipo de lampara en la fotodegradacion del AMT. pH =
7, [AMT] = 0.30X 10 mol/L, [X-Ni] = 250 mg/L. ((J) Baja presion; (O) Media

presion.
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Tabla V1.2. Influencia del tipo de agua y del tipo de lampara en la eliminacién del AMT. [AMT] = 0.30X 10~ mol/L, [X-Ni]
=250 mg/L, pH ="17.

Exp Tipo de Lampara kuvig-10° kuyv'10°  kaps'10°  ksp'10°  AMTyvis  SEuvi  “COTAMTyuvg  “COTSEuvig

n° agua min”' min” min”' min”' % % % %

2 Ultrapura BP 37.1 12.8 5.6 18.7 77.6 244 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 BP 9.7 4.1 2.5 3.1 36.3 14.3 21.1 10.0
urbana tratada

16 Ultrapura MP 42.0 17.0 5.6 19.4 81.2 15.1 55.6 239

%45 min de irradiacion
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3.7. INFLUENCIA DE LA PRESENCIA DE TiO;

La Figura VI.10 muestra las cinéticas de fotodegradacion del AMT en
presencia de X-Ni, TiO; y una mezcla de X-Ni/TiO; junto con los resultados de la
fotolisis directa. La degradacion es mas rapida en presencia de X-Ni/TiO; que en
presencia de X-Ni o TiO; por separado. El porcentaje de AMT adsorbido en el X-
Ni, transcurridos 45 min, es del 12.7 %, comparado con el TiO, que no adsorbe
nada y de 7.6 % cuando se usa X-Ni/TiO,. 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 TiO; en el
sistema combinado X-Ni/TiO,. Aunque con el sistema X-Ni/TiO, el porcentaje de

adsorcion es menor, el AMT se degrada mas rapidamente (Tabla VI1.3).

Tabla VI1.3. Comparacion del X-Ni con el TiO,-Pys5 y la mezcla X-Ni/TiO,-P,5 en
la eliminacién de AMT. [AMT] = 0.30X 10~ mol/L, pH = 7.

Exp Sistema Kuyig'10° kuy'10° kaps10° *AMTyy *COTAMTyyg

n° min™ min™' min™' % %
2 X-Ni 37.1 12.8 5.6 77.6 42.9
17 Ti02-P2s 28.9 12.8 0.0 70.4 32.1
18  X-Ni/TiO, 41.0 12.8 3.0 85.1 45.0

%45 min de irradiacion

Los pardmetros cinéticos y porcentajes de degradacion y mineralizacion,
para los sistemas estudiados, se muestran en la Tabla VI.3. El porcentaje de

eliminacion de AMT en presencia de X-Ni, TiO, y X-Ni/TiO, fue de 77.6 %, 70.4
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% y 85.1 % respectivamente. La eliminacion del AMT por fotolisis directa fue del
40.5 % transcurridos 45 min de irradiacion. Estos resultados indican que la
eliminacion del AMT es debida al efecto conjunto de adsorcion y oxidacion

catalitica del AMT.

C/C,

t (min)

Figura VI1.10. Comparacion de la fotodegradacion del AMT en presencia de
diferentes fotocatalizadores. pH = 7, [AMT] = 0.30X 10~ mol/L, [Catalizador] =
250 mg/L. (O) Fotolisis directa; (A) TiOy; (1) X-Ni; (&) X-Ni/Ti0,.

Como se observa en la Tabla VI.3, la constante de velocidad, kyv/, €s
mayor cuando usamos el X-Ni (37.1X 10 min™) que con TiO; (28.9X 107 min™).
El sistema X-Ni/TiO, presenta el mayor valor de kyy,g (41.0X 102 min'l) siendo,

por tanto, el sistema mas activo.
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Este incremento de la fotoactividad del sistema X-Ni/TiO, es debido a un
aumento del efecto sinérgico cuando se encuentran presentes ambos materiales.
Para evaluar dicho efecto durante la reaccion, se determiné el factor sinérgico R
(Ecuacion 1), a partir de la comparacion de las constantes de velocidad de
degradacion del AMT (kyvig) por adsorcion, fotolisis directa y fotocatalisis

[42,43]:

k
R= UV/G 1
kyvtkaps (D

Cuando se emple6 el X-Ni se obtuvo un valor de R de 2.0, mostrando un
significativo efecto sinérgico debido a la interaccion de la radiacion UV vy las
particulas de X-Ni. El valor de R para el sistema X-Ni/TiO; fue de 2.6, indicando

un mayor efecto sinérgico.

La velocidad de eliminacion de AMT con el sistema X-Ni/TiO, fue mucho
mayor que con el sistema que contiene s6lo X-Ni 6 TiO,. Esto puede ser debido a
la presencia de grupos acidos carboxilicos superficiales en el X-Ni, como se
comprobd en un estudio previo usando un sistema UV/TiO,/carbon activado [7].
De este modo, los grupos acidos carboxilicos actian como centros de reaccion
catalitica, capturando electrones disueltos de la fotoactivacion del TiO,. Esta
reaccion produce la reduccion de los acidos carboxilicos y cetonas, y genera
H,0,, que se descompone en radicales HO" y, ademas, la cetona generada se
transforma en un grupo superficial alcohdlico, generando radicales HO'

adicionales [7].
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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 fotodegradacion del AMT en presencia del xerogel de niquel, se
realizaron experimentos con aguas de diferente composicion quimica (Tabla I11.2
del Capitulo III). El agua residual urbana tratada presenta un mayor contenido de
COT y de electrolitos, asi como una menor transmitancia. La Figura VI.11
muestra las cinéticas de fotodegradacion del AMT en funcidn del tipo de agua. En
la Tabla VI.2 (Experimentos 2, 14 y 15) se recogen las constantes de velocidad y
los porcentajes de degradacion y mineralizacion de las aguas estudiadas. Los
valores de las constantes kyyig y ksg 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 degradacion (24.4%) y mineralizacion

(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 inorgénicos y MON, que compiten por
los radicales generados en el proceso de fotocatalisis [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 degradacion. Por otra
parte, el agua residual urbana tratada presenta la transmitancia de luz mas baja,
absorbiendo la radiacion UV y reduciendo considerablemente el numero de
fotones que llegan a la superficie del catalizador. Estos resultados confirman que
la materia organica en las aguas residuales urbanas actiia como filtro de la luz UV,

lo que reduce la eficacia del tratamiento para eliminar el AMT del medio.
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C/C,

t (min)

Figura VI.11. Influencia del tipo de agua en la fotodegradacion del AMT. pH =7,
[AMT] = 0.30X 10 mol/L, [X-Ni] = 250 mg/L. (CJ) agua ultrapura; (O) agua del

grifo; (A) agua residual urbana tratada.

A los 45 min de irradiacion, el porcentaje de degradacion 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 degradacion fotocatalitica en
ninguno de los tipos de agua estudiados. El COT residual que permanece en el
medio se debe a la presencia de subproductos de degradacion que no se han

transformado a CO, [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 inhibicion 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.

90
® % Inhibicion (0 min)
B % Inhibicion (45 min)
B COT%
AMT degradado %
X 60 1
(]
g
c
D
2
S
a 30 -
O -
Ultrapura Grifo Residual urbana

tratada

Figura VI1.12. Toxicidad inicial y toxicidad después de 45 min de irradiacion en
los diferentes tipos de agua. [AMT] = 0.30 X 107 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 concentracion 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 concentracion
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

278



Influencia de los pardmetros operacionales en la degradacion...

hecho indica la formacioén de subproductos de un tamafo mas pequeio que el
AMT que pueden penetrar en el interior de la célula con mayor facilidad,

aumentando, por tanto, la toxicidad.

Con el analisis de los parametros operacionales, anteriormente descritos, en
el proceso de fotodegradacion del AMT, podemos llegar a establecer cudles son
las mejores condiciones experimentales. En resumen, las variables que favorecen
la velocidad de degradacion del AMT son las siguientes: un incremento de la
concentracion inicial de X-Ni hasta un méximo de 250 mg/L, valores de pH en los
que el AMT estd en su forma idnica, un incremento de la intensidad de luz
irradiada a la solucion y la presencia de TiO,. Por el contrario, el incremento de la
concentracion de contaminante, la presencia de cloruros o de materia organica en

el medio produce una disminucién de la velocidad de degradacion.

4. CONCLUSIONES

La velocidad de degradacion de AMT es directamente proporcional a la
concentracion inicial de X-Ni hasta alcanzar un maximo de aproximadamente 250
mg/L y después disminuye ligeramente, indicando una progresiva saturacion de la

absorcion fotonica en el catalizador para un flujo de radiacion incidente dado.
La estabilidad del -catalizador utilizado se evalud durante ciclos

consecutivos mostrando la buena estabilidad relativa del X-Ni, ya que solo se

observé una ligera disminucion en la actividad catalitica.
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El proceso de fotolisis del AMT es altamente dependiente del pH del medio
y estd generalmente favorecido a pH en el que el AMT esta en forma ionica. El
incremento de la velocidad de degradacion del AMT en condiciones alcalinas se
atribuye a la mayor generacion de radicales HO' debido a la presencia de una
elevada concentracion de iones HO en la superficie del catalizador. La presencia
de cloruros disminuye la velocidad de degradacion del AMT, debido a que los
aniones Cl" se comportan como atrapadores de h”y radicales HO". La adicién de
materia organica también provoca la disminucion de la velocidad de degradacion,
debido a que la MON actua como filtro, y reduce la radiacion que incide sobre el
X-Ni. Ademas, el acido gélico presente en el medio compite por los sitios activos
de adsorcion y por las especies radicalarias altamente oxidantes generadas durante

el proceso de fotodegradacion.

Las cinéticas de eliminacion de COT durante la degradacion del AMT en
presencia de X-Ni muestran un comportamiento similar al observado para las

cinéticas de degradacion del AMT.

Finalmente, es interesante destacar que el proceso de fotodegradacion de
ATM es mas eficiente en agua ultrapura que en residual urbana tratada o agua del
grifo. En todos los sistemas, la concentracion optima de catalizador es de 250
mg/L. La toxicidad aumenta con el tiempo de tratamiento, indicando la formacion
de subproductos de un tamafio mas pequefio que el AMT que pueden penetrar en

el interior de la célula con mayor facilidad.
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Eliminacién de diuron mediante procesos avanzados de oxidacion...

1. INTRODUCCION

El diurébn (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 téxico y persistente, y cuando se aplica
en dosis altas en el suelo su vida media es de aproximadamente 300 dias [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 acuatico a través de las
aguas de escorrentia o infiltraciones que se producen en las zonas agricolas [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 fisicos y bioldgicos
para eliminar contaminantes de las aguas, la mayoria de los herbicidas no se
eliminan completamente mediante dichos procesos [5-8]. Actualmente, existen
una serie de procesos basados en reacciones cataliticas, electroquimicas y
fotoquimicas que son capaces de degradar un gran nimero de contaminantes.
Estos procesos son conocidos como procesos avanzados de oxidacion (PAOs), los
cuales han sido propuestos como una opcion 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 eliminacion/transformacion 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 aun elevado, pero puede reducirse considerablemente usando la

radiacion solar [12-15]. El uso de radiacion para la eliminacion de contaminantes
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persistentes de las aguas presenta las siguientes ventajas: es posible utilizar
procesos fotoliticos directos, sin necesidad de agregar reactivos; aumenta la
velocidad de reaccion en comparacion con la misma técnica en ausencia de luz,
haciendo los sistemas de tratamiento de aguas mas compactos; se evitan cambios
de pH drasticos, por ejemplo, el ozono sin luz necesita pHs altos; aumenta la
flexibilidad del sistema, ya que permite el uso de un gran numero 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 capitulos anteriores, se
encuentran los procesos fotocataliticos en los que se utiliza la radiacion para
provocar en un material semiconductor su activacion electronica. El catalizador
generard pares electron/hueco positivo que serdn los que propician la formacion
de especies radicalarias muy reactivas, las cudles intervendran en la degradacion
del contaminante. Estos radicales procederan tanto de reacciones de reduccion
como de oxidacidon en funcion de que sean promovidas por el electron o por el

hueco positivo, respectivamente [16].

Existen varios estudios en los que se emplea la radiacion solar indirecta para
degradar herbicidas de tipo fenilureas [16-18], sin embargo, los estudios en los
que se emplea radiacion solar directa son muy escasos. Kinkennon y col. [19]
evaluaron la degradacion de DRN en ausencia y en presencia de TiO,, empleando
para ello un simulador solar y un colector de luz solar natural. En el caso del
DRN, la degradacion directa fue mayor con el simulador solar, alcanzandose en

torno al 20 % de degradado a los 60 minutos. Este porcentaje aumento
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considerablemente cuando se emple6 TiO, como fotocatalizador, alcanzdndose la
degradacion completa a los 60 minutos de tratamiento. Fenoll y col. [16]
estudiaron la degradacién de herbicidas tipo fenilurea en disolucion acuosa
mediante radiacion solar natural directa y en presencia de diferentes materiales
semiconductores. Los resultados de porcentaje de degradacion obtenidos por
fotolisis directa fueron bajos, siendo el diurdn el que més se degradé (13 %) y el
fluometuron el menos degradado (2 %), a 240 minutos de tratamiento. En todos
los casos, el porcentaje de degradacion se incrementaba considerablemente

cuando el proceso se llevaba a cabo en presencia catalizador (ZnO > TiO).

En un trabajo previo [20] se estudio la efectividad de la radiacion UV en la
fotodegradacion de varios herbicidas, entre ellos el diurén. Los resultados
mostraron que la velocidad de fotodegradacion de los herbicidas seguia el orden
DRN > FLX > CLP >> AMT, alcanzandose un porcentaje de degradacion 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 caracteristicas moleculares y estructurales de

los herbicidas jugaron un papel decisivo en estas velocidades de degradacion.

El comportamiento del TiO, como fotocatalizador es bien conocido y ha
sido ampliamente estudiado [15]. Sin embargo, el efecto de otros semiconductores
en el proceso de fotodegradacion de herbicidas bajo radiacién solar es menos

conocido.

De acuerdo con lo anteriormente expuesto, el objetivo del presente trabajo

ha sido analizar la eficacia de la radiacion solar en la fotodegradacion directa de
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DRN y en la degradacion fotocatalitica del DRN en presencia de un xerogel de
niquel (X-Ni). En este Capitulo se ha estudiado la influencia de distintas variables
operacionales (concentracion inicial de herbicida, pH del medio y presencia de
sustancias interferentes), asi como la evolucion del carbono orgénico total (COT)
durante el proceso de fotodegradacion. Debido a que el herbicida seleccionado
para este estudio ha sido detectado en varias ocasiones en el suministro de agua
potable y aguas subterraneas, también se ha analizado la influencia de la
naturaleza del agua (ultrapura, grifo y agua residual urbana tratada) en los

procesos de fotodegradacion.

2. MATERIALES Y METODOS

2.1. REACTIVOS

Todos los productos quimicos utilizados (DRN, HCI, NaOH, C,H3;N, NaCl,
NaHCOs, NaNO; y NaNQO;) fueron suministrados por Sigma-Aldrich con una
pureza de grado analitico. Las disoluciones empleadas fueron preparadas con agua

ultrapura obtenida con un equipo Milli-Q (18.2 MQ.cm).

En la Tabla III.1. (Capitulo III) se muestran algunas de las caracteristicas
quimicas del DRN. Este herbicida ha sido caracterizado por valoracion
potenciométrica, tal y como se ha descrito previamente [21], con objeto de
determinar su diagrama de distribucion de especies. El diagrama de distribucion
de especies de DRN (Figura II1.6, Capitulo I1I) muestra que el DRN puede existir

en forma protonada o neutra, dependiendo del pH de la disolucion. De este modo,
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para un pH por debajo de 2 todas las moléculas estan protonadas, mientras que
para pH por encima de 5 estaran en forma neutra. Para valores de pH
comprendidos entre 2 y 5 coexistiran ambas formas, presentando un valor de pK,

de 3.7.

2.2. MATERIALES

Para este estudio se ha utilizado un xerogel organico de Ni, cuya
preparacion se ha descrito en el apartado 2.2 del Capitulo V. El xerogel fue
caracterizado por adsorcion de N, a -196 °C empleando un analizador Autosorb 1
de Quantachrome. El area superficial BET fue de 103 m%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 cm’/g y 1.99
nm, respectivamente. El volumen de mesoporos, obtenido mediante la diferencia
entre la cantidad de N, adsorbida a una presion relativa de 0.95 y el volumen de
microporos, fue de 0.295 cm’/g. El pH del punto cero de carga (pHpcc), obtenido

mediante valoracion potenciométrica fue de 3.4 [22].

2.3. DISPOSITIVO DE RADIACION SOLAR

Los experimentos de fotodegradacion se realizaron en un simulador solar
modelo SOLARBOX 1500 de la casa NEURTEK Instruments, equipado con una
lampara de xenén que emite radiacion con una potencia de 450 W/m® y que
suministra energia radiante en un rango del espectro de 300 a 800 nm. Los

experimentos de fotodegradacion de DRN se llevaron a cabo colocando una
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disolucion del herbicida, de una determinada concentracion, en un contenedor de
vidrio de 300 mL de capacidad y bajo agitacién constante. Dicha disolucion se
recirculo a través de una celda cilindrica de cuarzo (Qinterior = 3 cm, h = 10 cm)
situada dentro del simulador solar. Entre la celda cilindrica y el contenedor de
vidrio se colocdé un puerto para tomar alicuotas a diferentes tiempos de
exposicion, con objeto de determinar la correspondiente cinética de degradacion
del herbicida y el COT. Las muestras fueron inmediatamente filtradas para retirar

el xerogel de la disolucion.

En los experimentos de fotodegradacion llevados a cabo para determinar la
influencia de la concentracion inicial de herbicida y el pH inicial de la solucién en
el proceso de eliminacion del herbicida, se usaron concentraciones de herbicida
comprendidas entre 0.021X107 y 0.150% 10~ mol/L. El pH de la disolucion se
ajustd adicionando gotas de una disolucion 0.1 mol/L de NaOH o 0.1 mol/L de

HCI, midiendo el pH con un pH-metro Crison GLP 212.

El efecto de la presencia de diferentes iones se evaludé poniendo en contacto
una disoluciéon de DRN con NaCl, NaHCOs, NaNO3z o NaNQO,. Para la realizacion
de estos experimentos, la concentracion inicial de DRN en el contenedor fue de

0.107%107 mol/L en presencia de 0.01 mol/L del correspondiente anién.

Los experimentos de fotocatalisis se realizaron utilizando concentraciones
crecientes de X-Ni (100 mg/L, 250 mg/L y 500 mg/L), usando una concentracion
inicial de 0.107%X 10 mol/L de DRN, de esta forma se analizé el efecto de la

concentracion de fotocatalizador.
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Para estudiar la influencia de la composicion quimica del agua en el proceso
de fotodegradacion del herbicida se emplearon distintos tipos de aguas. Las
caracteristicas quimico-fisicas de los diferentes tipos de agua utilizados en este

estudio se recogen en la Tabla I11.2 del Capitulo III.

2.4. METODOS ANALITICOS

El método para la determinacion de la concentracion de DRN en disolucion

y su mineralizacion (COT) se describe en el apartado 2.3 del Capitulo III.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. DEGRADACION DIRECTA DE DIURON

Las cinéticas de fotodegradacion directa de DRN con radiacion solar
simulada obtenidas se ajustaron a un modelo cinético de pseudo-primer orden. Las
constantes de velocidad de fotodegradacion 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 comparacion con otros compuestos aromaticos observados
en bibliografia [23,24]. La baja aromaticidad de la molécula de DRN justifica este
comportamiento. Los espectros de absorcion de los herbicidas tipo fenilurea
indican una absorcidn débil en el rango de 280-320 nm, que superpone el espectro

de emision de la luz solar [16]. A titulo de ejemplo, en la Figura VII.1
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(Experimento n° 3) se muestra la evolucion del porcentaje eliminado y
mineralizado (COT) durante el proceso de fotodegradacion del DRN, hasta un
tiempo de irradiacién de 240 min. Como se puede observar, el porcentaje de COT
mineralizado es inferior al porcentaje de DRN degradado, indicando la formacion
de productos intermedios que son producidos durante la fotodegradacion del
herbicida y que no se produce la mineralizacion completa del herbicida a los 240

min de tratamiento.

C/C,

0.2 -

0-0 L] L] L] L]
0 60 120 180 240

t (min)

Figura VII.1. Cinética de degradacion (o) y de mineralizacion () de DRN por
fotodegradacion solar. pH = 7, [DRN]o= 0.107 X 10™ mol/L.
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Tabla VII.1. Resultados obtenidos de las cinéticas de fotodegradacion del DRN bajo diferentes condiciones

experimentales

Exp. Tipo de [DRN]  pH [NO;] [NOy] [CIT [HCOs] “tiz  °k'10° °DRNay “TOCas0
n° agua X107 mol/L mol/L min min™! % %
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 4.2 504 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 - - - - - 2.5 393 15.4

*Tiempo requerido para reducir la concentracion inicial de DRN a la mitad
°Constante de velocidad de degradacion
‘Porcentaje degradado a los 240 min de tratamiento

porcentaje mineralizado a los 240 min de tratamiento
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3.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACION INICIAL DE DIURON

El efecto de la concentracion inicial de herbicida en el proceso de fotolisis
fue estudiado utilizando diferentes concentraciones iniciales de DRN, en funcion
de su baja solubilidad en agua (42 mg/L). Asi, se han empleado concentraciones
entre 5 y 35 mg/L (0.021%x10° - 0.150%10° mol/L). En la Figura VIL2 se
muestran las cinéticas de fotodegradacion del DRN en funcion de la
concentracion inicial. En la Tabla VII.1 (Experimentos n° 1-4) se recogen los

parametros cinéticos obtenidos de la fotodegradacion del DRN.

C/C,

0.0 L] L] L] L]
0 40 80 120 160 200 240

t (min)
Figura VI1.2. Cinéticas de degradacion del DRN en funcion del tiempo de
irradiacién. pH = 7. () 0.150%x10”° mol/L, (O) 0.107%X10” mol/L, (A)
0.064 % 10 mol/L, (<) 0.021 X 10~ mol/L.
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15 1 y =-73.023x + 12.743
R?=0.9848
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Figura VI1.3. Relacion entre la concentracion inicial de DRN y la constante de

velocidad de degradacion.

Un incremento en la concentracion inicial del herbicida, produce una
reduccion lineal (R* = 0.9848) en la constante de velocidad de degradacion k
(Figura VIIL.3), que esta relacionado con la energia absorbida por cada molécula
de DRN. De este modo, dado que la energia de la radiacion por unidad de
volumen depositada en el medio es constante, las moléculas del herbicida pueden
aceptar mas energia radiante cuando su concentracion es inferior. Este mismo
comportamiento se puede observar también tanto en el porcentaje de degradado
como en el porcentaje de carbono organico total mineralizado (DRNy49 y COT24o,

respectivamente, Tabla VIL.1). Ademas, se produce un aumento en el tiempo
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necesario para degradar el 50% de herbicida (t;, Tabla VIIL.1), al aumentar la

concentracion inicial de DRN.

