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Capitulo 1

INTRODUCCION

El Ecuador en sus 256370 km? de extensién territorial posee una riqueza hidrica con
una disponibilidad de agua media de 43500 m® por habitante al afio distribuida a través
de las 79 cuencas hidrogréficas y 137 subcuencas que corren a lo largo de dos vertientes
que nacen en la sierra ecuatoriana; la vertiente occidental del Pacifico y la oriental del
Amazonas. La primera conformada por 72 cuencas que ocupan 123216 km? del
territorio y cubre los rios Cafiar, Cayapas, Balao, Chone, Esmeraldas, Gala, Guayas,
Jubones, Santiago y Tenguel.

La vertiente del Amazonas posee 7 cuencas que ocupan 131726 km? del territorio
nacional y tienen una disponibilidad de agua 69906 m*-afio™ hab™distribuida por sus
rios San Miguel, Aguarico, Napo, Pastaza, Morona y Santiago, entre otros [1-2].

(Anexo 1: Mapa de las cuencas hidrogréaficas del Ecuador).

A pesar de los datos positivos, la distribucion natural de los recursos hidricos
presenta un desequilibrio causado por la concentracion del 80% de la poblacion en la
vertiente occidental, cuya consecuencia esla reduccion de la disponibilidad real de agua;
ademas de la existencia de dos areas deficitarias; Manabi y el sur del Golfo de

Guayaquil.

En la Tabla 1.1 se muestra un resumen de los datos, algunos de ellos estimados en el
afio 1989 mediante el “Plan Nacional de Recursos Hidricos del Ecuador” (Consejo
Nacional de Recursos Hidricos, en la actualidad Secretaria Nacional del Agua —

SENAGUA) y otros corresponden bibliografia publicada en los Gltimos 10 afios.

, Vertiente del Vertiente del
Parametros res
Pacifico Amazonas
Superficie territorial [km?] 123216 131726
Ocupacion territorial [%] 48.06 51.38
Porcentaje poblacion nacional [%] 87 12.5
Disponibilidad de agua [m>-hab™-afio*][3] 5300 91600
Potencial hidrico [hm>-afio™] 79000 215000
Potencial de agua subterranea [m>-afio™'] 10400 No hay datos

Tabla 1.1: Parametros del potencial hidrico en condiciones de régimen natural y
cobertura de la distribucion del agua en el Ecuador continental

En general, los problemas ambientales relacionados con el agua giran alrededor de

los diferentes usos que se le da al recurso en las diferentes actividades productivas o

H‘ Capitulo 1: INTRODUCCION



Capitulo 1

domésticas. Desde el ambito del presente trabajo de tesis nos interesa el uso del agua
por el sector agricola, cuya actividad tiene una participacion importante dentro de la
economia ecuatoriana. De acuerdo a las estadisticas de comercio exterior del 2011, el
sector agricola ha contribuido con el 40.06 % del PIB del Ecuador, dentro del rubro de
exportaciones no petroleras (Tabla 1.2) [4].

Indicadores econdmicos | 2006 | 2007 | 2008 | 2009 | 2010 | 2011
en relacion al PIB

Tasa de crecimiento

anual del sector agricola 4.4 2.2 6.4 1.0 3.3 8.0
[%]

Exportaciones excluido 37.48 | 46.01 | 4167 | 40.06
el petréleo [%]

Produccion agricola 1877 | 1959 | 2061 | 2076 | 2062 | 2184
[10°US$]

Tabla 1.2: Indicadores econémicos del aporte del sector agricola a la economia del Ecuador.
Fuente: Banco Central del Ecuador- SENPLADES

1.1. Usos del agua

En el Ecuador, el consumo de agua para riego, el uso doméstico y el industrial suman
la cantidad de 22500 hm?-afio™; de los cuales, el 81.1% lo absorbe el riego, mientras
que el uso domestico es de 12.3%, el industrial de 6.3% Yy a otros usos le corresponde el
0.3% [5]. Estos datos corresponden al afio 2002 elaborados por el CNHR y no hay datos
actualizados.

Otro uso importante es la generacion de energia hidroeléctrica que representa el
50.97% del total nacional de la produccion de electricidad en el pais (CONELEC, 2012)

[6].

La demanda de agua de 13.000 m® por hectarea al afio se obtiene principalmente de
las fuentes superficiales, las cuales suministran cerca del 99% del recurso a la superficie
sembrada (Fontaine et al., 2008) con cultivos permanentes (cafia de azlcar, banano) y

los transitorios (arroz).

El impacto negativo sobre la calidad del agua proviene por una parte, por la falta de
una infraestructura adecuada y generalizada de riego y por otro, por el uso
indiscriminado de pesticidas y fertilizantes aplicados en la actividades agricolas,

fundamentalmente en los cultivos de mayor produccién (banano, cafia de azlcar, arroz,



Capitulo 1

flores), cuya consecuencia es la contaminacion de los suelos, del agua superficial y el

deterioro de la salud de los habitantes [7,8].

Las deficiencias en los sistemas de saneamiento y de abastecimiento de agua potable,
el control marginal de los tratamientos de aguas residuales por parte de los municipios
se suma a la contaminacion de los rios. Los efluentes industriales de todo origen
(plésticos, petrolero, minero, agroindustrial) agravan el problema, sin que todavia exista
un régimen de control adecuado. La generacion de eléctrica por represas también
impacta los cauces de rios. En la zona costera se observa ademas una salinizacion de las
reservas de agua dulce y ecosistemas alterados en los humedales costeros y los
manglares [9].

1.2. Generalidades sobre la agricultura ecuatoriana

En el Anexo 2 se muestra el mapa de la distribucion o cobertura y uso del suelo en el
Ecuador, en él se observa (area de color verde) que los territorios dedicados a las
actividades agricolas se concentran en la parte occidental del territorio coincidentes con
la region litoral o costa en la que se ubica la cuenca del Rio Guayas, formada
principalmente por el Rio Daule, Vinces y Babahoyo alimentados por afluentes en una
extension de 34500 km? que se constituyen como la fuente principal de riego para los
cultivos especificos de las 8 provincias que conforman la cuenca: Los Rios, Bolivar y
parcialmente las provincias de Santo Domingo de los Tsachilas, Cotopaxi, Chimborazo,
Guayas, Manabi y Santa Elena.

Hacia el suroeste se encuentra la provincia de EI Oro que aloja las cuencas de los rios

Pagua, Jubones, Santa Rosa, Arenillas, Zarumilla y el estero Guajabal.

En la Tabla 1.3 se presenta los totales nacionales de las superficies utilizadas para los
diferentes tipos de cultivos en los ultimos 3 afios, en la que se observa que la superficie
total dedicada a los cultivos permanentes varia entre 0.5 al 1.75%, mientras que los

cultivos transitorios presentan una variabilidad de cerca del 10%.

En la Figura 1.1 se muestra la superficie sembrada por los cultivos de banano y arroz

con relacion a la superficie total usada por todos los cultivos en la region Costa [10].
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TOTAL NACIONAL: SUPERFICIE POR CATEGORIAS DE USO DEL SUELO
2009V 2010 2011Y
Uso del suelo o — —
Suﬁigf[ﬁg en Porcentaje Suﬁggf[l;:‘;e] en Porcentaje Sugggf['ﬁ';] en Porcentaje
Cultivos Permanentes 1349258 11.42% 1391380 11.83% 1379475 11.83%
Cultivos Transitorios
y Barbecho 1028621 8.71% 992370 8.44% 982313 8.43%
Descanso 170776 1.45% 193957 1.65% 173442 1.49%
Pastos cultivados 3561947 30.15% 3409953 29.00% 3425412 29.38%
Pastos naturales 1423943 12.05% 1509971 12.84% 1385549 11.88%
Paramos 498436 4.22% 539473 4.59% 565858 4.85%
Montes y bosques 3548735 30.04% 3504126 29.80% 3536454 30.33%
Otros usos 232598 1.97% 217056 1.85% 210584 1.81%
Total 11814314 100.00% 11758286 100.00% 11659087 100.00%

Tabla 1.3: Superficie en hectareas por categorias de uso de suelo a nivel nacional.
1) INEC - ESPAC. En el total se considera solamente alas 7 Zonas y no toma en cuenta a
la Zona Especial (Galapagos) y las zonas en conflicto.