100

80

% DRNdegradado 0 % C()Teliminado

0.021 0.064 0.107 0.150
[DRN], X 103 (mol/L)

Figura VI1.4. Porcentaje degradado de DRN (M) y porcentaje de reduccion de

COT (M) en funcién de la concentracion 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 funcion de la concentracion inicial, para un
tiempo de irradiacion de 240 min. Los resultados obtenidos indican que el
porcentaje mineralizado decrece al incrementar la concentracion inicial de DRN,
variando desde un 30.0 % a un 15.4 %, cuando se incrementa la concentracion
inicial de 0.021x 107 a 0.150X 10 mol/L. Sin embargo, aunque la concentracion

se llega a reducir considerablemente después de 240 min de radiacion, la molécula
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de DRN no se mineraliza totalmente, existiendo, por tanto, subproductos de
degradacion 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 DISOLUCION

La influencia del pH de la disolucion en la fotodegradacion 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 pK, (Tabla III.1,
Capitulo III) y el diagrama de distribucion de especies del herbicida (Figura II1.6,
Capitulo III). En la Figura VIL5 se representan las cinéticas de degradacion del
DRN en funcion del pH de la disolucion, y los correspondientes datos cinéticos
obtenidos se recogen en la Tabla VII.1 (Experimentos n° 3, 5 y 6). Las constantes
de velocidad de degradacion obtenidas indican que el pH desempefia un papel
muy importante en la eliminacion del DRN de las aguas, siendo este proceso de
fotodegradacion altamente dependiente del pH y estando favorecido al valor de
pH en el cual el DRN estd en forma ionica (pH = 2). Asi, la constante de
velocidad de degradacion varia de 4.2 X 10 min™ para pH 7 a 8.2 X10° min™ y

10 X107 min™' para pH 4 y 2, respectivamente.
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C/C,

0-0 L] L] L] L] L] L]
0 40 80 120 160 200 240

t (min)

Figura VI1.5. Influencia del pH de la disolucion en la fotodegradacion del DRN.
[DRN]p=0.107 X107 mol/L. (A) pH 2, ((J) pH 4, (O) pH 7.

El porcentaje mineralizado y degradado, asi como el tiempo para reducir la
concentracion 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 degradacion, tanto a la especie molecular del
herbicida como a la quimica de la disolucion [20]. Los resultados observados se
deberian a la mayor capacidad de absorcion de radiacién de este compuesto en
medio acido, potenciandose de esta forma la ruptura de la molécula, ademas,
posiblemente la aparicion de carga positiva en la molécula disminuya el punto

critico de los enlace, facilitando la ruptura de los mismos.
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3.4. EFECTO DE ANIONES PRESENTES EN EL MEDIO EN LA
FOTODEGRADACION DE DIURON

La existencia de diferentes iones en el medio puede tener un efecto
significativo sobre la fotodegradacion de las sustancias [25-27]. De este modo,
para estudiar la aplicacion practica de la radiacion solar para la eliminacion de
DRN en medios en los cuales existen sustancias interferentes, se llevd a cabo un
estudio en el que se analizo la influencia de diferentes iones (NOs’, NO,, Cl' y
HCOy3"). En la Figura VIL.6 se representan las cinéticas de degradacion del DRN
en presencia de cada uno de los aniones estudiados. El comportamiento de cada
uno de los aniones en presencia de la radiacion solar va a depender del espectro de
absorcion que posean (Figura VII.7). De los aniones estudiados, solo los aniones
NO;" y NO; absorben radiacion en el rango comprendido entre 300 y 800 nm, que

es el intervalo de longitudes de onda al que emite la 1ampara utilizada.

La adicion de CI” al medio produce un efecto practicamente despreciable,
produciendo una pequefla disminucion de la constante de velocidad de
fotodegradacion con respecto a la obtenida en agua en ausencia de anion, pasando
de 42 X107 a 3.2 x10? min" (Tabla VILI, experimentos n° 3 y 9). Esto es
debido a que el anién CI" no consume radiacion a la longitud de onda a la que
emite la lampara (Figura VIL.7), por lo que no actia como interferente en el

proceso de fotodegradacion.
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C/C,

0-0 L] L] L] L] L] L]
0 40 80 120 160 200 240

t (min)
Figura VII.6. Influencia de la presencia en el medio de diferentes aniones en la

fotodegradacion del DRN. [DRN]y = 0.107 X 10~ mol/L, [Anién]o = 0.01 mol/L.
(O) Agua ultrapura, (A) NOs’, (<) NO,, () CI, (><) HCO5

La existencia de aniones NO,  y NO;™ en el medio durante el tratamiento con
radiacion solar puede provocar la fotolisis de dichos aniones generando radicales
HO’ y especies nitrogenadas muy reactivas (NO’, NO;', N,O3; y N,O4) que seran
susceptibles de atacar a las moléculas de DRN [28,29]:

NO; + H,0 + hv — NO, + HO'+ OH (1)
NO, + H,0 + hv — NO'+ HO + OH" 2)
NO; +hv — NO, + O (°P) 3)
NO, + HO'— NO, + OH (4)
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Figura VI1.7. Espectro de absorcion de los aniones empleados en el estudio. [A']

=0.01 mol/L. (W) HCO5’, (W) CI', (M) NO,", (M) NO5".

Como se puede observar en la Tabla VII.1 (Experimentos n° 3 y 7) la
constante de velocidad de degradaciéon aumenta considerablemente cuando se
adiciona el anién NOs’, se produce un aumento de 2.1 veces, obteniéndose un
valor de 9.0 X10” min™ frente a 4.2 X10> min" en ausencia del anién. Los
porcentajes de DRN degradado y mineralizado también aumentan, alcanzandose

valores de 73.7 % y 35.6 % en presencia de NOs', frente a 50.4 % y 26.0 % en
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ausencia del anion. Este aumento en la fotodegradacion del DRN en presencia de
NO; es debido a la generacion de radicales HO' y especies nitrogenadas reactivas
(Ecuaciones 1-3), las cudles atacan a la molécula de DRN, aumentando asi la
efectividad de la radiacion solar. Por el contrario, en presencia de NO;' la eficacia
del proceso de fotodegradacion disminuye ligeramente con respecto a la del
proceso en ausencia de aniones (Tabla VIIL.1, experimentos n° 3 y 8). Esta
disminucién es debida a que los aniones NO, actuan como atrapadores de
radicales hidroxilo (Ecuacién 4), disminuyendo la concentracion 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 n° 10) se recoge también la constante de
velocidad del proceso de fotodegradacion 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 adicién de 0.01 mol/L de
NaHCOs 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
X107 a 6.1 X10° min". La explicacion de estos resultados se basa en la
formacion de radicales carbonato CO;™ y bicarbonato HCO3' cuando el anion esta

presente, de acuerdo con las siguientes reacciones [25,31]:

OH + hv - HO' (5)
HO'+ HCO5 — HCO;' + OH (6)
HCO;" - H' + CO;” (7)
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Cuando se afiade el anion bicarbonato, ademas del aumento en la constante
de velocidad, se produce una considerable reduccion del tiempo necesario para
degradar el 50 % de DRN, ts¢¢, pasando de 235.1 min a 157.3 min en ausencia y
presencia del anidn, 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 COMPOSICION QUIMICA DEL AGUA
NATURAL EN LA FOTODEGRADACION DE DIURON

La aplicabilidad de la radiacion solar en la eliminacion del DRN de
diferentes tipos de agua se estudid mediante el analisis de la influencia de la
composicion quimica de las aguas en el proceso de fotodegradacion. Los
experimentos fueron llevados a cabo utilizando aguas de diferentes composiciones
quimicas: agua ultrapura, agua potable y agua residual urbana tratada. En la
Figura VII.8 se representan las cinéticas de degradacion del DRN obtenidas con
los diferentes tipos de agua. Las constantes de velocidad de degradacion,
porcentaje de degradacion y de COT se muestran en la Tabla VII.1 (Experimentos

n°3,11y12).

Como podemos observar en la Tabla III.2 (Capitulo III), los valores de la
transmitancia varian en funciéon del tipo de agua empleada; asi, 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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degradacion (Tabla VII.1), la velocidad de degradacion 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 X 10” min™', mientras
que para agua potable y residual se han obtenido valores de 2.5 X10” y 1.6 X107
min™', respectivamente. Este comportamiento puede ser debido, principalmente, a
la ausencia en agua ultrapura de compuestos organicos e inorgdnicos que actiien

como filtros apantallando la radiacion solar [32,33].

El estudio de la fotodegradacion del DRN en los diferentes tipos de agua
pone de manifiesto que el porcentaje degradado es mayor que el porcentaje
mineralizado, indicindonos que no todo el herbicida que se degrada se mineraliza.
El COT residual que queda presente en el medio es atribuible a la generacion de
subproductos de menor peso molecular que no son transformados completamente
en CO,. El porcentaje de mineralizacién es mas bajo se obtuvo con las aguas
residuales urbanas tratadas, el porcentaje mineralizado varia desde 13.5 % para el
agua residual, 15.4 % para el agua del grifo y 26.0 % para el agua ultrapura (Tabla
VIL.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 orgénica que consume radiacion.
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C/C,

0.2 1
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Figura VI1.8. Influencia del tipo de agua en el proceso de fotodegradacion del
DRN mediante radiacién solar. pH = 7, [DRN]y = 0.107% 10~ mol/L. (O) Agua
ultrapura, (<>) Agua del grifo, () Agua residual urbana tratada.

3.6. EFECTO DE LA PRESENCIA DE X-Ni COMO
FOTOCATALIZADOR EN LA DEGRADACION SOLAR DE
DIURON

En todos los procesos de fotocatalisis, la concentracion de catalizador es un
pardmetro muy importante que puede afectar a la velocidad de fotodegradacion de
los herbicidas. Para estudiar el efecto de la concentracion de catalizador en la

cinética de eliminacion 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 fotodegradacion 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 degradacion fotocatalitica, Ksojar/GEL.

C/C,

0.0 L] L] L L]
0 40 80 120 160 200 240

t (min)
Figura VII1.9. Influencia de la concentracion de X-Ni en el proceso de
fotodegradacion del DRN. [DRN]y = 0.107x10 mol/L. (O) 0 mg/L; (C]) 100
mg/L; (A) 250 mg/L; (O) 500 mg/L, (<) 2500 mg/L (A) 3333 mg/L, (*) 4167
mg/L.

En la Tabla VII.2 se muestran los valores de los parametros cinéticos de la

fotodegradacion de DRN al variar la concentracion inicial de X-Ni. Como se

observa, la kyorgeL €s directamente proporcional a la concentracion inicial del X-

310



Eliminacién de diuron mediante procesos avanzados de oxidacion...

Ni aumentando hasta alcanzar el valor maximo a los 4167 mg/L, de este modo

varia desde 4.6 X102 2 12.3 X 10 min™".

Tabla VI1.2. Efecto de la concentracion de X-Ni en la fotodegradacion del DRN.

[X-Ni] ti KeolarGeL10°  DRNagg COTa49
mg/L min min” % %
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],=0.107 X 10~ mol/L

Este comportamiento se puede explicar si consideramos que conforme se
incrementa la dosis de X-Ni se produce un incremento en el area superficial total,
provocando un aumento en los sitios activos para la adsorcion y la fotocatalisis
[34,35]. Si continuamos aumentando la concentracion de xerogel hasta los 5000
mg/L, se observa como la fotodegradacion del DRN no aumenta, esto es debido a
la agregacion de particulas, la cual causa un descenso en el nimero de sitios
activos disponibles y por tanto provoca el descenso en la fotodegradacion. 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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concentracion 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
concentracion de los radicales HO- y de los radicales O, favoreciéndose las
reacciones 8 a 11. Ademas, es interesante destacar que el consumo de oxigeno es
elevado, eliminandose por completo el oxigeno disuelto (independientemente de
la masa de catalizador utilizada) a lo largo del tratamiento. Més informacion
acerca del mecanismo involucrado en el proceso de fotodegradacion solar en
presencia de aerogeles dopados con metales de transicién puede ser encontrada en

trabajos previos [36,37].

ecg + 0= O, (8)
0,"+ H,0 = HO," + OH 9)
2HO;" — O, + 2HO’ (10)
hyg" + H,O 2HO + H" (11)
RH + HO" — Subproductos de degradacion (12)

El pH del medio es un pardmetro muy importante en las reacciones
fotocataliticas ya que influye en las propiedades de carga superficial del
catalizador y por tanto en el comportamiento de adsorcion del contaminante,
afectando a los agregados que se forman. La influencia del pH de la disolucion en
la fotodegradacion del DRN se estudio llevando a cabo experimentos a pH 2y 7,
de acuerdo con el valor de pK, y con el diagrama de distribucioén de especies del
herbicida (Figura II1.6) [20]. En la Figura VII.10 se muestra la cinética de
degradacion del DRN a ambos pHs y los parametros cinéticos obtenidos se

recogen en la Tabla VII.3.
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Figura VIL.10. Influencia del pH de la disolucion en el proceso de
fotodegradacion del DRN en presencia de X-Ni. [DRN]y= 0.107 X 107 mol/L, [X-
Ni]=250 mg/L. (O) pH 7; (A) pH 2.

Tabla VI1.3. Efecto del pH de la disolucion en la fotodegradacion del DRN

pH ti Ksolar/GeL 10 DRNa4
Min min’! %
2 90.0 8.0 74.0
7 193.3 4.1 57.0
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Los resultados indican que el proceso de fotocatdlisis del DRN estd
favorecido a pHs en los que el DRN se encuentra cargado positivamente. De este
modo, a pH 2 se obtiene un valor de Kgyger de 8.0 X 107 min'l, 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 disolucion afecta a la formacion de radicales hidroxilo
por la reaccion entre los iones hidroxilo y los huecos fotoinducidos en la
superficie de fotocatalizador (Reaccion 13). Los huecos positivos se consideran
que determinan la etapa de oxidacioén a pH 4cido, 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 fotodegradacion del DRN mediante radiacion 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 concentracién inicial de herbicida produce una
reduccion de la velocidad de degradacion, lo cual esta relacionado con la energia
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 fotodegradacion, estando
favorecido a valores de pH en los cuales el herbicida se encuentra en forma

ionica.

La existencia de iones en el medio puede afectar significativamente al
proceso global de degradacion. La presencia de iones NOs” y HCO;™ en el medio
hace que el proceso de fotodegradacion se vea favorecido debido a la generacion
adicional de radicales HO'. Sin embargo, la presencia en el medio de iones CI” o
NO; produce un efecto practicamente despreciable, produciendo incluso una

ligera disminucion de la velocidad de degradacion.

La fotodegradacion del DRN es mas rapida 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 organicos e

inorganicos que actiien como filtros, apantallando la radiacion solar.

La constante de velocidad de degradacion fotocatalitica es directamente
proporcional a la concentracion de xerogel, debido a que un aumento de la dosis
de catalizador produce un incremento en el area superficial total y, por lo tanto, un
aumento en los sitios activos para la adsorcion y la fotocatalisis 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 fotocatélisis, estando favorecido a pHs de la

disolucion en los cuales el pH esta cargado positivamente.
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ANEXO |

Energias, coordenadas cartesianas, estructuras y superficies orbitales
HOMO/LUMO para los conformeros mas 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
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.

CLOPIRALIDA

E:_

HOMO

1356.2225359

H=-1356.128408
G =-1356.174943

TIZOQOQT00ZA0AN

1.363517000
0.461292000
0.895852000
-0.070836000
-0.851185000
2.562680000
0.684751000
0.245891000
-1.748253000
-1.415597000
-3.432281000
2.565654000
-0.267590000
-2.182640000

1.619759000
0.396674000
-0.933144000
-1.945724000
0.692725000
1.572887000
2.776155000
-2.981166000
-0.265275000
-1.621679000
0.212239000
-1.408765000
2.560986000
-2.383954000

0.001314000
-0.000261000
0.000366000
0.004221000
-0.000754000
0.005974000
-0.001420000
0.006438000
0.000985000
0.005112000
-0.002280000
-0.004410000
-0.002854000
0.008551000
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DIURON

E =-1454.3201149
H=-1454.124226
G =-1454.183299

—

—

TITTITITITITTIZDZDOQOOOQZOZOOOQOOOO

0.300872000
-0.668814000
-2.023960000
-0.116515000
-3.173820000
-1.474458000
-2.440399000
-4.133551000

1.645102000

2.783852000

3.975188000

5.215784000

2.732566000

4.067466000
-0.374806000

0.616713000
-1.795986000

1.774959000

5.940750000

5.651584000

5.001104000

5.100592000

3.460117000

3.784751000

-0.048402000
0.962743000
0.655164000

-1.386422000
1.974093000

-1.680302000

-0.677367000

-1.115487000
0.363247000

-0.438324000
0.257998000

-0.493947000

-1.659348000
1.710264000
2.006150000

-2.176756000
-2.714227000
1.360915000

-0.181068000

-0.336043000

-1.551729000
1.998856000
2.185474000
2.117757000

-0.015298000
-0.001475000
0.004297000
-0.022842000
0.021529000
-0.017248000
-0.003609000
0.003442000
-0.021135000
-0.020606000
-0.078475000
0.082171000
0.017263000
-0.022177000
0.004909000
-0.030829000
-0.023054000
-0.020179000
-0.674180000
1.076208000
-0.042410000
-0.213703000
-0.799223000
0.957836000
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HOMO

LUMO

LS
8§ s

FLUROXIPIR
E =-1625.4429820
H=-1625.302128
G =-1625.360575

—_—

TOEmNITITTZOoOOQOQOoOTmOOOOZZOOAON

0.570767000
-0.495250000
-1.776484000

0.436347000
-2.852495000
-0.758029000
-1.893416000
-0.258393000
-3.437367000
-0.848728000

1.782515000

2.877125000

3.456533000

4.344034000
-2.719551000
-3.725817000

2.616712000

3.659310000

2.912380000

3.349941000

0.401921000
1.252741000
0.709634000
-0.915763000
1.491738000
-1.425673000
-0.697199000
2.981239000
-1.474706000
-2.757207000
0.956337000
0.087931000
-0.630908000
-1.437469000
2.472652000
1.065018000
-0.669570000
0.730246000
-0.250805000
-0.761540000

-0.415447000
-0.124239000
0.084872000
-0.507748000
0.346902000
-0.310981000
-0.015115000
-0.015159000
0.236933000
-0.410101000
-0.617753000
-0.888406000
0.320476000
0.219748000
0.528369000
0.607012000
-1.628211000
-1.294895000
1.490339000
2.188767000
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This study evaluated the effectiveness of ultraviolet (UV) radiation on the photodegradation of the her-
bicides amitrole (AMT), clopyralid (CLP), fluroxypyr (FLX), and diuron (DRN), investigating the influence
of operational variables (initial herbicide concentration and pH) and chemical nature of water (ultrapure,
tap, and wastewater) on these processes. We also followed the time course of total organic carbon (TOC)
during photodegradation of the herbicides and their photodegradation byproducts. The quantum yield
ranged between 1.27 x 10 ? mol Einstein ' (DRN) and 6.77 x 10 ? mol Einstein ' (CLP), rising with the
decrease in HOMO-LUMO energy gap of the triplet states of the herbicide molecules. Photodegradation
rate constants ranged between 0.013 min ' (AMT) and 0.220 min ' (DRN). Herbicide degradation rates
followed the order DRN > FLX > CLP = AMT. Comparison of the time course of herbicide photodegrada-
tion with that of the corresponding TOC values showed that the four herbicides were initially degraded
to lower molecular weight byproducts that then continued to mineralize, degrading to CO,, in the pres-
ence of UV radiation. The photedegradation process is highly dependent on the medium pH, generally
being favored at pH values at which herbicides are in ionic form. With regard to water type, the herbicide
photodegradation rate decreased in the order ultrapure > tap > wastewater; thus, rate constants for DRN
were 0220 min ', 0.194min ', and 0.114 min ', respectively. The organic and inorganic byproducts
(NOs, NH%, Cl ) generated by herbicide photodegradation were determined; the results indicate that
the degradation mechanism involves substitution of Cl of the aromatic ring with HO" radicals and the for-
mation of byproducts containing OH in the ring.

@ 2014 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

wastewaters from agricultural industries and herbicide manufac-
turing plants. The toxicity and persistence of herbicides means that

Herbicides are widely used to achieve maximum crop yields.
The main sources of water pollution by herbicides are agricultural
activities, the cleaning of herbicide containers and equipment, and

* Corresponding author. Tel: +34 953212747; fax: +34 953211876.
E-mail address: mviro@ujaen.es (V. Lapez-Ramén).

http://dx.doi.org(10.1016/j.ce).2014.06.047
1385-8947/@ 2014 Elsevier B.V. All rights reserved.

they pose a severe environmental challenge [1-6].

Treatment technologies to minimize environmental hazards at
reasonable costs have become necessary due to the increasingly
strict environmental restrictions on the presence of pollutants in
effluents and natural systems. Conventional water treatment pro-
cesses and technologies significantly reduce pollution levels in
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waters but not to the degree required by current regulations. Fur-
thermore, approaches based on adsorption, flocculation, and ion
exchange are not completely effective because they do not destroy
the pollutant but rather transfer it to a solid phase that requires
subsequent treatment |7.8]. For their part, biological treatments
are often ineffective due to the refractory character of pollutants,
which can be toxic for the microorganisms used [9,10].

The resistance of some compounds to conventional treatments
has led to the application of alternative methods, such as photoox-
idation. This applies radiant energy to the system, producing elec-
tronically excited molecules in different states that can undergo
I lysis, | lysis, or photoi ion. In additi light
absorption in the range of visible andfor ultraviolet {UV) radiation
can modify the internal energy of molecules, producing electronic
transitions among them [11].

UV radiation has been proposed as an effective method to
remove herbicides from water |2,12|. Most herbicides are photoac-
tive, because their structure generally includes aromatic rings, het-
erpatoms, and other functional groups that make them susceptible
to absorption of UV-vis radiation {direct photolysis) or to reaction
with photosensitive species capable of inducing the photodegrada-
tion of herbicides in water {indirect photolysis) [13].

There have been various studies on the use of direct and indi-
rect UV photolysis to remove herbicides from water, especially
phenylurea-type herbicides such as diwron {DRN) and atrazine
[2,10,12,14-21]. However, there has been little research on the
use of these methods to treat other pesticides widely used in agri-
culture, e.g, amitrole {AMT), luroxypyr (FLX), or clopyralid {CLF)
|5,22-26), despite their frequent detection in ground, surface,
and even tap waters. Catastini et al. [ 23] studied the photochemical
degradation of AMT by excitation of Fe{lll) aquo complexes; under
the experimental conditions used, degradation was achieved at
10 h of irradiation and mi lization at 160 h. Ar dia et al.
|24] studied the photooxidation of FLX with and without catalyst
{TiD). Under their study conditions, complete herbicide minerali-
zation was reached after 240 min of UV radiation in the presence of

the catalyst but there was virtually no herbicide removal without
the catalyst {direct photolysis). Studies of CLP degradation
[5,22,25.26] have d rated that photocatalytic degradation
is much more effective than direct photolysis, which achieves a
considerably {(almost 5-fold) slower CLP degradation rate. There
has also been little research on the influence of water type on
the photodegradation process, which has only been studied in phe-
nylurea-type herbicides [2,17].

With this background, the objectives of this study were to ana-
lyze the effectiveness of UV radiation on the direct photodegrada-
tion of four herbicides (AMT, CLP, FLX, and DRN) with different
chemical characteristics that are extensively used for weed control
in a wide variety of crops [ 14,15,23,24,27 28| and to compare their
photoactive behavior as a function of their chemical nature and
physical and chemical properties of their molecules, The influence
of different operational variables {initial herbicide concentration
and medium pH} as well as the evolution of total organic carbon
{TOC) during photodegradation of the herbicides were analyze.
The influence of water type {ultrapure, tap, and wastewater) on
these photodegradation processes was also investigated, given that
these pesticides have often been detected in drinking waters and
ground waters [5.29,30],

2. Materials and methods
2.1. Reagents

All reagents used {phosphoric acid, monobasic sodium phos-
phate, dibasic sodium phosphate, sodium nitrite, sodium hydrox-
ide, acetonitrile] were of high purity analytical grade and
supplied by Sigma-Aldrich. All solutions were prepared with ultra-
pure water obtained with Milli-Q equipment {18.2 M€ cm).

Selected herbicides (AMT, CLF, FLX, and DRN) were analytical
reagent grade and supplied by Sigma-Aldrich. Table 1 shows
some chemical properties of these herbicides. All herbicides were

Table 1
Chemical properties of the herbicides.
Herbicide Structure Maolecilar formula Molecular weight (g/mol) Solubility in water (mg/L) PRy pix
AMT 4(\1\ CH N, 841 28 « 107 43 104
HaN j
\N/NH
[al cl CaHaChLND, 1820 10« 10% 23
HO /} \
8] N=
L154 [+] CoH5ClLFN05 255.0 o 35 109
f 0\)‘I\
N
i ik
ol Gl
NH;
DEMN “Hy CoHyoClN-0 2331 42 37 -
NH N.
W \ﬂ/ ~cu
o
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Table 2
Physicochemical characteristics of water samples.
Water pH TOC (mgl) T (%) [HEOs | (mgiL) [S0% | {mg/L) [NO; | (mg/L) [Ca*] (mglL) [Mg*] (mgiL)
Ultrapure 6.1 (i3} 1000 [i11] (i) o0 o (1]
Tap a0 00 99.1 2450 102 125 86.1 1.2
Wastewater 81 142 688 2506 97.6 253 189 nz

* Transmittance (%) at 254 nm

characterized by potentiometric titration, as described elsewhere
| 21,32}, in order to determine their speciation diagrams as a function
of pH.

2.2, UV irradiation experimental device

In the UV degradation experiments, a UV laboratory reactor sys-
tem 3 {UV Consulting Peschl) was used. The reactor was a 1000 mL
cylindrical glass contactor provided with a low-pressure mercury
vapor lamp (TNMN 15/32, nominal power 15W), which emirtted
monochromatic radiation at 254 nm. Around 700 mL of herbicide
solution was poured into the reactor. In each experiment, after sta-
bilizing the lamp and controlling the temperature {25 °C), the pho-
toreactor was turned on, and aliquots were drawn from the reactor
at different time intervals in order to assess the herbicide concen-
tration and TOC.

Photodegradation experiments were conducted to determine
the influence of varying initial herbicide concentrations and initial
solution pH values on the removal of these pollutants from aque-
ous solutions.

The influence of the chemical composition of the water on her-
bicide photodegradation was studied in ultrapure water, tap water,
and wastewater from the city of Jaen { Andalusia region, Southern
Spain}. After characterization of the waters, they were filtered
and refrigerated until use. Table 2 displays the characteristics of
the water samples.

2.3. Analytical methods

AMT, CLP, FLX, and DRN concentrations were determined hy
using a high-performance liquid chromatograph (HPLC) (Thermo-
Fisher) equipped with UVB000 photodiede detector. The chro-
matographic column used was a Hypersil GOLD 250 =« 4.6 mm.
The mobile phase was a mixture of acetonitrile and ultrapure
water {35:65 vfv for AMT; 30:70 vjv for CLF; 50:50 vjv for FLX
and 65:35 vjv for DRN); the ultrapure water was acidified to obtain
0.1% phosphoric acid solution. The elution flow rate was 1 mL{min,
and the injection volume was 20 plL in all samples. The respective
detector wavelengths were 202 (AMT), 220 (CLP), 210 {FLX), and
248 {DRN) nm.

Atrazine was used as actinometer to determine the radiant
energy of the lamp |24]. The atrazine concentration was deter-
mined by HPLC using a chromatographic column with the same
characteristics as in the herbicide determination. The mobile phase
was an acetonitrile-ultrapure water mixture {50:50 vfv} in iso-
cratic mode at 1 mLimin flow.

Herbicide mineralization was followed by TOC measurement
using a Shimadzu V-CSH analyzer with ASI-V autosampler, calcu-
lating the TOC present in the water samples by subtracting the
inorganic carbon value from the total carbon value. Herbicide
degradation byproducts were detected in waters using an HPLC
system coupled to a micrOTOF (Bruker Daltonics, Bremen,
Germany) and an orth l-accel d ti f-flight mass
spectrometer {0aTOF-MS), equipped with electrospray ionization
system (ESI).

3. Results and discussion

3.1. Direct photodegradation of the herbicides

0 i

Before conducting the herbicide ph @
with UV radiation, we verified that there was no appreciable deg-
radation with sunlight during the d of the experi s in
the presence of UV radiation.

Fig. 1 depicts the photodegradation kinetics of each herbicide.
The herbicide degradation rate follows the order DRN > FLX>
CLP = AMT, reaching 98-100% degradation at 15 min of treatment
with DRN or FLX and at 30 min with CLP. With AMT, however, the
percentage degradation is about 80%, after 120 min irradiation,

The photodegradation kinetics obtained were fitted to a
pseudo-first-order kinetic model, yielding the photodegradation
rate constant of the herbicides { Table 3} Eq. (1) was used to deter-
mine the quantum yield {¢) for each herbicide |34

Ko=2303 8-, (n

where k, is the photodegradation rate constant (s7'), . is the
energy emission rate, corresponding to the flow of photons emitted
by the lamp (Einsteins™'m™?), & is the molar absorption
coeflicient at the wavelength considered (m* mol™ '), and &, is the
quantum yield {mol Einstein™"). The rate of energy emitted by the
lamp was determined by actinometry, using 5 UM atrazine solution
as actinometer [33] and obtaining an epergy of 1.28 « 107*
Einsteins™'m~2 For this purpose, an atrazine quantum yield
of 0.046 mol Einstein™' and molar absorption coefficient of
386 m® mol~" at a wavelength of 254 nm were considered | 16].
Table 2 lists the values of the abi tioned f at
different irradiation times for each herbicide. The quantum yield
obtained ranges between 1.27 = 10-? mol Einstein~' {DRN) and
677 = 10-% mol Einstein~! {CLP). Hence, DRN shows the lowest
quantum yield, with a similar value to that reported by other
authors [2.35]. In order to theoretically establish a correlation
between the molecular structure of herbicides and their quantum
yields, the fundamental states of these substances and the corre-
sponding triplets were calculated. All theoretical calculations were
carried out at density functional theory (DFT) level using the

1.0

0%

0.6

[HY[H],

0 30 &0 @0 120
£ (min)

Fig. 1. Removal kinetics of by UV p
cide], = 25 mg/L; (O} AMT. (A) CLP, (O) FLX and () DRN,

T=25*C, [Herbi-
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Table 3
Herhbicides pholodegration parameters obtained from direct UV irradiation.
Herbicide Herbicide segrse 10 min (%) k (min ') &{m*mol ') ¢ {mol Einstein ") ¥ (m? Einstein ') Rasq (X)
AMT 128 0ol 151 478 %10 ¢ 167 18
P 574 0101 845 677 %10 2 1317 135
AX 86.3 0.205 2142 539« 10 ? 2661 275
DRMN 505 0.220 8837 127 % 10 2 2868 3.00
Table 4
HOMO and LUMO energies (in Hartrees). and HOMO-LUMO energy gaps (in keal mol *) for the singler ground state and the first triplet.
Herbicide Singles’ Tripler
Eumto Enouio ABquw-mons Eumio Enanioy Abgnea-nomo
AT ~0.00234 022168 +1376 ~0.00626 -0.10515 +62.1
P ~0.10274 -0, 28866 +116.7 ~0.19942 -0.2800% 4506
AX -0.03654 —0.25200 +135.0 017514 —0.26186 +54.4
DRM ~0.03665 023137 +1222 -0.26400 —0.14443 +75.0

* For the mest stable conformer.

hybrid B3LYP exchange-correlation functional [26-28], as imple-
mented in the Gaussian 09 program [39]. The 6-311+G(d.p) basis
set was used for all atoms. Calculations were performed with the

photodegradation of herbicides in the real-life conditions of a
treatment plant. A dose of 400 Jm~ was selected as reference
value because it is value rec ded by different

most stable c {Energies, ian coordi for the
most stable conformers of the studied compounds, and HOMO/
LUMO orbital surfaces are included in the Supplementary material
{pages 9-12)). Table 4 exhibits the results obtained; when these
data are related to the quantum yields { Table 3}, it can be observed
that these yields increase with a decrease in the HOMO-LUMO
energy gap of the triplet states, suggesting that the active species
in the photodegradation of these herbicides are in an excited state
with higher energy.

The data in Table 3 indicate that AMT has by far the lowest pho-
todegradation rate constant, 0.013 min~' and that DRN has the
highest constant, 0.220min~". Given that DRN has the lowest
quantum yield of the four herbicides, its higher photodegradation
rate constant is attributable to its elevated molar absorption coef-
ficient value {9837 m*mol'). The percentage degradation at
10 min of irradiation was 90.5% for DRN versus 12.8% for AMT
(Table 3).

The structure and chemical characteristics of the molecules of
herbicides play a determinant role in their photodegradation.
Hence, after initiation of the degradation process {a stage that is
closely related to the herbicide quantum yield), the degradation
rate depends on the lability of molecules faced by the attack of
the radicals that are formed. This is a function of the molecular
composition of each herbicide, which determines the electron
character {donor or acceptor) of the different substitutes and aro-
matic/pyrimidine ring of the herbicide {Table 1). Another key fac-
tor in radical reactions is the molecular compaction; thus, the
degradation rate order for the four herbicides {DRN> FLX>
CLP = AMT) {Table 3] can be related to the molecular chain length,
which decreases in the same order, and to their compaction, which
increases in the same order. This trend can be attributed to a
decrease in attacks by the initially-formed radicals with an
increase in molecule compaction.

Frequent use is made in comparative studies of the apparent
photodegradation rate constant normalized by the energy of the
lamp (k' im! Einsteins™'), k't = k:/E;), because this constant is
independent of fluctuations in the energy irradiated by the lamp
and permits direct comparison among the rate constants obtained
with different photoreactors [40]. The k' values range between
1.67 (AMT) and 28.68 (DRN) m* Einstein s~ ' (Table 3).

The percentage herbicide removal at a radiation dose of
400 ) m~? {Rasq) indicates the applicability of UV radiation in the

v organi for water disinfection [41-44]. The time
required to reach the mentioned dose with the lamp used in our
study is 8.3 5, with an equivalent radiant energy of 1.06 x 10~?
Einstein m™ for a wavelength of 254 nm.

R3sq values {Table 3} vary in the order DRN > FLX > CLP = AMT,
with a very low value for AMT, showing that the dose used
habitually for water disinfection is not sufficient to remove this
herbicide and demonstrating the need for higher UV irradiation
doses or longer exposure times for direct photolysis.

Fig. 2 depicts the time course of TOC values during photodegra-
dation of the four herbicides up to an irradiation time of 120 min.
For AMT, the percentage mineralized TOC is lower than the per-
centage AMT removed (Fig. 1), indicating the formation of interme-
diate products during AMT photodegradation that are not
completely mineralized at 120 min of treatment. For the other
three herbicides, the percentage removal (Fig. 1) is higher than
the percentage TOC removal (Fig. 2] at the same irradiation time,
but complete mineralization is obtained at longer irradiation
times, 60 min for DRN and 120 min for CLF and FLX. These results
indicate that the four herbicides are initially degraded to byprod-
ucts with lower molecular weight that subsequently continue
degrading to CO; in the presence of UV radiation. These results
are of major interest because they demonstrate that herbicides
can be fully degraded to CO,, thereby completely eradicating their
polluting effect.

10
0.8
0.6

04

[TOCHTOC],

00 +
o 30 60 S0
t {min}

120

Fig. 2. Time course of relative TOC concentration during herbicide photodegrada-
tion [Herbicide], = 25 mg/L; (M) AMT, (a) CLP, () FLX and {4} DRN.
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3.2, Influence of herbicide concentration

The effect of the initial herbicide concentration on the photoly-
sis process was studied by using different initial concentration
ranges according to the solubility of each herbicide: 5-50 mg/L
for AMT, 15-90 mg/L for CLP, 15-50 mg/L for FLX, and 15-35 mg/L
for DRN. Fig. SM-1 of Supplementary material shows the photodeg-
radation kinetics of the four herbicides as a function of their initial
concentration, As an example, Table 5 exhibits the values of CLP
photod dation kinetic par. at diff initial CLP con-
centrations. An increase in the initial CLP concentration reduces
the degradation rate constant, which is related to the energy
absorbed by each CLP molecule. Hence, given that the radiation
energy deposited in the medium per volume unit is constant, CLP
molecules can accept more radiant energy when their concentra-
tion is lower. The same behavior is observed for the percentage
TOC removal and percentage CLP degradation {Table 5). There is
also a considerable increase in the time required for halving the
initial concentration of CLP (t;;»). Similar results were obtained
for the remaining study herbicides {Tables SM 1-3)

As an example, Fig. 3 depicts the variation in percentage CLP
removal and initial TOC reduction at 30 min of treatment with
the different initial CLP concentrations used. Results indicate that
the percentage mineralization decreases with increases in the ini-
tial CLP concentration, reducing from 75% to 14.1% with an
increase in the initial concentration from 15 to 90 mg/L. However,
although the CLP concentration is considerably reduced after
30 min of radiation, the byp s are not lized to the
desired extent, obtaining byproducts with a lower molecular
weight than that of CLP which remain in the medium during the
treatment. Similar results were obtained for the other three herbi-
cides (Fig. SM-2}.

3.3. Influence of pH

The influence of the solution pH on the photodegradation of the
herbicides was analyzed by conducting experiments in a pH range

Table 5
Iefluence of initial concentration of CLP on its photods Kinetic p
Trradiation time of 30 min,
Gimgll) kimin ') ne(min)  CLPw(%)  TOCw (%) R (%)
15 0.147 52 8.7 5.0 202
25 o101 82 964 56.5 138
k] 0.058 123 867 424 081
50 0025 260 58.2 37.0 035
s0 0.009 - 238 141 012
100 4
|
§ 509
-
e
5
19
4
B oy
L¥]
EEg s _mS s _ms _ms A

[CLP}, (img/L)

Fig. 3. Percenzage of CLP degraded as a function of the iritial concentration for a
treatment time of 30 min (M) Percentage reduction of the initial TOC ()

between 2 and 12, selecting these values according to the pk, and
the species distribution diagram of each herbicide (Fig. 4). Fig. SM-
3 depicts the degradation kinetics of the four herbicides as a func-
tion of the solution pH, while Fiz. 4 shows the degradation rate
constants, which indicate that the photodegradation process is
highly dependent on pH and is generally favored at the pH values
at which herbicides are in ionic form. Thus, in the case of AMT, DRN
and CLP, the photodegrad. rate ¢ are reduced when
they are in neutral form {pH 7) but higher when the molecules
are positively (pH 2) or negatively (pH 12) charged. These results
demonstrate the high sensitivity of the radical reactions that take
place in herbicide degradation to both the molecular species of
the herbicide and the solution chemistry.

3.4 Influence of water type

The applicability of UV radiation in herbicide removal from dif-
ferent types of water was studied by analyzing the influence of the
chemical composition of waters on the herbicide photodegrada-
tion. Experiments were conducted using waters with different
chemical compositions: ultrapure water, tap water, and wastewa-
ter. Table 2 displays the results of the chemical composition anal-
ysis of these waters. As an example, Fig. 5 depicts the
photodegradation kinetics of CLP in these waters, and Table & lists
the corresponding rate constants and percentage degradation and
mineralization values for the four herbicides in the studied waters.
The photodegradation kinetics of the other three herbicides {AMT,
FLX, and DRN) are shown in Fig. SM-4,

As observed in Table 2, the transmittance values vary as a func-
tion of the water type, being 100% for ultrapure water and 68.9%
for wastewater. Table & shows that the degradation is generally
faster in ultrapure water, followed by tap water, and wastewater,
as deduced from the photod dation rate c ; e.g, con-
stants for DRN of 0.220 min~" {ultrapure water), 0.194 min~' (tap
water), and 0.114 min~' {wastewater). This behavior may be
mainly due to the absence in ultrapure water of organic and inor-
ganic comp 15 that can c UV radiation. Similar results
have been obtained by other authors for DRN and other herbicides
[17.45].

The photodegradation study of the four herbicides in the differ-
ent water types shows that the percentage herbicide removal is
always higher than the removed TOC percentage for the same
treatment time, indicating that not all the degraded herbicide is

ineralized during the photodegradation process in any of these
water types. The residual TOC in the is attributable to
the presence of degradation byproducts that have not been trans-
formed into CO5. The mi lization of phe gradation byprod-
ucts is generally lower in wastewater. Thus, in the case of CLP,
the percentage TOC removal with respect to the degraded CLP is
58.6 for ultrapure water, 64.4 for tap water, and 45.4 for wastewa-
ter; we highlight that the highest value is generally obtained when
the process is conducted in tap water, which may be due to the
presence of chlorinated species with high oxidizing power that
contribute to mineralization of herbicide byproducts.

3.5. Deter ion of the ph adation byp ts of the
herbicides
Herbicide organic byproducts of degradation by UV radiation

were identified from the mass spectra obtained with negative-
ion electrospray. Table 7 lists the byproducts identified with their
corresponding molecular formulas and structures.

In the case of DRN, two of the bypreducts identified {SP2-DRN
and SP3-DRN) have already been detected by other authors
|1.46-49], e.g., byproduct SP4-DRN [1049]. Mestankova et al. | 1]
found that the main products of DRN direct photodegradation were
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Fiz. 4. Herbicide species diagrams and influence of the solution pH on the photedegradation of herbicides by UV radiation. [Herbicide], = 25 mgfL.

(i)

Fig. 5. Infiuence of the type of water on the phowmdegradation of CLP by UV
radiation. [CLP] = 25 mg/L (O} wastewater, (4] tap water and (O] ultrapure water.

SP2-DRN and SP3-DRN, formed by the substitution of a chlorine
atom by a hydroxyl group. The fractions of the two isomers, which
have hydroxyl substitutes in meta- and para-positions, depend on
the UV radiation 1 h. These bypr ts are generated by
the simultaneous aromatic dehalogenation and hydroxylation of
the molecule [ 1,10,46).

Two byproducts have been identified in AMT photodegradation.
The degradation mechanism involves the attack of an HO" radical

on the ring structure, generating the byproduct SP2-AMT, which
has also been reported by other authors as a precursor byproduct
of urazole [23,50,51]. The other byproduct (SP1-AMT) is generated
by rupture of the N1-N2 bond of AMT after irradiation [52].

Only one degradation byproduct has been identified for FLX
{[{3,5-dichloro-6-fluoropiperidin-2-yljoxyjacetic acid, Table 7),
while no organic byproduct has been detected for CLP under these
experimental conditions,

The mineralization produced in the degradation of herbicides
by different processes leads to the formation of CO5 and other inor-
ganic ions from the N and Cl of the baseline herbicide molecule
[10,46]. We determined the concentration of inorganic ions {NO3,
NH3, C17) resulting from degradation of the herbicides at the final
irradiation times at which photolysis of the herbicides was
performed.

Table 8 reports the concentrations and percentages of herbi-
cides and TOC d and the and perc of the
inorganic species detected. The mineralized N is the sum of the
MO5 and NHj ions detected in the medium. The table shows that
the percentage Cl removal is similar to the percentage TOC removal
for all of the herbicides that contain CL It can also be observed that
a higher percentage of Cl than of N is released, suggesting that the
main degradation mechanism may be substitution of the Cl of the
aromatic ring by HO- radicals and the formation of byproducts that
contain OH in the ring {Table 7), because the ring opening takes
place later 2426 4647).

Table 6
Influence of the type of water an the photodegradation of kerbicides. [Herbicide |y = 25 mg/L Irradiation times: 1320 min for AMT, 30 min for CLF. 15 min for FIX and 10 min for
DRN)
‘Water AMT e FLX DEM
k(min ") AMTim (%) TOCi(%) K(min ') ClPw (%) TOCw(¥) k(min ') FlX,s(%) TOGs(%) Kk(min ') DRNi (%) TOC (%)
Ultrapure 0013 797 368 0.101 96.4 56.5 0.205 95.4 545 0.220 90.5 484
Tap 0.007 565 arl 0.028 56.5 364 0.107 79.6 50.0 0184 90.0 383
‘Waste D0 425 211 000 220 0o 0.0sl 483 5.0 [L3EES G688 267
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Table 7
Byproducts identified during the herbicide photodegradation process.
Maolecular formula Molecular weight (gimol) Molecular structure By-product
DRN
CoHyN04C1 2305 /CHS SP1-DRN
' i 1 \ i
& o 2-chloro-4 | »
(T 0
o
HOY
Gl
CoHyyN,0,C1 2145 SP2-DRN
3{3-chl 11
M-l\n/
o
CoHhN;0,C1 2145 CH, SP3-DRN
/ 3-{4-chl 11
NH. N\
\n/ -
[s}
[¥]
oH
CobhaN:0y 196 CH; SP4-DRN
334 1.1
AMT
CoHNy 86 NH, SP1-AMT
< NH 1-[(Z}-aminomethylidene|guanidine
N
NH;
CHMNO 100 OH SP2Z-AMT
N;}l/ 3-amino-1H-1,2,4-triazel-5-ol
H;N—<
\N,NH
FIX
CrHygNOLClgF 2125 o [(3.5-dichloro-6-fluoropiperidin-2-yljoxylacetic acid
\I/ 2 g
/|\‘/|\
o [+ ]
Table &
Photodegradation of herbicides and determination of inorganic species. [Herbicide],, = 25 mg/L Irradiation times: 120 min for AMT, 30 min for CLF, 15 min for FLX, and 10 min for
DRN.
[Herbicide], [Herbicide]r Herbicidesgrana  TOC [N I [Nitrogen| g N, [Clir 1E1 ep Cleineranzes
(M) (mM} (%) &) (mM) (mM) (%) {mM} (mM} (%)
AMT 0304 0.062 79.7 36,8 1214 0324 266 - - -
P 0134 0.005 96.5 565 0134 0053 387 0260 0143 549
FLX 0099 0.005 95.4 545 0198 0071 359 0196 0104 532
DRN 0106 0.010 80,5 484 0213 0087 409 0215 0111 521
N was d ing the concentra- photodegradation, organic N is mainly transformed into NH} and

tions of NO3 and NH ions {Table 8). This table exhibits the total N
removed (mineralized), i.e. the sum of NO3 and NH; ions, consid-
ering the theoretical N content of each herbicide. During herbicide

MNO3 ions and, to a lesser extent into N; |10,46-45]; hence, mainly
NH; is formed during the radiation, and the oxidation of NHj to
NOj3 is a later process 53], Our results demonstrate that the per-
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centage of nitrate is higher than the percentage of ammonium ions
for AMT and FLX but lower for CLP and DRN.