Superficie sembrada de banano y arroz
Region Costa
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Figura 1.1: Superficie sembrada de banano y arroz - Region Costa

En el afio 2011, el 7.97 % de la superficie total sembrada en la region Litoral esta
dedicada al sembrio de arroz, principalmente en las provincias del Guayas (65.05%),
Los Rios (30.65 %) y el Oro (3.44 %) con una produccion de 1421958 toneladas

métricas [11].

El cultivo de banano ocupa el 3.65% de la superficie total sembrada que corresponde

al 17.10% de los cultivos permanentes distribuidos en las provincias Los Rios (34.13%),
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El Oro (32.54%), Guayas (26.66%), Manabi (4.71), Santa Elena (0.1%) y Bolivar
(2.22%) (Anexo 3) (MAGAP, 2012).

1.3. Uso de Plaguicidas en la produccién agricola

En el Ecuador, los plaguicidas se utilizan para controlar o eliminar plagas que
afectan los cultivos, principalmente aquellos de mayor incidencia econémica como
banano y arroz y para las campafias de salud publica para el control del Aedes aegypti,
trasmisor del dengue [12].

La aplicacion de fertilizantes y plaguicidas en los cultivos usuales en la costa
ecuatoriana es una actividad importante ya que la produccion agricola depende de su
participacion.

La comercializacion de plaguicidas se basa en la oferta de marcas con una variedad
de nominaciones de productos que se diferencian entre si por la proporcion variada de
sus componentes. Los productos fabricados son formulados en el pais por empresas
nacionales, cuyos ingredientes activos no son de produccién nacional, sino de
importacion, para realizar formulaciones y envasado en presentaciones de menor
volumen y distribucion final a nivel nacional. También se comercializan productos que

ingresan al pais en formulaciones establecidas.

Importaciones de herbicidas
120 ~ -5
100 - 4
80 -
60 -
40 -

Propanil [t]
Picloram [t]

20 - 1

0 -0
2007 2008 2009 2010 2011

H Propanil 55 56 55 46 123
B Picloram 0 1.7 0.5 1.84 2.6

Figura 1.2: Evolucion de las importaciones de herbicidas.

En la Figura 1.2 se muestran las cantidades importadas de PPN y PCL durante los 5

altimos afios, notandose que la aplicacion del PPNes mayor a la del PCL, lo que

z
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demuestra que la aplicacion de pesticidas hormonales de post emergencia en los

sembrios de arroz es marginal.

En cuanto a las importaciones de DFCNZ y PCNZ, que son los fungicidas utilizados
para combatir las enfermedades fungosas en el banano, éstos se importan dentro de una
Unica partida arancelaria (3808921900) que incluyen otros fungicidas como mancozeb,
tridemorph, imazalil etc. (Tabla 1.4).

2007 2008 2009 2010 2011
Fungicidas [t] | 137456 | 1773.99 | 24557 | 2322.74 | 1816.75

Tabla 1.4: Importacion total de fungicidas
Fuente: Estadisticas del Banco Central del Ecuador.

Los estudios realizados sobre los efectos de los plaguicidas dan cuenta sobre la
incidencia negativa en el suelo, por la acumulacion de los componentes activos,
resistencia de las plagas que obligan al uso irracional de los plaguicidas provocando
desordenes ambientales y riesgos en la salud a causa de la aplicacion de mayores
cantidades de plaguicidas solos o combinados, cuyos efectos se reportan en las

diferentes referencias bibliograficas.