4. Conclusions

The quantum yield of herbicides increases in the order
DRN < AMT < FLX < CLF, which is related to the decrease in the
HOMO-LUMO energy gap of the triplet states of the herbicide
molecules.

The herbicide photod dation rate foll the order

reaching 98-100% degradation at

DRN > FLX > CLP = AMT,
15 min of treatment for DRN and FLX and at 30 min for CLP, How-
ever, AMT degradation is about 80%, after 120 min of irradiation.
Structural and molecular characteristics play a decisive role in
these photodegradation rates.
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The rate constants obtained indicate that the photodegradati
of these herbicides is highly pH-dep and is Iy I d
at pH values at which herbicides are in ionic form.

Herbicide photodegradation is faster in ultrapure water, fol-
lowed by tap water and wastewater. This is largely attributable
to the absence in ultrapure water of organic and inorganic com-
pounds that can absorb UV radiation. Only a I'racuon cl' the
degraded herbicide is mineralized during the p

[17] FJ. Benitez, FJ. Real, LL Acero, C. Garcia, Photechemical exidation processes
for the elimination of phenyl-urea herbicide in waters. | Hazard, Mater. 138
(2006&) 278-287.
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process, and this fraction is lower when he:'blcndes are photode
graded in wastewater,

Analysis of the degradation byproducts demonstrates that the
initial degradation mechanism is mainly based on the substitution
of the Cl of the aromatic ring by HO" radicals and the formation of
byproducts that contain OH in this ring. During herbicide photo-
degradation, organic N is largely transformed into NH; and NO3
ions. The percentage of nitrates is higher than that of ammonium
ions for AMT and FLX and lower for CLP and DRN.
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This study analyzed the photodegradation of the herbicide amitrole (AMT) in water by advanced oxida-
tion processes (AOPs) based on ultraviolet (UV) radiation (UV, UV/H,04, UV/Fe?' [Hy04, UV/K2S:0g, and
UV/Na,C0,) and examined the influence of the initial concentration of radical generators, the solution
pH, and the chemical composition of the water. The values of AMT reaction rate constants with HO",
S0y and COy JHCO; radicals obtained at pH 7 were 5.85+0.25 x 10°M 's ', 3774017 x 10°M 's ',
and 1.37+0.12 x 10°M 's ', respectively. The AMT degradation rate constant in the absence of radical
generators (0.013 £0,001 min ') was considerably increased by their addition, yielding values of
0,037 £0.005, 0.059+0.009, or 0.024+0.002min ' with only 0.15x 10 *molL ! H;0;, K;5:0g, or
Na;C0s, respectively. In all cases, these constants increased with greater amounts of reagent, reaching
values of 0.309 +0.032, 0.748+ 0091, and 0043 +0.004 min ', respectively, with the addition of
347 x 10 *mol L ! of the corresponding radical generator. The percentage of total organic carbon
removal showed the same trend as the AMT degradation rate, reaching 86.8% with the addition of
347 x 10 *mol L ' H,0, and increasing to 99.0% when 0.04 x 10 *mol L ! Fe*' was added to the
system. We analyzed the effectiveness of three systems (UV[H;0;, UVIK;S;05 and UV/Na,CO;) for AMT
photodegradation in different types of water (ultrapure, tap, and treated urban wastewaters), verifying their
high effectiveness, especially UV/K2S20g. The high efficacy of these systems is related to the generation of
both S0 and HO' radicals and the greater selectivity of SOy radical in its reaction with AMT.

© 2015 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

effects. Herbicides, whose use has become common place to max-
imize crop yields, have multiple ecological effects that are often

Herbicides are included in a broad range of organic micro-pol-
Jutants with ecological impact. Distinct herbicide categories have
different types of effects on living organisms, hampering general-
ization. Although herbicides have a soil impact, water pollution
from herbicide runoff is the main pathway causing ecological

* Corresponding author. Tel.: +34 953212747; fax: +34 953211876
E-mail address: mviro@ujaen.es (M.V. Lopez-Ramén).

http:f{dx.doi.org/10.1016j.cej.2015.01.019
1385-8947/@ 2015 Elsevier B.V. All rights reserved.

inter-related. The widespread use of herbicides has come under
scrutiny in recent years [1-5].

Advanced oxidation processes (AOPs) may be more appropriate
than adsorption for the removal of pollutants with low adsorbabil-
ity, as in the case of some herbicides [1,2,6-8]. AOPs based on the
use of ultraviolet (UV) radiation are of major interest. UV radiation
is sometimes used to treat drinking and wastewaters because of its
germicide power and high effectiveness to remove herbicides from
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waters [6-15), The reaction rate of the direct photolysis of herbi-
cides is related to their specific chemical properties (quantum yield
and molar absorption coefficient), and can show poor effectiveness
due to the low quantum yields of many herbicides. However, the
indirect photolysis of these pollutants, based on the use of UV radi-
ation and oxidants, is mainly controlled by the reaction rate con-
stants of the pesticides with oxidant species {hydrogen peroxide,
ozone, peroxodisulfate, etc), and is a more effective process to
remove this type of pollutant from waters [1,4,5,16-21].
These oxidation processes are generally characterized by the
of powerful ¢ species such as hydroxyl radicals
{HU‘] obtained by, for example, U'Je combination of UV and hydro-
gen peroxide (UV/H20,). HO" radicals {E° = 2.80 V) are unselective
and sufficiently powerful to oxidize and mineralize almost aII

obtained when used in combination with NF-titania. The authors
concluded that this 503 radical-based treatment may be ineffec-
tive for the removal of AMT from waters.

A previous study [10] on the direct photodegradation of AMT
with UV radiation showed that only 31.7% of tl'u= AMT present
was degraded at 30 min of t The direct p ion
rate constant of AMT was 0.013 0,001 min—' and the quantum
yield, @, was 4.78 < 102 mol Einstein~', showing a low malar
absorption coefficient (151 m* mol™') and demonstrating the
low effectiveness of direct AMT photodegradation.

With this background and based on our previous finding [ 10]
that AMT had a kedly lower direct photod lation rate with
UV radiation in comparison to three other herbicides studied
{clopyralid, fluroxypyr, and diuron), the objective of this study
was to analyze and ¢ the behavior of AOPs based on the

organic compounds in water, yielding CO; and other inorg,
compounds. Several studies have shown that a range of herbicides
and pesticides can be effectively removed, to a greater or lesser
extent, by AOPs based on Fenton [ 2], ozonation [4,17,22], photoca-
talysis [1,17,19-21] and UV/H20 [9,11,13,15,18).

Peroxodisulfate anion {S;0%) is another radical generator used
with UV radiation |23-28]. 5,08~ is an oxidant (E° = 2.05 V) that
can react with pollutants via very slow reactions at ambient tem-
perature [23 24]; therefore, other methods have been proposed
to activate or accelerate the degradation of organic molecules by
this peroxodisulfate [28]. The most widely applied method is to
generate sulfate radicals {SOy) by photochemical, thermal, or
chemical decomposition of ;08 [26-28]. SO5 radicals have a
redox potential (E° = 2.60 V) close to that of HO® radicals and are
more stable in water |26, with the advantage that S03 is not con-
sidered to be a water pollutant.

Unlike the HO' radical, the carbonate radical (CO5"} is a selective
transient species against organic compounds with a relatively high
oxidization potential (E°=1.78V, pH 7). It is mainly formed by
reaction between bi/carbonate ions and HO' radicals or by quench-
ing of the aromatic ketone triplet excited state. A previous study
|29] analyzed the use of UV radiation in the presence of CO5~/HCO
~ o generate COy /HCOy radicals. COy radicals rapidly react with
organic pesticides via electron transfer with rate constants ranging
between 10% and 10°M-' 51 [16,20,31].

Amitrole {AMT] is a non-selective herbicide that is sometimes
used instead of prohibited herbicides and is extensively employed
for weed control in agriculture and along roadsides and railways
|32-34]. Due to its high solubility, relatively high AMT levels can
be found in surface water and contribute to ground-water contam-
ination via leaching. AMT has been reported to be an endocrine dis-
ruptor and possible carcinogen [1,24-36].

Several approaches to AMT removal have been explored, such
as electro-Fenton and activated carbon [3,6,34], but these have var-

use of UV radiation {UV, UV/H;0;, UV[Fe™ [Hz02, UVK;5:04, and
UViNa;COy) in AMT degradation and mineralization in agueous
solution. The influence of different operational variables {initial
concentration of Hy0y, K»5:05, and Ma,C04, solution pH, chemical
composition of water] was analyzed and the time course of total
organic carbon during AMT d dation and the byproducts
obtained were examined.

2. Materials and methods
2.1. Reagents

All chemical reagents used in this study {amitrole, atrazine,
hydrogen peroxide, potassmm percxadlsulra(e. sodmm carbonate.
ferrous sulfate, phosphoric acid,
dibasic sodium phosphate, sodium nitrite, sodium hydmxade and
acetonitrile] were high-purity analytical grade and supplied by
Sigma-Aldrich, All solutions were prepared using ultrapure water
obtained with Milli-Q equipment {18.2 M€ cm). Table 1 exhibits
some chemical properties of AMT. The speciation diagram of
ﬁMT as n runmon of solution pH {Fiz. 1) and its pK, values were
p d d by | ric titration [G). Thus, AMT
can exist m protonated, neutral, or deprotonated state depending

Table 1
Chemical properties of amitrole,

Structure

Nee
H:N
) <\ —NH
N

Malecular  Molecular Selubility in - pKy  pRa
formula  weight (g/mol) water (mgiL}

CHMN; 841 28 % 10¢ 43 104

ious drawbacks, including a high pH d e, reduced 1
by adsorption due to AMT water solubility, and a lack of mineral-
ization. Few studies have been published on AMT degradation,
including findings that mi ion the main degra-
dation pathway under aerobic condltlons |32]. AMT content in
dnnkmg water has been monitored at a regulatory level of
0.1pgl™in Eumpean counlrles [24]. Research effcrrs are needed
to develop p fation methods to | this
herbicide from waters, preventing its hazardous accumulation.
Hence, there is great interest in the non-conventional removal of
this pollutant in drinking water treatments. Photocatalytic meth-
ods to remove AMT have been little studied [36]. Catastini et al.
described the complete removal of AMT from aqueous solutions
at pH 3.4, using iron{[il} agua complexes excited by solar and UV
radiation to generate HOr radicals as oxidants [33]. Andersen
et al [1] found that neither ozone nor peroxodisulfate produced
any AMT degradation under simulated solar light when used alone
and that no increase in AMT versus atrazine {ATR) degradation was

Al AH &

Percentage of AMT species

Fig. 1. Speciation diagram of AMT as a function ef solutien pH.
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on the solution pH, i.e., virtually protonated at pH < 3, neutral at
pH 6-9, and completely deprotonated at pH = 12 (Fig. 1), and its
pK, values are 4.3 and 104 [G] (Table 1},

2.2, Experimental system

AMT degradation experiments were conducted in a UV labora-
tory reactor system 3 (UV Consulting Peschl). The reactor used
was a 1000 mL cylindrical glass contactor {700 mL useful capacity)
provided with a low-p mercury vapor lamp (TNN 15/32,
nominal power 15 W) that emitted menochromatic radiation at
254 nm. The lamp is placed in a cylindrical quartz tube inside
the reactor and in contact with the solution. The rate of energy
irradiated by the lamp was determined by actinometry, using a
solution of 5 x 10-%mol L' ATR as actinometer [14,27,38] and
obtaining an energy of 1.28 = 10" Einstein s " m~2%,

2.3. AMT photodegradation by UV/H:05 U'.-’;’Fr"ﬂ.i;ﬂ;, UV/K:S:04 and
UVINa:C05 systems

Solutions containing 700 mL of 0.20 < 1077 mol L~' AMT were
poured into the reactor. In each experiment, the photoreactor
was activated after stabilizing the lamp and controlling the tem-
perature (25 °C), and aliquots were subsequently withdrawn from
the reactor at different time points to assess the herbicide concen-
tration and total organic carbon {TOC). The solution pH was
adjusted to the desired value by adding 0.1 mol L' NaOH or
0.1 mol ™" HCl solutions, measuring the pH with a Crison GLP
212 pH-meter.

The reaction rate constants of AMT with HO-, 8037, and COy /HCOy
radicals were determined by competitive kinetic experiments using

{ATR) as refe e Comp 1. The reaction rate constants
of ATR with HO" radicals are 2.9 < 10°, 2.7 x 10°, and 8.2 x 10° M~
sV at pH of 3, 7, and 12, respectively [37.29.40], and with the
other radicals are k(SO7/ATR)=140 <10°M~'s' [41] and
k(€O -HCO3/ATR) = 1.60 = 107 M~"s™" [42]. For these experi-
ments, the initial concentration of AMT in the reactor was 0.15 or
0.20 < 1077 mol L™ in the presence of 0.06 or 0,12 < 107 mol L'
ATR and 735 < 107 mol L~ Hy0,, K25,04, or NayCOs. AMT and
ATR concentrations were obtained after different treatment time
intervals, and the d dation rate c of AMT with the differ-
ent radicals, Ko . Kosogamm and Ko ncoyanm, were calcu-
lated using the above ATR degradation rate constant values and
the following equation |29]:

Koo AMT = k.. ATR  [Ln{AMT/AMTo) /Ln(ATR/ATRs)| m

Photodegradation experiments with the UV/[Fe* [H:0. system
were conducted by dissolving different amounts of FeS0,.7H,0
{0.02-0.18 < 10~ * mol L™ Fe®" ) in a 0.30 « 107% mol L~'AMT solu-
tion, then adjusting to pH 3 and adding hydrogen peroxide.

The influence of the chemical composition of water on AMT
photodegradation was studied by using ultrapure water, tap water
and treated urban wastewater from Jaén {Southern Spain}. After
characterizing the three water samples, they were filtered and
refrigerated until use; characteristics of the samples are given in
Table 2.

2.4, Analytical methods

AMT and ATR concentrations were determined by using a
Thermo-Fisher high-performance liquid chromatograph {HPLC)
equipped with a UVB0D00 photodiode detector, employing a Hyper-
sil GOLD chromatographic column (250 « 4.6 mm). The mobile
phase for AMT was water {pH = 6, using phosphate buffer) in iso-
cratic mode, with an elution flow rate of 1 ml{min; the injection
volume was 20 pL in all samples. For ATR determinations, a mix-
ture of acetonitrile-ultrapure water (50:50 in velume) in isocratic
mode at a flow of 1 mL/min was used. Detector wavelengths were
202 nm for AMT and 226 nm for ATR.

AMT mineralization was followed by measuring the TOC, using
a Shimadzu V-CSH analyzer with ASI-V pler and subtract-
ing the inorganic carbon value in each sample from the total
carbon value.

Herbicide byproducts were determined after 60 min of treat-
ment with the UV/H20,, UVIK:5:04 and UVfNa,CO; systems, using
an initial AMT concentration of 0.30 x 10~ mol L-' at 25 “C. For
this purpose, we employed an HPLC (Agilent 1100) coupled to a
mass spectrometer Bruker {model Esquire 6000), equipped with
an electrospray ionization system (EIS). Details of these experi-
ments are given in Table SM-1 { Supplementary Material ).

3. Results and discussion
3.1. AMT photodegradation by UV/Hz0z and UV/Fe®"H20; systems

The combined use of UV radiation and H,03 breaks the H»0,
molecule by UV radiation, producing two HO® radicals for each
Ha0. molecule [28,47%]:

H;0; + hv — 2HO {2}

Two radicals theoretically occur although in practice the
photolysis of one mol hydrogen peroxide produces less than two
mols of hydroxyl radicals, because the quantum yield is less than
one, & (+HO") = 0.98.

These HO- radicals can react with dilferent species present in
the medium, yielding a series of reactions, notably [43-45]:

Hz0z + HO' — HO; + H:0 {3}
2HO; — Ha0z2 +O; {4}
Hz0; + HO; — HO' + 0; + H0 (5}
H;0; + HO* — 07 + H' + H;0 {6}
RH + HO' — oxidation byproducts {7

Determination of AMT degradation rate constant with HO
radicals, ko asr), is especially important for the design of an ade-
quate treatment based on the combined use of UV radiation and
Hz03. The reaction rate constants were determined by applying
Eq. (1) at medium pH values of 3, 7, and 12, obtaining
Kpojanm=362£022 < 10° M 's!,  585:025x 10°M's7',
and 3.8020.19 < 10°M~'s™", respectively. The high values of

Table 2
Physicochemical characteristics of water samples.
Water pH TOC (mgfl) T (%) [HCO; | (mgfL) [504 | (mg/L) [NOs | (mg/L) [Ca™| (mgiL) iMg?"] (mgiL)
Ultrapure 6.1 oo 100 0.0 oo 00 [T 0.0
Tap 80 oo 951 245.0 10.2 125 86.1 112
Treated urban wastewater 81 142 68.9 290.6 97.6 253 199 nz

* Transmittance (%) at 254 nm.
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these constants indicate the high reactivity of AMT with HO" radi-
cals in the pH range studied. These values are in the same order as
those obtained for other herbicides [46.47],

The ko anr values obtained demonstrate that the AMT reac-
tion rate with HO" radicals is enhanced at pH 7 {when the AMT is
neutral) and decreased at pH 3 and 12 {when the herbicide mole-
cule is charged), which is attrit le to the pH dependence of the
radical reactions in the medium. For example, Reactions (8) and (9]
take place at basic pH [43.48] when the conjugated base of Ha02
(HO3 ) can act as HO' radical scavenger (Reaction (9]}

H;0; 4+ OH™ — HO;Z + H;0 (8}

HO + HO; — H,0 4+ 0y (@)

However, given that the value of kypamm at pH 12
(2802019 « 10°M 's7") is lower than the rate constants of
Reactions (8) and (9] (27 x 10°M "5 'and 75 < 10° M~ 57",
respecm‘ely:. the reaction of AMT with HO' radicals (Reacuon

showing variations in the relative concentration of AMT as a func-
tion of the irradiation time at different initial H20; concentrations.
These findings di rate that the addition of increasing concen-
trations of HyOx enhances the percentage AMT degradation, which
is 100% at 15 min of treatment when an H;0. concentration of
347 = 1077 mol L' is added.

The rate constants in Table 3 were obtained by applying a first-
order kinetic model to the AMT degradation kinetics. Hz0; addition
to the medium raises the AMT photodegradation rate constant,
with the addition of 3.47 < 107" molL™" H:0; producing an
increase of around 25-fold in the value of rate constant, k, from
0.013 £0.001 to 0.309 £0.032 min~". Likewise, there is a rise in
AMT degradation from 31.7% to 100% at 30 min of irradiation,
The rate constant increases linearly with higher initial H.0,
concentration, according to the equation k=83x107%
[HaO3] + 2.3 « 1077 {R® = 0.999), because the rse in H,0; dose
increases the rate of HO' radical formation, enhancing AMT degra-
dnuon There is alse a considerable reduction in the time required

J is slightly less favored. Moreover, at pH 12 the dep ion
or HO {HO*+ OH'~ < Or~ + H;0) can occur because its pK, is 11.9
Thus, at this solution pH, 50.5% of the generated hydroxyl radicals
are converted to O,

The decrease in kuoamr at pH 3 (2.622022 x 10° M~ s7)
may be influenced by the presence of H' and CI” ions {from the
HCI added to achieve pH 2}, which can act as HO' radical scaveng-
ers according to Reactions (10} and (11):

H:0" + HO — H; 0" + H,0 (10}

1" + HO — HCo™ (11)

the rate constants of Reactions (10) and (11) are 7.0 = 10°M~" 57!
and 89 » 107 = 43 « 10° M~' 57, respectively |26,49]; therefore,
these reactions are slightly favored in comparison to AMT degrada-
tion by HO- and reduce the concentration of HO radicals available to
oxidize AMT.

The effectiveness of the UV{H,0, system was assessed by study-
ing the influence of some operational parameters {initial concen-
tration of H:0s pH, presence of Fe**, and water chemical
compaosition) on AMT degradation kinetics. Table 3 displays the
experimental conditions for the first three study parameters.

The effect of adding H.0; to the medium was evaluated by
conducting experiments at an initial AMT concentration of
0.30 < 10~ mol L' and using different initial H>0; concentrations
{0.15-3.47 = 10 mol L™}, Fig. 2a depicts the results obtained,

| le 90% of the AMT initially present in the medium
(I,mlp 1),

A key aspect of the effectiveness of the UV/H0, system is the
degree of mineralization of the pollutant present in the medium,
which was assessed by measuring the variation in TOC concentra-
tion as a function of irradiation time (Fig. 2b). As observed, the per-
centage TOC mineralization is lower than the percentage AMT
degradation for the same irradiation times, indicating the forma-
tion of intermediate compounds during AMT photodegradation
that are not completely mineralized. Longer irradiation times yield
a higher herbicide mineralization percentage, which is virtually
100% at 120 min of irradiation in the presence of 3.47 < 1077
mol L~! HaOy versus 36% in the absence of Hy0,. Table 3 exhibits
the percentage TOC reduction at 30 min of treatment, showing a
rise in percentage TOC removal with higher H.0; concentrations,
reaching 86.8% with 2.47 < 107 mol L' H,0..

The effect of solution pH on AMT degradation was evaluated in
experiments at pH 3, 7, and 12, As observed in Table 3, the
maximum  AMT  degradation rate was obtained at pH 7
{k=0.084£0007 min~'), with reduced values of 0.067z
0.003 min~" and 0.071 £ 0.009 min~" at pHs 3 and 12, respectively.
These results are consistent with the ki jarg values, which follow
the same order, Likewise, percentage AMT degradation and TOC
removal are higher at pH 7 than at pH 3 or 12, The lower yield of
this treatment system at acidic pH can be attributed to the
inhibiting character of chloride ions in the system due to the

Table 3

Experimental results oblained for AMT photodegradation and p AMT d ard li with the UV/H:0; system. [AMT]a =030 = 10 * melL .
[H30:] % 10 * (mol L ") [Fe*"] % 10 ¥ {moll '} pH fia (min) tas” (min) i (min ) AMT3g (%) TOCs" (%)
0.00 2 - i 0013 = 0.001 3T 10.5
015 o 7 186 617 67.9 278
0.29 o b 129 42.8 783 389
{1 ik ] o 7 &3 276 924 471
147 o 7 47 156 100 722
347 o 7 22 .5 100 BGE
0.73 o 3 104 346 B6.3 383
073 [} 12 98 375 78.1 40,0
073 ooz 3 45 16.2 0.143 =+ 0018 96.6 842
0.73 004 3 42 14.0 0.165 = 0016 98.8 889
0.73 009 3 19 65 0355 = 0035 100 941
073 018 3 1 i3 0.708 £ 0L.053 100 986
3.47 004 =] 16 54 0,430 0054 100 850

* Time required to reduce the initial concentration of AMT by half.
® Time required to degrade 90% of the initial concentration of AMT.
* Degradation rate constant

4 percentage degradation after 30 min.

® Percentage mineralization after 30 min.
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(a)

ol 078

t (min}

0 20 40 60 &0 {E) 120

L {min}

Fig. 2. (a) Effect of initial concentration of Hy0; on AMT degradation with the V)]
Hy0; system as a function of treatment time. [AMT,=0.30 « 10 * mell ",
Te25C (%) OmelL ' (») 0.15x 10 *molL % (&) 029 % 10 * moll % (O}
0.73 % 10 *melL % (A) 147 % 10 * molL % (1) 3.47 x 10 * mol L . (b) Removal
kinetics of AMT (open symbels) and TOC {clesed symbols) at 25 °C with the LV}
H:0; system as a function of treatment time. [AMT]y=0.30 = 10 *molL %,
T=25°C (A) OmolL " H05 (©0) 073 x 10 *molL * H0z () 347 x 10 *-
mol L ' H0;

acidification of the medium. In accordance with equation (11},
these ions can react with HO* radicals and reduce the concentration
available for AMT degradation.

The radical formed in equation { 11] has a lower reactivity than
the HO" radical explaining the decrease in degradation rate. More-
over, HO radicals can recombine at acidic pH, Reactions {3) and
112}, reducing their effectiveness in AMT oxidation. Furthermore,
according to Reaction (10}, most oxidation reactions of organic
comp 15 with HO" in ag phase are disadvantaged at acidic
pH due to the presence of H* [43]

2ZHO — 2H;0; (12)

However, basic pH favors the decomposition of H,0, into H.0
and moelecular oxygen rather than into HO- radicals and generates
the conjugated base of hydrogen peroxide (HO;3 ), which acts as HO
radical scavenger (Reactions (8) and (9}

Figure SM-1, in Supplementary Material, depicts the effect of
adding Fe®" to the UV/H:0: system, showing that a higher Fe®
dose increases the degradation rate and percentage AMT degrada-
tion at 10 min of irradiation {from 77% to 100% with an increase of
Fe** from 0.02 to 0.18 « 10" mol L'}, This effect is also reflected
in the AMT degradation rate constants, which rise from
0.143 £ 0.018 to 0.708 £ 0.053 min~" with an increase in Fe** con-
centration from 0.02 to 0.18 < 107" mol L~ {Table 1), These find-
ings suggest that Fe** enhances the generation of HO" radicals in
the medium, Thus, the positive effect of the presence of Fe®'on
the AMT photooxidation rate with the UV/H,0, system may

involve an additional source of HO" radical generation {Reactions
13-15)

Fe** -+ H;0 — Fe(OH)* + H* {13}
Fe(OH}" + hv — Fe** 4 HO™ (14)

Fe'* 4+ H,0, — Fe’* + HO + OH™  (Fenton reaction) {15)

Finally, we highlight that when the Fe®* concentration is main-
tained at 0.04 < 107 mol L' and the H20- dose is increased from
0.72 to 347 =« 107 mol L., there is a rise in the AMT degradation
rate constant {from 0.165=0.016 min~" to 0.430 £ 0.054 min~")
and a decrease in f; > and fogy (Table 3), due to the greater gener-
ation of HO® radicals at higher H.0; concentrations.

Another highly important aspect for the applicability of this sys-
tem is the drastic increase in percentage TOC reduction when Fe®*
is added to the system, rising from 38.3% to 84.2% with the addition
of only 0.02 < 107  mol L' and reaching 98.6% with the addition
of 0.18 < 10~ mol L~ Fe™. These results demonstrate the major
advantages of adding small amounts of ferrous salt in the UV/
Hy0; system when the treatment is performed in acidic media.
However, in this case {photo-Fenton) there is the drawback of
the formation of iron sludge, which would add a new step to the
wastewater treatment. Therefore, it will be necessary to establish
a cost-efficiency balance of the treatment.

According to the molecular weights indicated in the mass spec-
tra, the compound 3-amino-1H-12 4-triazol-5-0l {Table SM-1)
would be the only by-product detecting by using UV/H20; system
after G0 min of treatment. The degradation mechanism involves
the attack of an HO' radical on the ring structure of AMT, generat-
ing the byproduct as a precursor of urazole, which was also
detected by other authors using UV radiation in water t
|10,33).

3.2, AMT photodegradation by the UV/K;5,0; system

Peroxodisulfate is one of the of organic compound that
has been least studied in the presence of UV radiation and is nor-
mally activated to produce 503 radicals, which are highly reactive
and capable of rapidly and efficiently degrading pollutants |[26-
28], Th ically each per isulfate molecule generates two
S0y radicals in the presence of UV radiation, according to Reaction
{16), in practice @ (+50y ) = 0.56:

$:0;" +hv — 2505 (16}

The 50y radicals generated can participate in various radical
reactions, highlighting |28,31,50]:

SOy +RHz — S0} + H* + RH 17}
RH +$;08" — R+ 50} +H" +50; (18)
S0, +RH — R 450 +H* 19)
2R — RR {dimer} (20
SOy +H;0 — HSO; +HO' k=10 —10%s? {21}
HO + 505 — HS0; +S0; +1/20; k<10°s" (22)

The reaction rate constant of AMT with S0y radicals was deter-
mined for solution pH values of 3, 7, and 12 by means of compet-
itive kinetics experiments using ATR as reference compound. The
Ksogman  values obtained are: 2.58:0.28 x 10°M~'s57,
3772017 10°M "5 and 2922013 < 10°M "5~ for pH 3,
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7, and 12, respectively. These values are similar to those found for
other aromatic or aliphatic compounds [29,31,51,52). However,
they are slightly lower than those obtained for HO' radicals,
reported in the previous section, indicating that the reaction is fas-
ter berween AMT and HOr radicals than between AMT and SOy
radicals in the pH range studied. The ko amr value is highest at
neutral pH and reduced at both acid and basic pH values due to
the different reactions of the radical species present as a function
of the medium pH {see below),

In order to explain and compare the effectiveness of V508
and UViH20: systems in AMT degradation, we used the same
peroxoedisulfate concentrations as in the UV{H20: system (0.15-
3,47 < 107 mol L"), Figure 5M-2 depicts the results obtained in
AMT photedegradation by varying K;5:05 concentrations, showing
that degradation rate increases with higher peroxodisulfate con-
centrations due to the greater formation of SO3 radicals.

Table 4 displays the rate constants obtained using a first-order
kinetic model for the different doses of K;5:0; added during AMT
irradiation and reports the percentage AMT degradation and per-
centage TOC removal at 20 min of irradiation. Higher $20§ ~concen-
trations increase the degradation rate constant and shorten the time
required to degrade 90% AMT, fogy, which was reduced from
38.8 min to 3.1 min with an increase in 50§~ concentration from
0.15 to 3.47 < 1073 mol L-". Likewise, addition of 347 < 10-°
mol L' 5,08 produces a 58-fold increase in the rate constant in
comparison to the value in the absence of peroxodisulfate, rising
from 0.013 £ 0.001 to0.748 = 0.091 min~", There is a linear increase
in the rate constant with higher initial 508~ concentration.

Comparison between the results obtained with UV/S20§ sys-
tem (Figure SM-2 and Table 4) and with the UV/H202 system
{Fig. 2a and Table 3) show that the AMT photodegradation rate is
higher when peroxodisulfate is used, although, as reported above,
the rate constant of the reaction of AMT is lower with 505 radicals
than with HO' radicals. This behavior is attributable to both the
almost 10-fold  slower recombination rate of 503 radicals
(ki =4 108 M7 s7') in  comparison to HO' radicals
{Kyp = 5.5 % 10° M- 571} and the greater selectivity of S0y radi-
cals to degrade the organic compounds [48,52].

The effect of pH on AMT degradation by the UV/S:0§ system
was analyzed by conducting experiments at pH 3, 7, and 12. The
results obtained {Table 4) indicate that the AMT degradation rate
d ds on the pH. The i AMT degi ion rate
is obtained at pH 7 (0.165 £ 0.029 min~! for K25:0s), and the per-
centage AMT degradation is slightly higher at pH 7 in comparison
to pH 3 or 12. These results can be explained by the pH-depen-
dency of the species generated in the system by the presence of
5,02 {Reactions 17-22). Thus, at basic pH values, 50y and HO
radicals can react by the following reactions [29.43]:

187

The rate constants of Reactions (23] and (24) are 6 < 10" M~"'s™'
and 1-10 % 10°M~"' 57", respectively [53]. The AMT degradation
rate is lower at pH 12 than at pH 7 due to the reaction rate constant
of the sulfate radical with AMT is lower than the rate constant of
the reaction of sulfate radical with HO" radical generated at these
pH values {Reaction (24)),

The reduced rate constant at pH 3 versus pH 7 can be attributed
to: {i) 5202~ consumption by the formation of acid inorganic com-
pounds, such as Hz50s, H2504, H5:0g, and H503, some of these
acids do not generate SOy or HO' radicals under the present exper-
imental conditions [27,50,54]; and {ii) inhibition of HO" radicals by
Reactions { 10} and {111

The TOC values obtained (Table 4) indicate that with the UV}
5,02 system, the degree of mineralization rises from around
30.0% to 90.0% with increases in 5,0{~ concentration in the med-
ium from 0.15 to 3.47 = 10~ mol L™, This rise in TOC removal is
attributable to an increase in the amount of sulfate radicals gener-
ated. In addition, the AMT present in the medium is more effec-
tively mineralized with the UVis,08 system than with the UV
Hz03 system {Table 3},

From the molecular weight of the mass spectra, the byproducts
from the AMT photodegradation for 60 min with the UV/S,08~ sys-
tem would be only 1,3.24,6-di 5 2 2-dioxid
{Table SM-1}, which could be formed by reaction of AMT byprod-
ucts with 505 radicals. The d fation mechanism invol the
reaction of urea, as a byproduct, with sulfate radicals.

3.3. AMT photodegradation by the UV/Na,CO; system

The reaction rate constant for AMT with CO5 /HCO3 radicals
was also determined by competitive kinetics experiments, using
ATR as reference compound. The rate constant value obtained is
Koo, moogamm = 1.37 £0.12 = 10° M~ 57", similar to that found
for other aromatic organic compounds [2931] and pesticides
15,1655,

Table 5 lists the rate constants of AMT photodegradation for the
different Na,CO4 concentrations added (0.15-3.47 < 10~ mol L")
at pH 10 during, along with the percentage AMT degradation and
TOC removal at 30 min of irradiation. The addition of 3.47 < 10~*
mol L' NazC0; to the system produces a =3-fold increase in the rate
constant value with respect to the value obtained with no carbonate
addition {from 0.012 2 0.001 to 0.042 = 0.004 min~"). These results
can be explained by the formation of CO5 and bicarbonate (HCO5)
radicals in the presence of carbonate by the following reactions:

OH™ + hv — HO +e,; AH = +36.0 kcal /mol (25}
HO" -+ HCO; — HCO, +OH™ AH = +50.9 keal /mol (26)
HCO, + Hy05H;0" + COy {27)

- " 2o "
505 +0H™ — 505" + HO (23) This mechanism was corroborated in a previous study |29 that
= 5 g used the Gaussian09 program (CCSD/aug-cc-pVTZ) to obtain the

50y +OH — HS0, +1/20; (24} corresponding reaction enthalpies. In theory, the energy of the
Table 4
Experimental results obtained for AMT photodegradation and AMT degrad. and mineral; values with the UV/K,5;05 system. [AMT] = 0.30 = 10 *mol L ',

15208 1= 10 *mol L * pH 172 fmin fox (min} k (min '} AMTsg (%) TOC3g (%)

0 7 5 E 0.013+ 0001 317 105

015 7 17 388 0.059 + 0.008 799 316

029 7 92 307 0.075 + 0007 502 500

om 7 42 140 0.165 + 0028 974 750

147 7 15 50 0.457 + 0.058 100 895

347 7 08 31 0.748 + 0081 100 500

073 3 74 244 0094+ 0015 %2 591

03 12 55 182 0,126+ 0023 %6.2 650

Parameter denominations as in Table 3.
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Table 5
Experimental results nbtained for AMT photodegradation and percentage AMT degradation and mineralization values with the UV/Na (0, system. [AMT), = 0.30 » 10 * molL *;
pH = 10.
[cof | = 10 * molL Lz (min) Tacy (Miin) k (min ") AMT g (%) TOC3q (%)
015 283 973 0.024 +0.002 51.0 278
029 273 908 0025 + 0.003 533 348
073 240 79.5 0026 +0.003 58.8 383
147 21.2 0.5 0033 +0.001 62.5 438
347 163 540 0,043 + D004 B9.8 524

Parameter derominations as in Table 3.

Table 6

Reaction rale for AMT photodegrad radical i

rates, and percentage AMT degradation for different treatment times in the three water types.

[AMT =030 = 10 * mol L *, [Ha0z]u = [K25208] = [NaxLOslo=0.73 = 10 Y mol L *, F=25°C

Water type Oxidant o (MiR}) k (min ") Featicaty (M0 V) AMT,5 (%) AMTs (%)
Ultrapure Ha0, 215 0.084 * 0,007 334 % 10° 703 924
Water KaS:0 140 0.165 ¢ 0029 - 910 974
MayC0, 799 0.026 + 0003 - 374 588
HL0, 304 0.058 + 0.005 205 = 10° 575 812
Tap water K350 162 0.142 + 0020 380 % 10° 89.0 984
MasC0, - 0.015 + 0001 181 % 10° 226 367
Treated Ha0 447 0.051 £ 0.005 142 % 100 55.0 769
Urhan wastewazer Kz5:04 224 0,103 # 0020 138 « 10" 784 921
NaxC05 0.013 £ 0.0 7.10 % 10" 187 323

k=7 % 10PM Y5 Y koe=2 % 10°M."s ', and =85x10°M Y5 ! for HO' |
kroc=10 = 10° M, *s * and kuco, =750 = 10°M 's ' for €Oy [3062],

UV system was sufficient for the above reactions to occur. The ini-
tial solution pH of the above experiments was 10, and under these
1 conditions, carb anions are in equilibrium with
hydrogen carbonate anions (pK, = 10.25) Therefore, the solution
contains around 50% bicarbonate.

The rate constant for reaction (26) is 8.5 < 10°M~' s~ [43] and
for HO" with AMT is 3.62-5.9 « 10* M~" 57!, according to these val-
ues, it is not possible to have a competition between AMT and
HCO5 radical with HO- radical.

Figure SM-3 depicts the AMT photodegradation results obtained
with increases in Na;C0O; concentration from 0.15 to 3.47 < 1077 -
mol L™, evidencing greater AMT oxidation at higher concentra-
tions. At higher carbonate concentrations {Table 5), the
degradation rate constant increases, and the time required to
degrade 90% AMT ({fag:) decreases, with a reduction from
97.3 min to 54.0 min with an increase in carbonate concentration
from 0.15 to 3.47 « 10 mol L™". TOC reduction is also greater
with higher carbonate concentration, rising from 27.8 to 52.4%,
The higher effectiveness of the UV /NazC0O; system with increased
carbonate concentration is closely related to the enhancement of
COy and HCO3 radical generation.

Comparison of the UV/CO3~ system with the others shows it tobe
less reactive and less effective to degrade AMT, related to the lower
reactivity of COy JHCOy versus SOy and HO-radicals, as shown by the
reaction rate constants of AMT with the different radicals, which
follow the order k{(&, o ) < ktg.}‘ smaer) < Koy This has
also been reported in other studies of different pesticides | 16,55],

From the corresponding mass spectra, AMT photodegradation
for 60 min with the UV/COi~ system could yield two reaction
byproducts {Table SM-1): 3-[(E)-1H-1.2 4-triazol-3-yldiazenyl]-
1H-124-triazole, an AMT dimer; and 6-amine-1,3,5-triazine-2 4-
diol, which is a byproduct of the expanded ring that appears in
the stage before the formation of cyanuric acid and has also been
identified by other authors [36].

3.4 Influence of water type on AMT photodegradation

The applicability of UV/oxidant systems for AMT removal from
waters was d by lyzing the infl e of the chemical

59), kroc= 195 « 10° M. ' s " and Kyeo, =160 < 10°M 5 * for S0y [60,61]

composition of the water on AMT photodegradation in experi-
ments using ultrapure water, tap water, and treated urban waste-
water, whose chemical characteristics are exhibited in Table 2. The
highest TOC and electrolyte content and lowest transmittance val-
ues were recorded in treated urban wastewaters. Table & lists the
reaction rate constants obtained and the percentage AMT degrada-
tion and mineralization values in the different waters.

In all cases, AMT degradation is much more effective with UV]
5,08, followed by UV/H;0; and then UV/NazCOs. The UV/Na;C0;
system shows the lowest AMT degradation rate constant,
because CO§ (HCO3 radicals have a lower reaction rate constant,
Kico,-mcoyasn = 137 =« 108 M7 57! and oxidant power (E7= 1.78 V)
in comparison to O3 (F°= 260 V) and HO {E" = 2.80 V) radicals.
Although S0y radicals are less oxidant than HO radicals, the effec-
tiveness of the UV{$,05 system is greater because 505 radicals
are more selective in their reaction with organic compounds and,
as commented above, both radicals are formed when this system
is utilized [30.,50].

with all systems studied, the AMT degradation rate constants
depend on the type of water, in the order ultrapure > tap > treated
urban wastewaters, and the same order is observed for the per-
centage AMT photodegradation values. Thus, for the UV/H,0. sys-
tem, these values are 92.4% for ultrapure water, 81.2% for tap
water, and 76.9% for treated urban wastewater at 30 min of irradi-
ation. These differences are explained by the presence in tap water
and treated urban wastewater of bicarbonates, nitrates, chlorides,
and inorganic matter, which react with the radicals generated
| 16,56]. This reduces the concentration of oxidant radical species
available to interact with AMT, resulting in a lesser percentage
degradation.

In order to verify the above proposition, the rates of HO-, 507,
and COy radical inhibition by the species in the medium were
determined by using general equation {28) [29]

Tradicals = Kuae [H'] + Kroc[TOC| + kﬂm, [HCO; | (28)
where riaicals is the inhibition rate of HOr, 503, or CO5 radicals in
571 [H'], [TOC] and [HCO3] are initial concentrations of each spe-
cies present in the water: M. is the molarity of natural organic mat-
ter, based on the moles of carbon, assuming 12 gfmol.
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Fig. 3. Bvolution of the percentage TOC removal with the three systems in different
types of water with treatment time,

Table & lists the i values obtained, showing that: {i) treated
urban has the gr radical inhibition capacity,
reducing the concentration of the main radicals (HO, 503, or COy7)
available to react with AMT; and (ii) treated urban wastewater has
the lowest light transmittance (Table 2}, absorbing the UV radia-
tion and considerably reducing the number of photons reaching
the radical generators. These findings confirm that the organic
matter in treated urban wastewater acts as a filter of UV light,
reducing the effectiveness of the treatment to remove AMT from
the medium. The reduced k values of tap water in comparison to
ultrapure water are largely due to the radical inhibition capacities
of the species that it contains (see Table 2).

Fiz. 4 depicts the percentage TOC removal as a function of irra-
diation time in the different types of water for the four systems
used. For all AMT li decreases in the order:
ultrapurewater > tap water > treated urban  wastewater, and
their effectiveness to mineralize AMT increases in the order:
UV[NayCO5 < UV{Hy0, < UV{S,0% ", which are in accordance with
the above discussion.

4. Conclusions

AMT photod dation rate « decrease in the order
R[Hm;\m‘}’k(m IAMT) ”5& - Hco,anmm, With values of the order of
magnitude 10% (HO"), 10° {SO3 ) and 10° {COy [HCO3). These values
vary with changes in the medium pH but remain in the same order
of magnitude.

AMT photod ion and ization rates vary as a func-
tion of the system used, decreasing in the order UV{S,03 > UV/

Ha05 > UV/Na;C05. The high effectiveness of the UV/S:0%~ system
is due to the combined generation of S0y and HO' radicals in the
medium, the slower recombination rate of SOy radicals in compar-
ison to HO' radicals, and the higher selectivity of the 507 radical in
its reaction with AMT.

These water treatment systems are most effective at neutral pH,
because some of the radicals generated are consumed in secondary
reactions with species present in the mediwm at acidic or basic pH,
reducing their concentration and therefore effectiveness to react
with AMT.

The addition of small amounts of Fe™* to the UV/Hx02 system
generates additional HO' radicals and enhances the treatment,
increasing the amount of degraded AMT and its mineralization,
reaching TOC removal values close to 100%,

The effectiveness of the three studied AOPs to degrade and min-
eralize AMT depends on the type of water. It decreases in the order
ultrapure water > tap water > treated urban wastewater, because
the radical inhibitory capacity increases in this order due to the
presence of electrolytes.
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The objective of this study was to analyze the influence of the presence of organic xerogels and aerogels
on the degradation of herbicide amitrole {AMT) by UV radiation. Organic gels were prepared by polycon-
densation of resorcinol and formaldehyde in water, using Fe, Ni, and Co acetates as catalytic precursors.
Materials were characterized by N adsorption at —196°C, pH at the point of zero charge (pHp:: ), X-ray
diffraction, and X-ray photoemission spectroscopy. The band-gap of these materials was calculated by
diffuse reflectance spectra, applying the Kubelka-Munk theory. Results show that the porous texture of

g;:;::m " gels depends on the salt used, which affects the polymerization rate. Thus, nickel xerogel (X-Ni) has the
lenaaivit?e highest surface area and mesopore volume values, The surface area of Ni aerogel (A-Ni}is four-fold higher
Band-gap than that of its corresponding xerogel, indicating that the drying process also plays a very important role
Herbicide in the textural properties of the material. According to the band-gap values obtained, the gels behave as
Aqueous phase semiconductor materials, because these values are < deV, ranging between 3.81 eV for X-Na and 3.66 eV
for X-Ni. Band-gap values are closely related to the presence of —=C=0/—0H groups in the structure of the

gels. X-Ni gel has the highest content of —=C=0/—0H groups { 24.2% ). These groups introd uce energy bands

in the Fermi level, reducing the energy of LUMO-HOMO orbitals. Given the photoactivity of the study

materials, AMT removal in the presence of organic xerogels can be anributed to the combination of three

factors: direct photolysis, adsorption, and synergic effects. The synergic degradation rate constant (ks )

was found to decrease in the order X-Mi>X-Fe > X-Co>X-Na, passing from 18.7 = 10~* min-! for X-Ni to

6.0« 10~ min~! for X-Ma, Results obtained indicate that the positive holes generated inthe valence band

and electrons, which promote the conduction band, play an essential role in the mechanism by which

15 enhance AMT photodegradation,
© 2015 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction Ti0 is one of the materials most widely applied as photocat-

An important group in advance oxidation processes (AOPs) is
represented by photocatalytic processes in which luminous radi-
ation produces the electronic activation of the semiconductor
material that constitutes the catalyst. After irradiation at an appro-
priate wavelength, this material generates electronfhole pairs that
are responsible for the formartion of radical species thatintervene in
the pollutant degradation. These radicals derive both from reduc-
tion and oxidation reactions according to their promotion by the
electron or by the positive hole generated [1.2].