La agricultura constituye una fuente difusa evidente de la contaminacion por el uso
de pesticidas e insecticidas, por las descargas de residuos de insumos agricolas y restos
de vegetales y animales. El principal efecto de estas actividades es el incremento en la
movilizacion de sedimentos, nutrientes y material particulado que afectan

negativamente la calidad del agua [13].

Por otro lado, los pesticidas que no son absorbidos por los cultivos se depositan en
los alimentos y otros recorren el suelo hasta llegar a los recursos hidricos [14] utilizados
todavia para la pesca y faenas domésticas por los habitantes de las poblaciones

asentadas en las riberas de los rios.

La situacion es compleja porque a lo largo del curso de los rios Daule, Vinces y
Babahoyo se encuentran poblaciones y recintos que adolecen de la falta de sistemas
adecuados de agua potable y alcantarillado y estan obligados a abastecerse de agua

directamente de los rios.
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1.4. Marco legal del agua

En el Ecuador las acciones tendientes a preservar, conservar o recuperar la calidad
del recurso agua se rigen por la Ley de Gestion Ambiental (2004) por sus reglamentos y
normas técnicas contempladas en el Texto Unificado de Legislacién Secundaria del
Ministerio del Ambiente (TULSMA), en particular, el Libro VI, Anexo 1sobre calidad

ambiental que regula el tema sobre contaminacion de agua.
Dicha norma contempla las siguientes definiciones:

Aguas residuales:

Aguas de composicion variada provenientes de las descargas de usos municipales,
industriales, comerciales, de servicios agricolas, pecuarios, domeésticos,
incluyendofraccionamientos y en general de cualquier otro uso, que hayan sufrido
degradacion en su calidad original.

Carga contaminante:
Cantidad de un contaminante aportada en una descarga de aguas residuales, expresadaen

unidades de masa por unidad de tiempo.

Carga maxima permisible:
Es el limite de carga que puede ser aceptado en la descarga a un cuerpo receptor 0 a
unsistema de alcantarillado.

Pesticidas o plaguicidas:

Sustancias usadas para evitar, destruir, repeler o ejercer cualquier otro tipo de control de
insectos, roedores, plantas, malezas indeseables u otras formas de vida inconvenientes.
Los pesticidas se clasifican en: Organoclorados, organofosforados, organomercuriales,

carbamatos, piretroides, bipiridilos, y warfarineos, sin ser esta clasificacion limitativa.

De acuerdo a los diferentes tipos de agua, la norma establece las cantidades maximas

permisibles de contaminantes entre los que se resefian en la Tabla 1.5 [15].

A pesar de que el Estado Ecuatoriano cuenta con la reglamentacion para la
comercializacion de plaguicidas, asi como una lista de 41 plaguicidas de prohibida
importacion [16], aun hace falta definir el marco regulatorio y de gestion de sustancias

quimicas potencialmente toxicas en el pais [17].
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Agua de Agua fria
Agua consumo a ga cal dé Agua para uso
subterraneas’ | humano y uso g 3 agricola
doméstico® y dulce
pg-L™” mg-L* ug-L™* mg-L*
Carbamatos 0.05-0.06 0.1
Organoclorados 0.005-0.5 0.01 10 0.2
Organofosforados 0.1 10 0.1
Piretroides 50
Organonitrogenados 0.05-0.75

Tabla 1.5: Limite maximo permisible de pesticidas totales en diferentes cuerpos de agua.
1 Agua subterranea: Contenido de arcilla hasta el 25% y materia organica hasta el 10%.
2 Agua de consumo humano y uso doméstico que solo requieren tratamiento convencional o solo
desinfeccidn.
3 Para la preservacion de la flora y fauna, también en aguas marinas y de estuario.