*+ Comesponding author. Fax: +34 953211876,
E-madl address: mvire@ujaenes (MV. Lipez-Ramién}.

hittp: /fdx doborg/ 10,1016/ apcath, 2015.07.044
0926-3373/0 2015 Elsevier BV. All rights reserved.

alysts in water decontamination, both alone and in combination
with other materials acting as doping agents andfor material sup-
ports [3-6]. Drawbacks in the use of these materials include:
their complicated removal from the treated effluent.necessary for
their recovery and reutilization; the reduced percentage absorption
of solar radiation and the high level of recombination of elec-
tron/positive hole pairs. Accordingly, recent studies have centered
on photocatalysis processes that reduce these disadvantages. A
research line of particular interest in this field has been the prepa-
ration of semiconductors with large surface area or their deposition
on porous carbon materials [1,7-13].

Carbon xerogels and aerogels are a highly important group
of carbon materials [14,15] whose textural and chemical prop-
erties and easy preparation have led to numerous applications
[ 16-18]. Carbon gels are obtained by polycondensation reactions
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between hydroxyl-benzenes (resorcinol, phenol, catechol, etc.) and
aldehydes (formaldehyde, furfural, etc.) in a given solvent (water,
methanol, acetone, etc.), followed by a drying stage and subse-
quent carbonization [17]. A potentially important feature of these
materials is that metal-doped aerogel can be readily prepared by
adding a soluble metal salt to the initial resorcinol{formaldehyde
mixture | 14-16]. Alter gelation, the metal salt is trapped within
the gel structure and the metal oxides formed can normally be
chelated by functional groups of the polymer matrix. These proper-
ties make carbon aerogels very promising materials for enhancing
organic pollutant photooxidation processes, because they allow the
development of materials with a large surface area and high con-
centrations of metal oxides of contrasted catalytic activity for the
photodegradation of organic compounds on their surface [19].

Amitrole (AMT) is a non-selective herbicide that is sometimes
used instead of prohibited herbicides and is extensively employed
for weed control in agriculture and along roadsides and railways
[20-22]. Due to its high solubility, relatively high AMT levels can
be found in surface water and contribute to ground-water contam-
ination via leaching [23].

There have been few studies on photocatalytic methods to
remove AMT [24,25]. Catastini et al. [21] described the complete
remaoval of AMT from aqueous solutions at pH 3.4, using iron( 111}
aquo complexes excited by solar and UV radiation to generate HO*
radicals as oxidants. Andersen et al. [26] found that neither ozone
nor peroxydisulfate produced any AMT degradation under simu-
lated solar light when used alone and that no increase in AMT
versus atrazine [ATR) degradation was obtained when used in com-
bination with NF-titania. The authors concluded that this S04~
radical-based treatment may be ineffective for the removal of AMT
from waters. In a previous study | 27] we analyzed the effectiveness
of three different systems (UV/H;0,, UV/K;5;0g and UV/NaC04)
for AMT photodegradation in different types of water, verifying
their high effectiveness. especially that of UV/K;5;04.

With this background, the main objective of this study was to
determine the effectiveness of organic aerogels and xerogels doped
with Fe, Co, and Ni in the degradation and removal of AMT in
aqueous solution. For this purpose, we prepared and character-
ized different organic gels doped with Fe, Co, and Ni and analyzed
their photoactivity for AMT degradation. We studied the influence
of the metal catalyst used in gel polymerization on the textural and
chemical properties of these materials and on their photocatalytic
capacity. We also analyzed the action mechanism of these gels in
AMT phetodegradation.

2. Experimental
2.1. Reagents

All chernical reagents used in the present studyamitrole, resor-
cinol, formaldehyde, sodium carbonate, nickel acetate, iron acetate,
cobalt acetate, monobasi fium pt dibasic sodium phos-
phate, sodium hydroxide and phosphoric acid) were of high purity
analytical grade and supplied by Sigma-Aldrich. All solutions were
prepared using ultrapure water obtained with Milli-Q equipment
(18.2M&em)

2.2 Synthesis of organic gels and characterization

Organic aqueous gels were produced from the polycondensa-
tion of resorcinol (R) and formaldehyde (F) in water (W), using
Fe, Co, or Ni acetates as catalyst precursors | 14- 16]. The stoichio-
metric RfF and R/W molar ratios were 0.5 and 0.07, respectively.
The amount of acetate added was 1wt of the metal in the ini-
tial solution. Another organic gel was prepared in the same way

burt using carbonate sodium as catalyst. The mixtures were stirred
to obtain homogeneous solutions that were cast into glass molds
(25cm length « 0.5cm internal diameter) and cured for a given
time period. The gel rods were then cut into 5-mm pellets and
immersed in acetone to remove the water inside the pores. A frac-
tion of this acetone-exchanged sample was dried in supercritical
€0y to form the corresponding organic aerogels. The remaining
samples were directly dried at ambient temperature and atmo-
spheric pressure, yielding organic xerogels. Materials are referred
to as A or X, denoting the aerogel or xerogel character, respectively,
followed by the metal present ( Fe, Co, or Ni).

All samples were finally carbonized at 900°Cin a 150 cm® min—!
N flow with a soak time of 5h and heating rate of 1.5°Cmin~"'.
Carbon aerogels are referred to in the text by adding the letter C to
the name of the corresponding aerogel and xerogel.

Samples were characterized by gas adsorption, determination
of the pH of the point of zero charge (pHpgc), X-ray diffraction
(XRD)and X-ray photoelectron emission spectroscopy (XPS). These
techniques have been described in detail elsewhere [25].

Aerogel and xerogel samples were texturally characterized
using Ny adsorption at —196°C (Autosorb 1 from Quantachrome).
Isotherms were used to determine the BET surface area, Sggr.
Dubinin-Radushkevich and Stoeckli equations were applied o
obtain the micropore volume, Wy, and mean micropore width, Lg.
The mesopore volume was obtained as the difference berween the
amount of Ny adsorbed at a relative pressure of 0.95 and the Wy.

The total oxygen content of samples was obtained with an ele-
mental CHNS-0 Analyzer Flask (1112 Series) from Thermo Finigan.
The pHege of samples was determined from potentiometric titra-
tions, as previously reported [29].

XRD patterns were recorded with a PAN analytical Xi'Pert PRO
diffractometer using CuKey; radiation. J[CPDS files were searched to
assign the different diffraction lines observed. Diffraction patterns
were recorded between 2° and 70° (28) for 30 min.

KPS measurements were performed with an ESCA 5701
from Physical Electronics equipped with MgKe X-ray source
(hr=1253.6 eV} and hemispherical electron analyzer. Survey and
multi-region spectra were recorded at Cy;, 045 and Fegy, or Cogp, or
Nizp, photoelectron peaks.

2.3. Experimental system

AMT degradation experiments were conducted in a UV labo-
ratory reactor system 3 (UV Consulting Peschl} The reactor used
was a 1000mL cylindrical glass contactor equipped with a low-
pressure mercury vapor lamp (TNN 15/32, nominal power 15W)
that emitted monochromatic radiation at 254nm. The rate of
energy irradiated by the lamp was determined by actinometry,
using a solution of 5pM ATR as actin |30] and obtaining
an energy of 1.28 = 10-4 Einsteins~! m~2 for the lamp.

The superoxide radicals (03"~ ) generated were determined by
reaction with tetranitromethane (TNM), evaluating the formation
of nitroform anions (C{NO3k~) [31]. The appropriate amount of
TNM was added to the solution irradiated in the presence of
250mg L1 of gel at an initial concentration of 10-4 M, waiting for
20min to allow the reaction of TNM and 03"~ radicals to take place
and then determining the amount of (C[NOz|3~ ) generated.

The influence of positive holes (fiyg') on the action mecha-
nism of xerogels was determined by conducting experiments in
the presence of ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA), which
acts as g scavenger. Thus, AMT photodegradation kinetics were
studied in the presence of gel and EDTA, using initial concentra-
tions in the reactor of 0.30 « 10~ mol L-1 AMT, 250 mg L' gel, and
3210~ mol L' EDTA.
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24, Analytical methods

AMT concentrations in solution were determined by reverse-
phase high-performance liquid chromatography (HPLC) using a
chromatograph (Thermo-Fischer) equipped with UV8000 photo-
diode detector. The chromatographic column used was a Hypersil
GOLD 250 x 4.6mm. The mobile phase was water (pH 6, using
phosphate buffer) in isocratic mode and an elution flow rate of
1mLmin~!, The injection volume was 20l in all samples, The
detector wavelength was 202 nm.

The concentration of the nitroform anions C{NO3 &~ was deter-
mined with a CECIL CE 7200 spectropl at a | h
of 350 nm. Dissolved oxyzen was measured with a DO 6+ portable
dissolved oxygen meter,

3. Results and discussion

31, Chemical and textural characterization of Fe(ll), Co(ll}, and
Ni{ I} organic gels

Table 1 lists the textural characteristics of the organic xerogels
and aerogels doped with transition metals. The organic xerogels
were mainly mesoporous. The presence of metals increased the
porosity of the xerogel with respect to the blank (X-Na). X-Ni
had the highest Sger (103m?g~1), Wy (0.040cm? 1), and Vi
(0.295cm? g-1) values. These results suggest that the porous tex-
ture of xerogels depends on the nature of the metal salt, which
affects the rate of polymerization that leads to the gel forma-
tion [32]. The pH of the initial mixture that gave rise to samples
X-Ni, X-Co, and X-Fe was 6.2, 6.1, and 4.3, respectively. The dif-
ferences in pH among the initial samples may explain the varied
textural characteristics of the xerogels obtained. These results indi-
cate that Ni and Co acetates are superior polymerization catalysts
[32.33]. The cations of the acetates used, dissolved in water, formed
the corresponding hexa-aquo complexes. The ionic radius of the
hydrated cation was 2.43 A for Na(H20)%", 2.12A for Fe{Hz0)2*,
2.08 A for Co(H50)s?*, and 2.05A for Ni{Hz0)s?". The larger size of
the cation increased the gelation time, because weaker interactions
were established between the particles of the polymer formed and
the cations. Longer gelation and mobility time favors the overlap-
ping of primary hydrogel particles and the formation of particle
clusters. A greater overlapping also produces a larger volume and
size of the holes between the particles, resulting in an increased
poresize [14]. The results in Table 1 showthat mean micropore size,
(Lg). determined with Nz augmented in the same order as the ionic
radius of the hydrated cation: X-Ni <X-Co <X-Fe < X-Na. However,
the samples had a larger number of micropores and mesopores
with lower cation radius; hence, their micro- and mesopore vol-
umes and consequently their surface area increased in the order
X-Na<X-Fe<X-Co<X-Ni(Table 1). Similar results were previously
obtained using different Cr, Mo, and W salts as polymerization cat-
alysts in aerogel synthesis | 16]. As shown in Table 1, Fe and Ni
xerogels were less porous than the corresponding aerogels with
the same baseline composition, as reported by other authors [35].
These results indicate that the drying method has a decisive influ-
ence on the dried polymer networks [36]. The organic aerogels had
Wy and Vi, values, respectively, of 0.173 and 0.678 cm? g1 for A-Fe
and of 0.185 and 0.717cm? g~! for A-Ni. These values were much
higher than those of their respective organic xerogels, which is
related to the different drying procedure used. Thus, drying with
supercritical CO; yields organic gels with larger surface area and
micro- and mesopore volumes because it minimizes surface ten-
sion on the pores during solvent removal, reducing their collapse
and preserving the porous texture created during gel synthesis.

Fe and Ni xerogel and aerogel samples underwent a process
of carbonization in nitrogen atmosphere at 900°C for Sh. Table 1
shows that the carbonization process increased the microporosity
of samples, augmenting their surface area. However, in the case of
the aerogels, carbonization considerably reduced their mesoporos-
ity.

As shown in Table 2, the pHpzc value ranged between 3.1 and
3.6 for both xerogels and aerogels, demonstrating their acid nature.
The surface basicity of the samples markedly increased after car-
bonization, with a pHpze value of around 7. This was mainly due
to the removal of oxygenated surface groups at the high temper-
atures used during carbonization | 19,37], as indicated by the low
percentage oxygen values for the carbonized samples (Table 2)

Table 2 also displays the results of the elemental analysis of
the prepared gels, showing the elevated percentage oxysen val-
ues of both xerogels and aerogels. These findings indicate the
high concentration in these materials of oxygenated groups; which
were mostly eliminated during the carbonization, as noted above.
We highlight the low ash content of these materials (Table 2).
Fig. 1a depicts the X-ray diffractograms of the organic xerogels. As
observed, there was no diffraction peak corresponding to the metal
present, indicating its wide dispersion on the xerogel surface. Fig. 1
also depicts the X-ray diffractograms of the gels containing iron
(Fig. 1b)and nickel (Fig. 1c). As observed in Fig. 1b, only carbonized
samples showed diffraction peaks. In the case of carbonized sam-
ples XC-Fe and AC-Fe, diffraction peaks were observed at 35.6° and
43.3%, respectively, and assigned to FeyOy (JCPDS 88-0866) and
y-Fez03 (JCPDS 39-1346) The peak centered at 44.7° (XC-Fe) is
characteristic of metallic Fe (JCPDS 306-0696). Gels A-Fe and X-Fe
showed no diffraction peaks corresponding to iron oxides.

Fig. 1c depicts the diffractograms of gels containing nickel. As
in the case of the iron gels, diffraction peaks corresponding to
Ni species were only detected in the carbonized samples. Thus,
samples AC-Ni and XC-Ni showed diffraction peaks at 44.6° and
51.9°, respectively, indicating the presence of metallic Ni (JCPDS
04-0850).

The nature of the surface oxygen groups was determined by
deconvolution of the XPS spectra of Oy, for each sample (Table 3).
The surface oxygen was mainly distributed as —C=0/—0H (oxygen
of the carbonyl group present in lactones, anhydrides, and oxy-
gen atoms of hydroxyl groups) and —C—0—C— (oxygen atom in
lactones and anhydride). The proportion of <C—0—C— groups was
higher than that of -C=0f-OH groups in all samples. The X-Ni sam-
ple showed the highest percentage of —C=0/~0H groups (24.2%)
among all study samples.

3.2, Determination of electrical properties

The electrical properties of the studied materials were analyzed
by obtaining the diffuse reflectance spectra (DRS), allowing deter-
mination of the band-gap or forbidden band energy |38-40]. The
analysis was based on the Kubelka-Munk theory, which assumes
rthat the radiation reaching a dispersing medium simultaneously
undergoes processes of absorption and dispersion. Hence, the
reflected radiation can be defined as a function of absorption (k)
and dispersion {s) constants, as shown in Eq.(1):

(Rl _k

= 3

n

where FR) is the Kubelka-Munk function, corresponding to the
absorbance, R, is the absorbance of a sample with infinite width
with respect to a standard (barium sulfate) for each measured
wavelength, k is the absorption coefficient, and s is the dispersion
coefficient. Assuming a constant material dispersion in the studied
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Table 1

Textural characteristics of organic xerogels and aerogels.
Sample S (m?gt) W {emig-t) Vi (cmi g Eq® (K] mal-!) Ly (nmy)
X-Na 2 0.002 0.030 67 3.60
X-Co 68 0.031 0,194 103 23
X-Fe 27 0.2 0.089 88 273
XN 103 0.040 0.295 121 1599
A-Fe k0 0173 0678 498 244
A-Ni 407 0185 07 12.4 1493
XCFe 338 0134 0.225 215 107
KC-NI 2 0144 0.230 207 1.16
AC-Fe 568 o 0.396 211 m
AC-Ni 637 0.249 03N 2315 0.E9
* Surface area determined by Ny adsorprion isotherms at <196 +C.
® Micropore volume from DR equation applied to Ny adsorption isotherms at —196°C,
© Mesopore volume from Ny adsorption isotherms at < 196°C.
4 Characteristic adsorption energy from DR equation applied to N; adsorption isotherms at — 196
= Mean micropore width from DR equation applied to N; adsorption isotherms ar —196=C.

Table2

Gel characterization pHezc, Eg. ash content. and elemental analysis.
Sample PHee Ey (eV) Ash (%) Elemental amalysis (%)

C H o

X-Na 16 381 ol 59,2 33 74
X-Co 36 378 ar 58.4 33 376
X-Fe 5 374 L1 516 32 381
X-Ni 34 366 1.0 635 35 320
XCFe 73 435 2 938 02 ER]
KC-Ni 70 416 20 9.6 153 749
A-Fe ER | 375 05 598 33 36.4
A-Ni 36 360 05 616 40 339
AC-Fe 71 447 08 801 0.4 97
AC-Ni 649 444 L7 805 (1K) 8.5

wavelength range, Eq. (1) depends on the absorption coefficient
alone, transforming Eq. (1} into Eq. (2):

(1=Re)? _
R
It has been demenstrated in different transition mechanisms
that the energy of incident photons and the band-gap (E;) of the
material are related in the absorption process as follows (Eq. (3)):

ax hy=C(hy—Eg)" (3)

where « is the linear absorption coefficient of the material, h is
Planck’s constant (4.136 = 1015 eV s=1), Cis the model adjustment
constant, kv is the photon energy (eV), E; is the band-gap energy
(eV}, and n is the constant for the type of optical transition, with
values of n=2 for permitted indirect transitions, n=3 for forbid-
denindirect transitions, 1= 1{2 for permitted direct transitions, and
n=3{2 for forbidden direct transitions. Eq. (1) is then obtained by
substituting Eq. (2)in Eq. (3):

(F(R) % hi)¥ = (hw—Ey)

FIR)= o (2)

()

Based on Eq. (4),it was possible to represent {F{R) = i)V versus
hvand the Eg value could be obtained, A value of n=1/2 was consid-
ered for permitted direct transitions, as suggested by other authors
[41]. The adjustment error was minimized by conducting double
linear fitting and obtaining the E; value as the cutoff point of both
lines [42]. As an example, Fig. SM 1 depicts the determination of £
for nickel aerogel (A-Ni).

Table 2 exhibits the results obtained for the study samples.
According to the Eg values obtained, which were <4eV in all cases,
the organic gels (xerogels and aerogels) behaved as semiconductor
materials and therefore as photoactive materials in the presence
of UV radiation. Interestingly, the band-gap value of each aerogel
was very close to that of the corresponding xerogel. In xerogels,

the band-gap ranged between 3.66eV for X-Ni and 3.81eV for
X-Ma. Band-gap values decreased in the order X-Na>X-Co>X-
Fe>X-Ni and depended on the surface and structural properties of
the semiconductors. No relationship was found between the band-
wap values and textural characteristics of the xerogels (Table 1).
However, their band-gap values were found to be related to their
chemical properties; as observed in Table 3, the order of their con-
tent of —C=0/—0H groups was the opposite of the order of their
band-gap values, with X-Ni having the highest content (24.2 %).
Milowska et al. [43] reported that the presence of <COOH and —OH
groups can alter the electrical properties of materials, introduc-
ing “impurity” bands around Fermi level and reducing the energy
between LUMO and HOMO orbitals. The presence of oxygen atoms
alsofacilitates the promotion of a larger number of electrons to the
conduction band through the formation of carbon-oxygen bonds
and of new molecular orbitals in the system [2.44].

The erystallinity of a material plays an important role in its pho-
tocatalytic activity, besides its specific surface area. Sifontes et al.
|45] evaluated the effect of carbonization temperature on the band-
gap of various synthesized Ce0; samples, finding that an increase
in temperature from 350 to 960°C increased the band-gap from
3.02 to 3.41 eV, augmenting the crystal size.

The presence of 3d transition metals (Fe, Co, and Ni} in organic
xerogels reduced the band-gap with respect to X-Na xerogel, as
shown in Table 2. This is due to delocalized states in transition
metals, which contribute to the formation of new energy bands by
hybridization with 2p states of oxygen. These energy bands consti-
tute new energy levels in the band-gap or form hybrid states with
thevalence or conduction layer, contributing to band-gap reduction
and favoring the formation of photogenerated electron-positive
hole pairs and photocatalysis [46]. Although new energy states are
formed between valence and conduction bands in all three studied
metals, hybrid states also arise in the valence layer in the case of
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Fig. 1. {a) XRD patterns of organic xerogels. XRD patterns of metal-doped organic
gels and their carbonized derivatives, (b) Fe; (c) Ni.

Ni, increasing the electron density, decreasing the band-gap of the
material, and favoring the promotion of electrons to higher energy
bands [47].

As observed in Table 2, the band-gap of gels markedly increases
after carbonization, reaching values superior to those correspond-
ing to a semiconductor material (>4eV). This rise in the forbidden
energy band is due to the removal of oxygenated groups from gels
by carbonization (Table 2), which reduces the number of molecu-
lar orbitals and therefore augments the energy difference between
LUMO and HOMO orbitals.

t (min)

Fig. 2. Removal kinetics of AMT at 25°C with the UV/organic xerogel system as a
function of treatment time. [AMT], = 0.30mM, T-25°C. (* ) Direct photolysis: (4)
X-Na: (9) X-Co; (0) X-Fe; (00) X-Ni.

Table 3
Deconvolution of 01s XPS spectra of the organic and carbon gel samples (%).
Sample —(=0/—0H s | iz gt H0
532.2+02eV 533.1+0.2eV 535.1+04eV
X-Na 16,6 653 18.1
X-Co 18.0 66.2 158
X-Fe 204 60.1 195
X-Ni 24.2(28.4%,29.6%) 51.2(49.2%,51.9%) 246(22.4°, 18.5)
XC-Fe 19 8.0 54.1
XC-Ni 96 366 53.8
A-Fe 199 51.1 29.0
A-Ni 226 16.4 310
AC-Fe 103 30.8 589
AC-Ni 1.7 337 546

@ At 45 min irradiation.
b At 90 min irradiation.

3.3. AMT photodegradation by UV radiation in the presence of
organic gels

Fig. 2 depicts AMT photodegradation kinetics by UV radiation
and by the simultaneous use of UV radiation and organic xerogels.
There was a marked increase in the removal rate when the pro-
cess was conducted in the presence of organic xerogels doped with
transition metals. Based onthe photodegradation kinetics obtained,
we calculated the total removal rate constants of AMT removal
(kyyycer) (Table 4). The rate constant kyy;cg Was obtained by using
first order kinetics. The time to degrade 90% AMT decreased with
the use of transition metal-doped xerogels, obtaining the shortest
time, 62.1 min, with the X-Ni sample. The total removal rate con-
stant of AMT confirmed the increased AMT photodegradation rate
in the presence of xerogels (Fig. 2).

AMT photooxidation by the simultaneous use of UV radiation
and organic gels is a complex process. AMT is degraded not only by
the hydroxyl and superoxide radicals generated in the interaction
of UV radiation with organic gel but also by direct AMT photolysis
and adsorption on the organic gel in the medium, The reduction in
AMT concentration can therefore be described as the result of three
processes in combination: (a) direct photolysis; (b) adsorption, and
(c) the synergic effect produced by the presence of the gel. This
synergic effect has a positive sign if it favors AMT degradation, is
equal to zero if it does not affect the process, and has a negative
signifitinhibits AMT degradation. Accordingly, AMT removal in the
presence of gel can be mathematically described by the following
equation:

[dAMT)
Vover = ——gr— =~—

= —(kuv + Kaps + kse) x [AMT] (5)

(Vuv + Vaps + Vse)
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where kyy is the AMT removal rate constant due to direct photol-
ysis, kaps is the rate constant of the adsorption process, and ksg
expresses the influence on kyycp of the presence of gel in the
medium (synergic effect). Calculation of the ksg value and its sign
therefore requires separate determinations of the contribution of
direct photolysis and adsorption to the global removal process.

The percentage removal due to the synergic effect of the gels was
calculated by subtracting adsorptive and photolytic contributions
from the total percentage removal in the UV/GEL system (Eq. (6)).
Table 4 shows the results obtained at 45 min of treatment.

#5Euvsen. = ®Duvyca. — %Duv — BAcr (&)

where % SEyycp is the percentage AMT removal due to the syner-
gic effect produced by the presence of the gel during exposure to
UV radiation, %Dy, is the total AMT degradation in the UV/GEL
photocatalytic process, %Dyy is the percentage AMT degradation
by direct photolysis, and %Agg, is the percentage AMT removed by
adsorption on organic gel.

The results in Table 4 indicate that kyygg, decreased in the
order: X-Ni>X-Fe>X-Co>X-Na, passing from 37.1 = 103 min-!
(X-Ni) to 20.6 = 10-* min~! (X-Na) The percentage removal also
decreased in the same order, reaching 77.6% for Ni xerogel and
63.3% for Na xerogel at 45min (Table4).

As observed, the order of variation of the ksg rate constant was
the same as that of the kyy gy, constant. Likewise, the percent-
age removal of X-Ni was higher, given the synergic effect [24.4% at
45min) and the lower adsorptive contribution to the AMT removal
process. The lowest percentage removal and smallest adsorptive
and synergic contributions were obtained with xerogel X-Na.

Thissynergic effect canalso be quantified by calculating synergic
factor R 43,49, f.e., the ratio between the photodegradation kinet-
ics constant in the presence of the gel and the sum of photolysis
and adsorption constants according to Eq. [ 7):

8 kl.l\(,fgel
k= e e (7}

R>1 indicates a synergic effect, while R <1 indicates an inhibi-
tion of pollutant photodegradation in the presence of the material.

Among the organic xerogels studied, the synergic factor was
higher with X-Ni (2.0) than with Ni and Fe aerogels. The syner-
gic effect virtually disappeared in carbonized samples, which had
synergic factor values <1.0 (Table 4).

Fig. 3 depicts the time course of the synergic contribution to
global AMT removal as a function of irradiation time. As observed,
the synergic contribution for xerogels increased up to a maxi-
mum at 45min irradiation and then decreased to virtually zero
at 120min. The synergic effect was evaluated in the absence of
the adsorption process by conducting experiments in which the
organic xerogel was saturated with AMT (Fig. SM 2). The Fe xerogel
showed ksg = 14.8 = 10~ min~!, indicating that the synergic effect

300
o
o
200 o
7 5]
= & <@ g
: g’ *
z o0
=100
v EO & A o
= a
ad 8
04 W g
0 0 W 60 8 100 120
t{rmin)

Fig. 3. Percentage AMT removal by the synergic effect produced by the pres-
ence of gel during exposure 1o UV radiation as a function of treatment time.
JAMT ;= 0.30mM, T= 25-C. {2) X-Na; (0 X-Co; (0] X-Fes (0) X-Ni

was maintained in the saturated xerogel. The global percentage
AMT degradation was 70.8% in the UV/GEL photocatalytic process
(Dypyjger ) at 45min of treatment, with 30.3% being due to the syn-
ergic effect produced by the presence of gel during UV radiation
exposure (55Eyyce )

The above variables were all markedly reduced with the use of
aerogels rather than xerogels. As showniin Table 4 and Fig. SM 3, the
use of aerogels (A-Ni or A-Fe)instead of the corresponding xerogels
produced a mean reduction of 6.5 » 103 min~" in the total degra-
dation rate constant and a decrease in synergic effect values. The
percentage degradation was also lower (Table 4), indicating that
the drying time in the synthesis process affects the photocatalytic
activity of the material [36].

As observed in Table 2, band-gap values for non-carbonized gels
were <4 eV; therefore, they behaved as photoactive materials in the
presence of UV radiation. Lower Eg values corresponded to higher
kyyjon, and ksg values(Table 4). X-Nishowed the lowest E; (3.66eV)
and the highest synergic rate (18,7 = 10~ min~!}and synergic per-
centage degradation { 24.4% ). The Eg values of carbonized gels were
>4 eV therefore, these materials were not photoactive and the syn-
ergic component was virtually null in the AMT photodegradation
process (Table 4)

3.4. Determination of the reaction mechanism

Velo-Garcia et al. |2 | proposed a mechanism to explain the pho-
roactivity of activated carbons. The photons from UV light reach the
materials and generate electron-positive hole pairs through their
irradiation with sufficient energy to promote electrons from the
valence band to the conduction band. The photogenerated elec-
trons can spread through graphene layers and reach molecules of
the absorbed compound and oxygen molecules. In the latter case,
these electrons can reduce the adsorbed Oy to form the superoxide

Tabled

Reaction rau and synergic c 10 AMT deg) by UV forganic gels and carbonized gels system. |AMT o = 0,30 mM. [ Catalyst] = 250mg/L. pH=7.
Sample oo min v 107 min ks 107 min~! ksz 107 min~ R D Acnr SEviat

(%, 45 min) (%, 45 min) (%, 45 min]

X-Na mny 206 1.8 640 1.4 633 78 15.0
X-Co 754 306 5.9 119 16 711 136 17.1
X-Fe 100 329 60 141 1.8 768 163 200
X-Ni 62.1 371 56 187 20 776 127 244
AFe 867 263 87 435 12 69.1 162 124
A-Ni 75.0 307 8.0 99 15 752 123 225
XCHi 774 27 132 17 1.1 707 262 41
AC-Ni 9.4 232 134 - 09 643 240 -
AC-Fe a7.2 240 1.1 - 1.0 69.5 206 14
AC-Fe 106.2 217 127 - 0.9 61,2 198 05

by = 128 < 10~ min~".

Ehry =405 (%, 45 min),
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a)

b}

n}
0 40 &0 80 a1
t {min}

Fig. 4. AMT removal kinetics at 25=C with the UV/organic xerogel system as a func-
tionof treatment time in presence and abs ence of EDTA. |AMT]o = 0.30 mM, T= 25 +C.

(a) (¥ ) Direct photolysis: (A) X-Na: (0] X-NasEDTA. b) (02) X-Ni; (0} X-Ni+EDTA.

radical (O3~ ), which may react with the water molecule, triggering
the formation of more oxidizing radical species [ 50] that will inter-
act with the compound, contributing to its degradation (Reactions
(-3

e ep+0z - 03 (1)
07*" +Hz0 & HOz* +OH pKy= 4.7 (2)
2HOz* — O3+ H30 — O3+2HO" (3)

The positive holes (Ii*yg ) are directly responsible for the genera-
tion of hydroxyl radicals by capturing the water molecule ( Reaction
(4)).

Bty +Hz0 — HO* + HT (4)

The reaction mechanism was first investigated by determining
the influence of positive holes using AMT photodegradation exper-
iments in the absence and presence of EDTA. Photodegradation
kinetics were analyzed and the effectiveness of photocatalysts was
evaluated according to the levels of AMT removal ar different irra-
diation times. Fig. 4 depicts, as an example, the results obtained for
UV/X-Na and UV/X-Ni systems. As observed in both cases, addition
of EDTA to the UV{xerogel system reduced the AMT photodegra-
dation rate, In the case of X-Ni, the total removal rate constant
decreased from 37.1 » 10-*min~! to 14.3 % 10~ min~", a similar
value to that obtained with direct photolysis, 12.8 » 10~ min~1.
These results corroborate that the xerogels act as photoactive mate-
rials and that the suppression of positive holes totally inhibits their
photocatalytic role in AMT degradation.

Fig. 5 depicts the results obtained in the presence of tetrani-
tromethane (TNM), showing that the presence of the two organic
xerogels during photodegradation increased the concentration of
superoxide radicals, the concentration of superoxide radicals gen-
erated was superior with X-Ni than with X-Na. The maximum O3~

4E05
(]
o o
(=]
= IE05 z
Z
z
2E05 B A A
o i
) A
2 Eos
OE0

0 20 40 &0 50 wo 120
t {mmin}

Fig. 5. Formation of superoxide radicals. (&) X-Na: (0} X-Ni.
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Fig. 6. Time course of dissolved oxygen in the UV xerogel system. {2 X-Na; (0)
X-NL

generation was reached at 45min of irradiation, when the maxi-
mum photocatalytic activity was observed (Fig. 3), evidencing that
the generation of superoxide radicals positively contributed to AMT
photodegradation. This was confirmed by conducting experiments
to determine the time course of dissolved oxygen in the solution.
Fig. & depicts the results obtained, showing that longer irradiation
times, regardless of the sample considered, progressively reduced
the oxygen concentration, corroborating the reaction mechanism
by which superoxide radicals are formed { Fig. 7).

In order to determine the surface chemistry transformation
of xerogels during irradiation, XPS analyses were conducted on
xerogel samples subjected to UV radiation for different times
(Table 3). We highlight that a small fraction of oxygenated groups
present on the xerogel surface transformed into other groups dur-
ing irradiation. For example, the results for X-Ni in Table 3 show
a slight increase in the percentage of oxygen that forms part of
the —=C=0/—0H groups at 45 min irradiation, passing from 24.2 to
28.4%, a decrease of 2% in the percentage of oxygen that forms
—{—O—{=groups: and 2% reduction in the percentage that forms
the Hy0 molecule. At the longer irradiation time of 90 min, the per-
centage of the oxygen that forms part of the =C=0/~0H groups
continued rising and that corresponding to the water molecules
continued decreasing. These variations in the percentage oxygen
of the gels indicate slight changes on their surface with irradi-
ation. These modifications may be due to the oxidation of these
oxygenated groups by the positive holes or their reduction by the
electrons generated (Fig. 7). The fact that the global balance of oxy-
genated groups remained constant during irradiation suggests that
the carbon matrix of xerogels was not attacked by the oxidizing
oxygenated species, mainly hydroxyl radicals, which were formed
during irradiation (Fg. 7).
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Fig. 7. Mechanism proposed for the action of organic gels as photocatalysts.

5. Conclusions

The porous texture of xerogels depends on the nature of the
metal salt, which affects the polymerization rate that leads to the
gel formation, with Ni and Co acetates being the best polymeriza-
tion catalysts.

The mean micropore size of xerogelsincreasesin the same order
as the ion radius of the hydrated cation: X-Ni<X-Co<X-Fe < X-Na;
however, the number of micropores and mesopores increases with
the reduction in cation radius. Hence, their micro- and mesopore
volumes and, consequently, their surface area, increase in the order
X-Na<X-Fe <X-Co<X-Ni. Carbonization increases the microporos-
ity of samples, augmenting their surface area.

In non-carbonized gels, the band-gap ranges between 3.66eV
for X-Ni and 3.81 eV for X-Na and is related to the chemical prop-
erties of these materials. Higher concentrations of —C=0/—OH
groups increases the number of bands at Fermi level, which reduces
LUMO-HOMO energy and decreases the band-gap energy. Car-
boenization augments the band-gap of the material to>4 eV through
the removal of numerous surface oxygen groups.

The reduction in AMT concentration during irradiation is
attributable to the combination of adsorption, direct photoly-
sis, and gel-induced synergic effect. The synergic rate constant
decreases in the order: X-Ni>X-Fe > X-Co > X-Na. These results are
related tothe differences in band-gap energy, which increase in the
reverse order.

The presence of xerogels during AMT photodegradation pro-
motes the generation of superoxide and hydroxyl radicals through
the photogeneration of electron-positive hole pairs. These pairs can
also oxidize and reduce part of the oxygenated groups present on
the surface of the xerogels.
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KEYWORDS Abstract The objectives of this study were to analyze the influence of different operational vari-
Ni xerogel; ables and to determine the time course of total organic carbon (TOC) and medium toxicity during
Amitrole: amitrole (AMT) photodegradation in the presence of Ni xerogel (X-Ni) as photocatalyst. A further
Photodegradation; study objective was to analyze the influence of the type of water on the photodegradation process.
Catalysis Results show that the degradation rate is directly proportional to the initial X-Ni concentration up

to a maximum of 250 mg/L with a slight decrease thereafter, indicating progressive photon absorp-
tion saturation of the catalyst for a given incident radiation flow. At concentrations close to 250 mg/
L X-Ni, the AMT photodegradation rate is not affected by further increases in X-Ni concentration.
In addition, AMT photolysis is highly pH-dependent and is generally favored at pH values at which
AMT is in its ionic form. The increase observed in AMT degradation rate under alkaline conditions
can be attributed to the higher generation of HO" radicals. The presence of chloride reduces the
AMT degradation rate, because C1™ anions behave as h™ and HO" radical scavengers. The degra-
dation rate is also decreased by addition to the medium of organic matter, which acts as a filter. The
behavior of TOC removal kinetics during AMT degradation in the presence of X-Ni is similar to
that observed for AMT degradation kinetics. Finally, we highlight that photocatalysis is more effec-
tive in ultrapure water than in wastewater or tap water. In all systems, the optimal catalyst concen-
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TNM, tetranitromethane: TOC, total organic carbon: UV, ultraviolet: X-Ni, niquel xerogel.
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tration is 250 mg/L. The

toxicity i with longer time, indicating the for-

mation of by-products that are smaller than AMT and can more readily penetrate the cell.
@ 2016 The Authors, Production and hosting by Elsevier BV, on behalf of King Saud University. This is

an open access article under the CC BY-NC-ND license (litp:/

eativecommons.org/licenses/by-ne-nd/4.0/).

1. Introduction

Amitrole (AMT) is a non-selective herbicide with a very wide spectrum
of activity against annual and perennial broad leal and grass type
weeds, It is sometimes used instead of prohibited herbicides and is
extensively employed for weed control in agriculture and along road-
sides and railways (Catastini et al, 2004; Da Pozzo el al, Z0035;
Oesterrech et al, 1999), Due to its high solubility, relatively high
AMT levels can be found in surface water and contribute to ground-
water contamination via leaching. AMT has been reported to be an
endocrine disruptor and possible carcinogen (Andersen ef al, 2013;
Da Pozzo et al, ‘truﬁ Mugades and \}(\Lnng, 2010; Watanabe
et al., 2005). I 1gly strict envil in the pres-
ence of these compounds in efl’luentsand natural systems require treat-
ment technologies that mini 1 risks at a bl
cost.

Remoso, 1998; Wang et al., 2007). In these cases, carbon plays a mere
support function, although it was recently demonstrated (Haro et al,
2012; Velasco et al., 2012; Velasco et al., 2013) that activaled carbons
may act as pholoaalalysls under the action of UV light, which consti-
tutes a new and promi h to poll Garcia-
Cruz et al. { ’t]H'r studied lhe mmobuhzalmn of nickel (Ni) on varous
carbon supports and its application as electrocatalyst to oxidize
propargyl alcohol in alkaline medium. The results revealed the impor-
tance of the phase of the metal within the carbon structure, with
nanoparticles Ni vielding the highest performances. The combined
effect of UV radiation and carbon has been widely studied by Velo-
Gala et al. (2013), who analyzed the effectiveness of four commercial
carbons to remove sodium diatn. in the p of UV radiati

The results demonstrated that the catalytic contribution exceeds 53%
after 1 min of treatment. This catalytic activity is increased in samples
with h:glm percentage surface oxygen, mainly when this is formed by

Advanced Oxidation Processes (AOPs) are promisi hnol
for the removal of organic compounds resistant to biological treat-
mmts They |nc|udc photocatalytic processes that involve the use of

ion capable of el ically activating the catalyst;
the energy content of this radiation must be in the \-"mhlz or ultraviolet
(UV) region. Moreover, the photocatalyst should be made of a semi-
conductor material with an electron structure capable of generating
electron/hole pairs after irradiation at a given wavelength. The elec-
trom/hole pairs promote the formation of highly reactive radical species
that participate in the pollutant degradation. These radicals result
from reduction and oxidation reactions when promoted by the electron
and by the positive hole generated, respectively (Ahmed et al,, 2011,
Rivera-Utnlla et al., 2012; Velo-Gala et al., 2013).

Ti0; is one of the most widely used photocatalysts in water treat-
ments, either alone or in combination with others that act as dopers
andfor material supports (Aluned et al., 2011; Leon and Radovie,
1994, Shan et al., 2010; Teh and Mohamed, 2011). However, there
are drawbacks to the use of these materials, mcluding the following:
(i) their difficult removal from the treated effluent, (i) the need for
their recovery and reutilization, (i) their reduced percentage solar
spectrum radiation absorption, and (iv) their hlgh lect:

hydride groups and carbon atoms with sp” hybridization.
Thm have been few studies on herbicide removal from water by

photocatalysis (Andersen et al, 20013; Catastini et al, 2004;
Mugadza and Nyokong, J'J]l.] W'\l:zushc el al, Dt]i) Orellana
e al. (2016) analyzed AMT p Iytic degradati

solution in the presence of orgamc aerogels ami xerogels daped with
different transition metals. The resulis suggest that the positive holes
generated in the valence band and the electrons that promote the con-
duction band play an essential role in the mechanism by which xerogels
promote AMT photodegradation. Band-gap energy values are closely
related to the presence of —C  O/~0H groups in the structure of the
gels. Thus, Ni xerogel (X-Ni) has the highest —C  O/—OH group con-
tent and photocatalytic activity,

With this background, the objectives of the present study were as
follows: to determine the influence of different operational variables
on the photodegrad process, including the initial herbicide and
catalysl concentrations, medium pH, ionic strength, natural organic
matter (NOM), light intensity, and the presence of TiO;; to analyze
the time course of total organic carbon (TOC) and medium toxicity
during AMT photodegradation with Ni xerogel; and to establish the

ole recom- infl of the type of water (ultrap tap, and ). Deter-
bination level. Recent studies have on ph lysis pro- of these p is ial for the correct design of tech-
Judi [hg preg jon of logical applications of this ph Iytic process,

cesses that reduce these sh
semiconductors that have a large snrface area m are placed on porous
carbon materials (Baek et al., 2013; Cordero et al,, 2007; Leary and

2. Materials and methods

Westwood, 2011; Li Puma et al, 2008; Lim et al, 2011; Rivera-
L|'1Ei1]:\ et al._. 0 ryba et al., 2002). The textural and chleuuca.l prop- 2.1. Reagents
erties of carhanr. p the of p
F when used as I suppm'ls, largaly attributable to
the increased contact surface betwsen ph lyst and poll All chemical reag used in this study (amitrole, hydrochlo-
(Figueiredo and Pereira, 2010; Matos et al, 2009; Rodr iguez- ¢ acid, monobasic sodium phosphate, dibasic sodium phos-
Table 1  Chemical properties of amitrole.
Structure Molecular formula Molecular weight Solubility in water pK; pK;
gfmol
HgN j C;HN, 881 28 10° 43 10.4
\ _—NH
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phate, sodium hydroxide, and phosphoric acid) were of high
purity analytical grade and supplied by Sigma-Aldrich. All
solutions were prepared with ultrapure water obtained with
Milli-Q equipment (18.2 M€ cm). Table | exhibits some chem-
ical properties of AMT. The speciation diagram of AMT as a
function of solution pH and its pK, values was previously
determined by potentiometric titration {Orellana et al.,
2015). Thus, AMT can exist in protonated, neutral, or depro-
tonated state depending on the solution pH (virtually proto-
nated at pH <3, neutral at pH 6-9, and completely
deprotonated at pH = 12), and its pK, values are 4.3 and
10.4 (Orellana et al., 2015) (Table 1).

2.2, Materials

A nickel organic xerogel (X-Ni) was used for this study. The
procedure for the preparation of X-Ni has been described else-
where (Orellana et al., 2016). The organic gel was character-
ized by N, adsorption at —196°C using an Autosorb |
analyzer from Quantachrome. The BET surface area was
103 m°fg, and its micropore volume was 0.040 em’fg with
mean micropore width of 1.99 nm from DR and Stoeckli equa-
tions. The mesopore volume, obtained from the difference
between the amount of N; adsorbed at a relative pressure of
0.95 and the micropore volume, was 0.295 em’/g. The pH of
the point of zero charge (pHpzc) of X-Ni was 3.4, obtained
from potentiometric titrations (Orellana et al., 2016).

2.3, Photocaralytic degradation af AMT in the presence of X-Ni
andlor Ti0

The photoactivity of X-Ni nnder UV light was evaluated for
AMT degradation in water. Experimental details have been
reported elsewhere (Orellana-Garcia et al., 2015, 2016). Briefly,
the oxidation experiments were carried out using 0.7 L of a
0.30 mmol/L. AMT solution in the presence of 250 mg/L. of
X-Ni. Solution pH was adjusted to the desired value by adding
0.1 mol/L. NaOH or 0.1 mol/L HC1 solutions. In each experi-
ment, after stabilizing the lamp (a low-pressure [LP] mercury
lamp) and controlling the temperature (25 °C), the photoreac-
tor was turned on, and aliquots were withdrawn from the
reactor at different time intervals in order to assess the herbi-
cide concentration and TOC. Samples were immediately fil-
tered with Millipore disk filters (0.45 pm) to remove the
organic xerogel. Experiments were also carried out using a
UV reactor system 2 (UV Consulting Peschl) provided with
a medium-pressure (MP) mercury vapor lamp (TQ 150, nom-
inal power 150 W).

2.4, Analytical methods

AMT concentrations in solution were determined by reversed-
phase high performance liquid chromatography (HPLC) using
a chromatograph (Thermo-Fischer) equipped with UVS000
photodiode detector. The chromatographic column was a
Hypersil GOLD 250 » 4.6 mm. The mobile phase for AMT
was water {(pH = 6, using phosphate buffer) in isocratic mode
at an elution flow rate of 1 mL/min. Injection volume was
20 pL in all samples. Detector wavelength was 202 nm.

AMT mineralization was followed by measurement of the
medinm TOC using a Shimadezn V-CSH analyzer with ASI-V
autosampler and subtracting the inorganic carbon value in
each sample from the total carbon value.

The superoxide radicals (0, | generated were determined
by reaction with tetranit hane (TNM), evaluating the for-
mation of nitroform anions (C{NO,); ), which were deter-
mined at 350 nm (Shao et al., 2010).

HOr radical concentrations were measured by following
their reaction with dimethyl sulfoxide to quantitatively form
formaldehyde, which reacts with 2,4-dinitrophenylhydrazine,
giving rise to the corresponding hydrazone, determined by
HPLC-UV (Tai et al., 2004).

The toxicity of degradation products was assessed by means
of the normalized biotest (UNE/EN/ISO 11348-2) of lumines-
cent inhibition of Vibrio bacteria (NRRL B-11177) using the
LUMIStox 300 system (Dr. Lange GmbH) with LUMIStherm
incubator. The toxicity was defined as the percentage inhibi-
tion at 15 min of exposure. In all cases, the percentage inhibi-
tion was determined by comparing the response of an
established control saline solution with that of the study
sample.

The influence of the chemical composition of the water on
herbicide photodegradation was studied in ultrapure water,
tap water, and urban wastewater from the city of Jaen
{Andalusia, Southern Spain). After characterization of these
waters, they were filtered and refrigerated until use. Table 2
displays the characteristics of the water samples.