El Instituto de las Naciones Unidas para la Investigacion y Capacitacion (UNITAR) en
cooperacion con la Organizacion para la Cooperacion y el Desarrollo Econdmico
(OCDE), Organizacién Mundial de la Salud (OMS), el Programa de Naciones Unidas
para el Desarrollo Industrial (ONUDI) y el Programa de Naciones Unidas para el Medio
Ambiente (PNUMA) han elaborado un programa para enfocar sus esfuerzos en explorar
la factibilidad de introducir un registro de emisiones y transferencias de contaminantes
(RETCE) en los paises en vias de desarrollo; entre los que se encuentra Ecuador, para
implementar esta herramienta para la gestion de sustancias quimicas y la prevencion y

el control de la contaminacion ambiental.[18,19].

1.5. Herbicidas utilizados en la produccion de arroz - Oryza sativa

Las condiciones de humedad y temperatura de las zonas de cultivo son propicias para
que las malezas desarrollen grandes poblaciones que pueden reducir el rendimiento de

los granos entre el 30 al 50% e incluso llevar a las pérdida de las cosechas [20].

Para combatir la maleza en las diferentes fases del cultivo se aplican plaguicidas
como el propanil y el picloram usado en concentraciones variadas, solo o combinado
con otros herbicidas (Tabla 1.6) en funcion de su efectividad de acuerdo al tipo de

maleza predominante.
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Producto comercial Nombre genérico Composicion [g-L™]
Bandito Butaclor y PPN 50:50
Amimet 506 SL 2,4-D y Metsulfuron metil 500:6
Compuesto arrocero PPN + 2,4-D 480:60
Cristalpyr PPN vy triclopyr 380:40
Nox MCP PPN y MCPA 480:60
Pendanil PPN y Pendimetalina 360:120
Propacet PPN y quinclorac 480:60
Propanex PPN 480
Terminator 2,4-DyPCL 160:80

Tabla 1.6: Productos comerciales utilizados en los cultivos de arroz

1.6. Fungicidas utilizados en la produccion de banano — Musa sp.

La sigatoka negra es considerada la enfermedad de mancha foliar mas perjudicial
causadas por el hongo Mycosphaerella fijiensisque afecta el banano provocando la

disminucidn de la produccion [21,22].

En la siguiente tabla se muestran los productos comerciales que se expenden para

combatir la enfermedad (Tabla 1.7).

Nombre comercial Nombre comun Categoria toxicoldgica
Calixin Tridemorf Altamente peligroso
Tilt, Bumper Propiconazole Moderadamente peligroso
Triziman, Dithane Mancozeb Levemente peligroso
Benlate Benomyl Levemente peligroso
Sico Difenoconazole Moderadamente peligroso
Baycor Bitertanol Moderadamente peligroso
Bankit Azoxystrobin Levemente peligroso
Mertect Thiabendazole Moderadamente peligroso
Imazalil Imazalil Altamente peligroso
Indar Fenbucozanole Moderadamente peligroso

Tabla 1.7: Productos comerciales utilizados en los cultivos de banano.
Dentro de la gama de los fungicidas se ha seleccionado el estudio del DFCNZ vy el

PCNZ que se usa en diferentes concentraciones para el tratamiento foliar o de semilla

con el fin de proteger los cultivos y asegurar la calidad del banano.

©‘ Capitulo 1: INTRODUCCION
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1.7. Aplicacion de técnicas avanzadas de oxidacion

La presencia de contaminantes emergentes generados por las actividades urbanas,
industrialesy agricolas como los pesticidas y fertilizantes constituyen una
importantefuente de contaminacién, que aungue se encuentran en bajas concentraciones

alteran la calidad del recurso agua [23].

Los métodos tradicionales de tratamientos de aguas residuales domésticas e
industriales no han podido remover los contaminantes toxicos [24-26], a partir de lo
cual se derivan otras alternativas tecnoldgicas que involucran operaciones de
transferencia de masa y procesos quimicos que resultan mas costosas y de mayor

complejidad. [27].