3. Results and discussion

According to the results obtained in a previous study
{Orellana-Gareia et al., 2016), the reduction in AMT concen-
tration by photodegradation in the p of Ni xerogel is
attributable to three processes: (a) direct photolysis, (b)
adsorption, and (c) synergic effect produced by the presence
of the xerogel. Hence, AMT removal in the presence of X-Ni
can be mathematically described by the following equation:

Table 2 Physicochemical ch istics of water sampl

Water pH ToC T (%) [HCO5] [80i7) [NO5) [Ca®*) Mg™7]
mg/l mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

Ultrapure 6.1 0.0 100.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0o

Tap 8.0 0.0 99.1 2450 10.2 12.5 86.1 112

Wastewater £.1 14.2 689 90.6 97.6 25.3 119.9 112

* Transmittance (%) at 254 nm.
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Table 3  Experimental
-Ni]
mg/L
100

16.3
43

429

244

1.6

18.7

128

an1

7

14.8
18

15.0
249

438
50.0
318
10.8
37.0
66.7

8.4
21.6
20.0
9
25.1

744
92.0
6l.6
339
69.6
96.9

4

146
148
a7
25
44

8.5
6.7
2.3
0.5
49
T.1

128
6.6
£
37
18.2
2.2

359
618
24.4
89

25.6
737

0.30
012
0.59
1.07
0.30
0.30

1
7
7
7
3
1

428
357

138
33
9.4

759

66.9

26.7

729

23.5
5.0

573

13.8

~2soa

0.30
0.30
0.30
0.30
0.30

e

* 45 min of irradiation.

AAMT] )
~Vop = - l = ~(Fuv + Vaps + Vsg)
= —(kuv + kaps + kse) - [AMT] (1

where kyy is the AMT removal constant due to direct photol-
vsis, kaps is the adsorption rate constant, and kgg is the infin-
ence of the xerogel present in the medium on kop (synergic
effect). Therefore, the calenlation of kg requi T
determinations of the contributions of direct photolysis and
adsorption.

The rate constant values for the different experimental con-
ditions are listed in Table 3, which also include the percentage
removal by synergic effect of X-Ni at 45 min irradiation. This
valne was calculated by subtracting the adsorptive and pho-
tolytic contributions from the total percentage removal in
the UV/X-Ni system (Eq. (2)).

% SEyvicer = BAM Tyyger — % AMTuy = % Age (2)

where % SEuv g is the percentage AMT removal due to the
synergic effect produced by the presence of xerogel during
exposure to UV radiation, % AMTyy e is the percentage
total AMT degradation in the UV/X-Ni photocatalytic pro-
cess, Yo AMTry is the percentage AMT degradation by direct
photolysis, and % Ageg is the percentage AMT degradation
by adsorption on X-Ni. We discuss below the influence of
the different experimental variables on AMT removal.

3.1, Influence of X-Ni eancentration

In photocatalytic processes, the amount of photocatalyst is a
key parameter that can affect the herbicide photodegradation
rate. The effect of the baseline ph Iy ration
on AMT removal kinetics was analyzed by ducting exper-
iments at different X-Ni concentrations from 100 to 500 mg/L.
Fig. | depicts the results obtained. AMT photodegradation
kinetics (Fig. 1) were adjusted to a pseudo-first order kinetic
maodel, obtaining the photocatalytic degradation constant,
kog. Table 3 (Exp. Nos. 1-3) lists the values of kinetic param-
eters of AMT photodegradation as a function of the initial
X-Ni concentration. Thus, it can be observed that kog is
directly proportional to the baseline X-Ni concentration up
to a maximum with a slight decrease thereafter, indicating pro-
gressive catalyst saturation of photon absorption at a given
incident radiation flow. The results show that at concentra-
tions close to 250 mg/L X-Ni, the AMT photodegradation rate
is not affected by an additional increase in the initial X-Ni con-
centration (Fig. 2). This may be attributable to (i) aggregation
of X-Ni particles at high concentrations, decreasing the num-
ber of active sites available for light absorption and thereby

ducing the photodeg: ion rate (Parra et al., 2004), and
(i) i in light dispersion and co t reduction in
its penetration through the solution, given the excess concen-
tration of particles in suspension (Parra et al., 2004; Fenoll
et al, 2012). A mise in the catalyst dose increases the number
of active adsorption sites, with a percentage AMT of 5% at
45 min of irradiation with a catalyst dose of 100 mg/l and
26% with a dose of 500 mg/L; likewise, the adsorption rate

FEFREFREEEEERR constant also rises from 2.0 %10 * to 8.5 %10 *min '

{Table 3). The balance between these opposed phenomena

results in an optimal catalyst dose for the photocatalyte

3 ‘Z" e e reaction (Adesina, 2004), in the present case one of around

R e 250 mg/L, which yields the highest kog and ksg values and per-

e I A o T O i 7 PR T
UV inadiation. Ambian Joumal of ¥ (2016), lttpy//c. ot org/ 10.1016j rabijc 2016.10.005
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CiC,

1 {min)

Figure 1  AMT photodegradation as a function of wradiation
time at different initial catalyst (X-Ni} concentrations, pH = 7,
[AMT] = 0.30 mmol/L. {a} Direct photolysis; (£} 100 mg/L; (CI)
250 mg/L; () 500 mg/L.

30.0 -

200

% SE

10.0

0.0 8 T T r T o
0 100 200 300 400 500
[X-Ni] (mg/L)

Figure 2 Variation of synergic effect as a function of initial X-Ni
concentration at 45min of irradiation. pH = 7, [AMT]
= 0.30 mmol/L.

centage AMTuvgeL. SEuviger. and TOCSE v e degrada-
tion {Table 3).

The proposed mechanism to explain the photoactivity of
nickel organic xerogel was previously described (Orellana-
Gareia et al., 2016). In brief, the presence of xerogels during
AMT photodegradation promotes the generation of superox-
ide and hydroxyl radicals through the photogeneration of
electron-positive gap pairs. Figure SM | depicts the time
course of HO® and O, radicals as a function of the catalyst
dose added. It can be observed that the concentration of both
radicals increases with higher doses of added matter. We also
highlight the elevated oxygen consumption, with complete dis-
solved oxvgen removal (regardless of the catalyst mass) at
45 min of treatment.

Investigation of catalyst rense and stability is very impor-
tant for evaluating its applicability for industrial and real
wastewater treatment. Figure SM 2 shows the evolution of

AMT removal with time for four consecutive photocatalytic
runs performed with the same catalyst sample, recovered by fil-
tration and thoroughly washed with water, after each cycle. As
can be seen in this figure, only few differences are observed
among the four cycles, and AMT removal slightly dropped
from 96.9% to 93.1% in the fourth consecutive cycle, less than
4% loss of catalyst activity. These results indicate that the X-
Ni catalyst exhibits a high efficiency under consecutive runs.
3.2, Influence of AMT cancentration
The effect of the initial AMT ration on photodegrad
tion was analyzed by using imitial concentrations ranging
between 0.12 and 1.07 mmol/L. Figure SM 3 in Supplementary
Material shows AMT photodegradation kinetics as a function
of initial concentration. Table 3 exhibits the kinetic parameters
{Exp. Nos. 2, 4-6), showing that koy values decrease from
64.8 % 10 *108.9 » 10 *min ' when the initial AMT concen-
tration increases from 0.12 to 1.07 mmol/L. Results obtained
indicate that increasing numbers of herbicide molecules are
Isorbed on the phot lyst surface with the rise in herbi-
cide concentration but the AMT degradation rate decreases.
This may be due to the following: (i) the generation of interme-
diate compounds that can be adsorbed on the catalyst surface,
deactivating the active photocatalyst sites {Bahnemann et al.,
2007y and (ii) the higher concentrations of degradation com-
pounds generated, ing a greater cc ption of oxidiz-
ing species in the catalytic photodegradation process (Ahmed
et al., 2011).

Results indicate that the percentage degradation at 45 min
irradiation is also reduced at higher AMT initial concentra-
tions, decreasing from 92% to 33.9% with a rise in the initial
concentration from 0.12 to 1.07 mmol/L, which is also accom-
panied by a reduction in the percentage mineralization from
50.0% to 10.8%. These results indicate that by-products are
not mineralized to the desired extent, with by-products that
have a lower molecular weight than AMT remaining in the
medium during the treatment. Interestingly, the order of vari-
ation of the rate constant, keg, is the same as that of kog.

cic,

1 {min)

Figure 3 Effect of pH on AMT photodegradation. [AMT]
= 0,30 mmol(L, [X-Ni] = 250mg/L. (A) pH 3; (C0) pH 7; (=) pH

12,
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According to the present findings, an appreciable synergic
effect req I concentration  of
0.59 mmol/L, whcn.as AMT is mmoved by photolysis and
adsorption alone at lower concentrations.

3.3, Influence of pH

The influence of solution pH on AMT photodegradation was
analyzed by conducting experiments with pH values between
3 and 12, selected according to the pK, values (Table 1) and
AMT species distribution diagram (Orellana-Garcia et al,
2015). Fig. 3 depicts AMT degradation kinetics at different
pH values, and Table 3 exhibits the corresponding kinetic
parameters (Exp. Nos. 2, 7, and 8). Results indicate that
AMT photolysis is highly pH-d dent and is g iy
favored at pHs m wlllch !\MT is in Imuc fon'n Thus,
Ky = 12.8 » 10 *min ' at pH 7, 182 = 10 *min ' at pH
3,and 22.2 # 10 *min ' at pH 12. However, the photodegra-
dation constant, kog, increases from 25.6 » 10 *min ' at pH
310737 % 10 *min 'at pH 12. There is also higher degrada-
tion {96.9%) and mineralization (66.7%) at pH 12, The same
trend is observed for SEuvger and TOCSEyvce. values,
with SEyryiger of 2.9% and TOCSE v g of 15% at pH 3
versus SEuygee of 25.1% and TOCSEyyger of 24.9% at
pH 12, It should also be noted that at 45 min of reaction,
the amounts adsorbed increase from 2.9mg/L at pH 3 to
3.2mg/L at pH 7 and 3.4 mg/L at pH 12,

The increased AMT degradation rate in alkaline conditions
can be attributed to a higher HO' radical generation due to the
presence of more OH  ions on the catalyst surface. At pH 12,
X-Ni is negatively charged (pHpzc = 3.4), and there is a large
amount of OH  in the medium. Elevated OH concentrations
would increase the scavenging of photogenerated holes and

vield highly oxidative HO® species through Egq. (3) (Wa
et al., 2009).
OH +h* — HO' (3

In contrast, the catalyst surface is positively charged at pH
3, and the degradation reaction mainly results from photogen-
erated holes, whose oxidizing capacity is somewhat lower than
that of HO" species (Wei et al., 2009; Wu et al., 2009),

3.4, Influence of chioride anions in the medium

Natural waters are complex matrixes containing anions such
as chlorides, which can interfere with photocatalytic AMT
degradation by reacting with the radical species formed during
photocatalysis. This effect was analyzed by adding increasing
amounts of NaCl {1-10 mmol/L) to 0.30 mmol/L. AMT solu-
tions. Results are displayed in Table 3 (Exp. Nos. 2, 9, and
10) and Figure SM 4 in Supplementary Material, Experimental

results demonstrate that an increased NaCl concentration has
an inhibitory effect, reducing the pl d d u:-n rate con-
stant (kog) from 37.1 » 10 * min 10251 % 10 *min ) in
the absence and presence of 10 mmol/L NaCl, respectively.
This inhibitory effect is also observed for SEyyger and
TOC. This effect of the chlonde anion can be explained by
the reaction of positive holes and HO' radicals with the chlo-
ride anions, which behave as scavengers of h™ and HO' radi-

cals in agreement with reactions (4) and (5), reducing
photocatalytic AMT mineralization (Chen et al.. 2010; Wu
et al., 2009).

Cl +h*—Cr 4
HO*4+Cl - OH +Cr {5)

The chloride atoms generated have a lower reactivity in
comparison with the positive holes and HO® radicals (Chen
et al., 2010; Mahmoodi et al., 2007).

3.5, Influence af the presence of NOM in the medium

NOM is generally present in natural waters, and its effect on
AMT degradation was analyzed by using gallic acid (GA),
structural unit of NOM, as reference substance. Increasing
amounts of GA, ranging from 0.03 to 0.18 mmol/L, were
added to solutions of 0.30 mmol/L. AMT. Figure SM Sin Sup-
plementary Material depicts the photodegradation kinetics of
AMT in the presence and absence of GA. Table 3 (Exp.
Nos. 2, 11-13) exhibits the values of AMT photodegradation

CIC,

t {min)

Figured Comparison of AMT photodegradation in the presence
of different photocatalysts. pH = 7, [AMT] = 0.30 mmol/L,
[Catalyst] = 250 mg/L. (=) Direct photolysis; (£) TiOs (C) X-
Ni; (4) X-NifTiO.

Table 4 Influence of the water matrix and type of lamp on AMT removal. [AMT] = 0.30 mmol/L, [X-Ni] = 250 mg/L, pH = 7.

Exp. No. Water matrix Lamp  kon: 10’ Ky 10’ h:ns 10° Fen- 10’ ﬁMTuwasu. Sﬁuwcm. TOCAMTuvigee " TOCSEuviom
min~ min~ min~ min~ o ]

z Ultrapure L 371 128 56 18.7 716 244 419 163

14 Tap LP 19.0 6.6 30 94 540 230 278 128

15 Waste LP 2.7 41 2.5 31 36.3 143 211 10.0

16 Ultrapure MP 42.0 17.0 5.6 19.4 812 15.1 556 239

* 45 min of irradiation.

1 Sl S sy o 1

hlw;um w:mn:m.mg;ma oS
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kinetic parameters at different baseline GA concentrations.
The photodegradation rate constant (ko) decreases at higher
GA concentrations, and the addition of large amounts of GA
to the medinm eliminates the synergic effect. These results are
explained by the following: (i) a reduction in light t

and therefore in photocatalytic degradation rate with increased
GA concentrations, and (i) competition between GA and
AMT both for the highly oxidizing radicals generated in the
solution in photodegradation (Lin and Lin, 2007) and for
the adsorption centers on the xerogel surface in adsorption.

3.6. Influence of light intensity

Light intensity determines the degree of light adsorption by the
photocatalyst at a given wavelength. The formation of
electron-positive hole pairs in the photochemical reaction is
highly dependent on this intensity ( Cassano and Alfano, 2000).

h;.un. SM 61 S plumnl\\r\ Material depicts the AMT
pl dation ki obtained with the LP and MP mer-
cury iamps. Table 4 exhibits the kinetic parameters (Exp. Nos.
2 and 16). As observed, kng values increase from 37.1 » 10 *
with LP lamp (1 = 254 nm) to 42,0 % 10 *min ' with MP
lamp (150 W). AMT degradation effectiveness is slightly
higher under irradiation with MP lamp (81.2%) versus LP
lamp (77.6%). Increased irradiated light intensity on the solu-
tion produces a higher electron/hole pair photogeneration rate
on the catalyst surface, increasing the oxidation capadity of the
system. Chen et al. (2007) reported similar results for dimetho-
ate degradation.

3.7, Influence of the presence of TiO,

Fig. 4 depicts AMT photodegradation kinetics in the presence
of X-Ni, TiO-, and X-Ni/TiO; combined, alongside the direct
photolysis results. Degradation is faster in the presence of
X-Ni/TiO: than in the presence of X-Ni or TiO; alone. The
percentage AMT adsorption on X-Ni at 45min is 12.7%,
compared with no adsorption in the case of Ti0, and 7.6%
using X-Ni/TiO,. The amounts of catalyst were 250 mg/L in
the X-Ni system and 125 mg/L X-Ni with 125 mg/L TiO; in
the X-Ni/Ti0; system. Although the percentage adsorption
is lower with the X-Ni/TiO, system, the AMT degradation is
faster (Table 5).

Table 5 exhibits the kinetic parameters and the percentage
degradation and mineralization values for the studied systems.
Percentage AMT removal 15 77.6, 70.4, and 85.1% in the pres-
ence of N-Ni, TiO,. and X-Ni/TiO,, respectively. AMT
removal by direct photolysis is 40.5% at 45 min of irradiation.
According to these results, AMT removal is due to the com-
bined effects of adsorption and catalytic oxidation.

Table 5 shows that rate constant, kog, is higher with X-Ni
(37.1 » 10 *min ') than with TiO; (28.9 » 10 *min ") and is
highest with the X-Ni/Ti0, combination (41.0 » 10 * min .
which is therefore the most active system. This increased pho-
toactivity is due to the increased synergic effect of the presence
of both materials. This effect was evaluated during the reaction
by determining synergic factor R (Eq. (6)), based on the com-
parison among AMT degradation rate constants (kqg) by
adsorption, direct photolysis, and photocatalysis (Gu et al.,
2010; Matos et al., 2013):

S
kuv + Kaps

The & value for X-Ni is 2.0, evidencing a significant syner-
gic effect due to interaction between UV radiation and X-Ni
particles. The R value for the X-Ni/TiO, system is 2.6, indicat-
ing a higher synergic effect.

The AMT removal rate is much higher with the X-Ni/TiO»
combination than with the X-Ni or TiO; system alone. This
may be attributable 1o the presence of surface carboxylic acid
groups on X-Ni, as confirmed in a previous study using a UV/
TiO,factivated carbon system (Rivera-Utrilla et al., 2012).
Accordingly, carboxylic acid groups act as catalytic reaction
centers, capturing dissolved electrons from the photoactivation
of TiO,. This reaction reduces carboxylic acid and ketone and
generates HoO;, which is d posed into HO' radicals, while
the ketone generated is subsequently transformed into a sur-
face alcohol group, giving nse to additional HO- radicals
(Rivera-Utrilla et al., 2012).

(6)

3.8, Influence of the water matrix

The influence of the water matrix on AMT photodegradation
in the presence of X-Ni was analyzed by conducting experi-
ments with waters of different chemical compositions ( Table 2).
Wastewaters have higher TOC and electrolyte content and
lower transmittance. Fig. 5 depicts the AMT photodegrada-
tion kinetics as a function of water type. Table 4 (Exp. Nos.
2, 14, and 15) lists the rate constants and percentage degrada-
tion and mineralization values obtained in the studied waters.
kogand kgp values decrease in the order ultrapure water > tap
water > urban wastewater. The highest percentage AMT
degradation (24.4%) and mineralization (16.3%) due to the
synergic effect are obtained in ultrapure water.

These findings are largely explained by the presence in tap
and wastewater of inorganic anions and NOM, which compete
for the radicals generated in photocatalysis (Orellana-Garcia
et al, 2015). This reduces the availability of oxidizing radical
species to interact with AMT, giving nise to lower percentage
degradation. Wastewater has the lowest light transmittance,

Table 5 Comparison of X-Ni with TiO,-Ps and X-Ni/Ti0s-Pas mixture for AMT removal. [AMT] = 0.30 mmol/L, pH = 7.

Exp. No. Materials kop10° ko107 kaps:10° “AMToviGer “TOCAMT uvicEs
min~! min~’ min~! % %

2 KN 371 1238 56 716 429

17 Ti0y-Pys 289 128 0.0 704 321

18 X-NifTi0; 41.0 128 30 5.1 45.0

* 45 min of irradiation.

*m

ta_m
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crc,

1 (min)

Figure 5 Influence of the type of water on AMT photodegra-
dation. pH = 7, [AMT] = 0.30 mmeol/L, [X-Ni] = 250 mg/L. (CJ)
Ultrapure; (=) tap water; (£\) wastewater.

90.0 « 9% Inhibition (0 min)
80.0 4 ®%; [nhibition (45 min)
: BTOC %
70.0 o W AMT degraded %
= 60.0
@
B 500 o
E
40.0 o
s 0.0
[ 30.0
20.0
10.0 o
0.0
Ultrapure Tap Waste
Figure 6 Initial toxicity and toxicity after 45 min of irradiation

in different types of water. [AMT] = 0.30 mmol/L, [X-Ni]
= 250 mg/L.

absorbing UV radiation and considerably reducing the number
of photons that reach the catalyst surface. These results con-
firm that organic matter in wastewaters acts as UV light filter,
reducing the effectiveness of the treatment for AMT removal
from the medium.

At 45 min of irradiation, the percentage AMT degradation
is always higher than the percentage TOC removal, indicating
that not all of the degraded AMT is d during photo-
catalytic degradation in any of the studied waters. The residual
TOC that remains in the medium is due to the presence of
degradation by-products that have not transformed into CO,
(Orellana-Gareia et al., 2015).

Fig. 6 depicts the AMT toxicity in all study waters along-
side the percentage AMT degradation and TOC removal.
Baseline percentage inhibition for 030 mmol/L AMT is
6.8% in ultrapure water, 8.1% in tap water, and 1.8% in
wastewater. At 45min of treatment in ultrapure water,

77.6% ATM is degraded and 42.9% of the initial AMT con-
centration is mineralized, while the toxicity increases from
6.8% to 38.9%. In wastewater, 36.3% AMT is degraded and
21.1% of the initial AMT concentration is mineralized, while
the toxicity rises from 1.8% to 3.8%. The lower toxicity in
wastewater than in ultrapure water is due to the lower percent-
age AMT degradation, which generates fewer by-products. As
observed in Fig. 6, the toxicity increases with longer treatment
time in all three types of water, indicating the formation of by-
products that are smaller than AMT and can more readily pen-
etrate the cell.

With the analysis of the above operational parameters on
the AMT photodegradation process, the best experimental
conditions can be established. In brief, the variables that favor
the AMT degradation rate are as follows: an increase in the
initial X-Ni concentration up to a maximum of 250 mg/L,
pH values at which AMT is in its ionic form, an increase in
the irradiated light intensity on the solution and the presence
of Ti0,. C ly, 1 1 poll t ration, the
presence of chloride or organic matter in the medinm causes
a decrease in the degradation rate.

4. Conclusions

The AMT degradation rate is directly proportional to the initial X-Ni

ation up 1o a i of around 250 mg/L with a slight

b fter, indi progressive saturation of photon
absorption on the catalyst for a gven incident radiation flow.

The stability of the catalyst used was evaluated during consecutives
cycles proving the relatively good stability of the X-Ni since only a
slight decrease in catalytic activity was observed.

AMT photolysis is highly pH-dependent and is generally favored
by a pH at which AMT is in jonic form. The increased AMT degrada-
tiom rate in alkaline conditions is attnbutable to a greater generation of
HO" radicals due to the high concentration of OH ™ ions on the catalyst
surface. The presence of chlorides reduces the AMT degradation rate,
because C1™ anions behave as h™ and HO radical scavengers. The
degradation rate is also decreased by the addition of organic matter,
which acts as a filter and reduces the radiation reaching the X-Ni. In
addition, GA in the medium p for active adsorption sites
and for the highly oxidizing radical species generated during
photodegradation.

TOC removal kinetics during AMT degradation in the presence of
X-Ni are similar to the AMT degradation kinetics.

Finally, we highlight that AMT photodegradation is more effective
in ultrapure water than in wastewater or tap water. In all systems, the
optimal catalyst concentration is 250 mg/L, The toxicity increases with
longer treatment time, indicating the formation of by-products that are
smaller than AMT and can more readily penetrate the cell.
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