Por otro lado, la incapacidad de los sistemas biologicos para remover de manera
efectiva algunos contaminantes industriales toxicos o recalcitrantes ha contribuido al
desarrollo e implementacion de nuevas tecnologias entre las que se encuentran las
técnicas avanzadas de oxidacion (TAOS) (Figura 1.3), que aplicadas en forma
apropiada ofrecen la oportunidad de eliminar una gran cantidad de compuestos

organicos refractarios menos dafiinos [28].

Las Técnicas Avanzadas de Oxidacion son aquellas que involucran la formacién de
radicales no selectivos (HO"), potencial de oxidacion (2.80 V) y altamente reactivos en
cantidades suficientes para descomponer contaminantes y formar diéxido de carbono,
agua y acidos minerales o en su defecto compuestos intermedios con menor efecto
toxico (Domenech et al., 2004). A pesar de ello existen en el tratamiento de aguas
residuales algunas moléculas organicas simples como el acido maleico [29], oxalico,
acetico, formico [30], oxamico [31], acetona, el cloroformo vy el tetracloroetano que

resultan dificil de degradar [32].

En la Figura 1.3 se muestran las TAO’s que involucran procesos para destoxificar

aguas contaminadas.
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TRATAMIENTOS AVANZADOS DE

OXIDACION
Procesos Procesos
heterogéneos homogéneos
| Ozonizacion | | sin energia Con energia
catalitica
. Ozono/medio Radiacién Radiacié Energia Srmi
| Ozonizacion| 7 alcalino - Ultrasonido el R Termica
fotocatalitica ultravioleta quimica eléctrica J
- | [ OxH:0 - .. || | Oxidacién Fenton
i lr:]otocatagllsw v QgL OJUV | | | Op’;'rdr?:c'eosn electroquimica| | 4cidos y
eterogénea L
’ o de electrones similares
PO | HOUV | HH0/UV| | L——] | oxidacion
|| Fenton e anodica
heterogéneo por
—{Oa/H0,/UV | radiacion| | |  Electro-
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Figura 1.3: Clasificacion de las técnicas avanzadas de oxidacidn.

La aplicacion de las TAQO’s presenta sus ventajas frente a los métodos convencionales:

= Posibilita la eliminacién de los contaminantes por transformacién quimica.

= No producen residuos que requieren de tratamiento o disposicion final

= Generalmente la mineralizacion de los contaminantes es completa.

= El coste energeético es mas bajo que el de los métodos convencionales

= Permiten tratar contaminantes en concentraciones bajas

= No forman subproductos de reaccion o lo hacen en bajas concentraciones

= Eliminan el uso de desinfectantes y oxidantes residuales como el cloro

= Mejoran las propiedades organolépticas del agua tratada.

= Pueden ser usadas como técnicas de pre o post tratamiento para aliviar el

proceso de detoxificacion de compuestos recalcitrantes.

También es factible la combinacion de las TAO’s, incluyendo el tratamiento
biolégico para resolver problemas puntuales de contaminacion, tal como se propone en

este trabajo con la destoxificacion de disoluciones de PPN.

1.8. Fundamentos de la Fotocatalisis

El proposito de los procesos de destoxificacion solar fotocatalitica es lograr la
mineralizacion de contaminantes quimicos disueltos en agua por medio de reacciones de

oxidacion y reduccion desencadenadas con la intervencion de la radiacion solar
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ultravioleta (UV). Estos procesos tienen un potencial valor medioambiental porque
aplica fotocatalizadores no toxicos en los procesos de catélisis heterogénea y sistemas
de reacciones de oxido-reduccion en fase homogénea que pueden ser utilizadas en

condiciones ambientalesnormales [33-35].
1.8.1. Fotocatalisis heterogénea

La fotocatalisis heterogénea es un proceso que se basa en la absorcion directa de
fotones o indirecta de energia radiante visible o UV (inyeccion de electrones por
moléculas adsorbidas excitadas previamente) por un solido que actia como

fotocatalizador con las caracteristicas de un semiconductor de banda ancha [36].

En un semiconductor los electrones ocupan estados electronicos en la banda de
valencia virtualmente llena y una banda de conduccion vacia. Entre ambas bandas existe
un nivel energético o nivel de Fermi caracterizado como una banda prohibida o band

gap (Eg) que en equilibrio termodinamico se encuentra en la media.

a) b)
A A
Banda de conduccion Banda de conduccién
hv > Eg
EFf----- Eg i h
Energia
de Fermi Energia

de banda
prohibida

Banda de valencia (Bandgap) Banda de valencia

Figura 1.4: Esquema del estado de un semiconductor
en estado intrinseco (a) y en estado excitado (b) [37]

Por la activacion fotonica el semiconductor es capaz de absorber energia Eq
suficiente mayor a la energia de Fermi, para que sea posible excitar electrones de la

banda de valencia a la de conduccion (hv > Eg) [37].

El semiconductor utilizado en este trabajo es el diéxido de titanio y actla como
fotocatalizador por sucapacidad de adsorber reactantes en forma simultanea que pueden
ser reducidos y oxidadosde acuerdo a su potencial redox, cuando es excitado por los

fotones a una longitud de onda menor a 400 nm.
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Dicho proceso se realiza en la interfase entre el fotocatalizador excitado y la
disolucion acuosa de los contaminantes, donde tienen lugar las reacciones de

transformacion de las moléculas de acuerdo a la siguiente ecuacion general.

Sc/hv
Compuestos organicos + 0, — C0, + H,0 + 4acidos minerales (Ecuacién 1.1)

Cuando incide la radiacion ultravioleta sobre las particulas del fotocatalizador
(TiOy), los fotonesde energia hv igual o mayor a la brecha de energia del Eq0 bandgap
del semiconductor, son absorbidos por éste. Esta energia es aprovechada por los
electrones e~ de la banda de valencia (BV), que en estado excitado se promueven hacia
los estados energéticos de la banda de conduccién (BC), produciendo pares electrén —
hueco. [38].

Tio, + hv - TiO,(e gy, hic) (Ecuaciéon 1.2)

Los pares electron — hueco migran a la superficie del semiconductor y reaccionan
con las especies adsorbidasy los que no logran separarse y reaccionar con las especies
en la superficie; en las fracciones de segundos que dura el proceso, se recombinan tanto
en la superficie (ruta 3) como en el seno de la particula (ruta 4) con liberacion de

energia en forma de calor (Figura 1.5).

‘\
I.’
BC 9
."I c “é @
| 2 E o
al & I
Recombinacién @ =
superficial
O+® ®
Recombinacion e
0: en el volumen * OH
Reduccion Oxidacion

o R

Figura 1.5: Procesos que ocurren en la interfase semiconductor-electrolito
bajo iluminacion [36,39]
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En la transferencia electronica que ocurre en la superficie de la particula con
sustratos adsorbidos, los electrones reducen a un aceptor de electrones A (ruta 2) dando
lugar a la formacion de un anién radical A~ (Ecuacion 1.3) y los huecos aceptan
electrones de un donador de electrones B (ruta 1) provocando la oxidacion de la especie
involucradaB-* (Ecuacion 1.4).

TiO,(egc) + A - Tio, + A~ (Ecuacion 1.3)
Tio,(hty) + B - Tio, + BT (Ecuacién 1.4)

Los iones radicales formados son muy reactivos y pueden dar lugar a otras
reacciones involucrando a otros adsorbatos, pudiendo desplazarse desde la superficie

del semiconductor al interior de la disolucion y propiciar reacciones quimicas [40.41].

La capacidad de un semiconductor para transferir electrones fotogenerados a una
particula adsorbida se rige por la posicion de los bordes de la banda de energia del

semiconductor y el potencial redox de los adsorbatos.

El nivel de energia del fondo de la banda de conduccién corresponde al potencial de
reduccion de fotoelectrones y el nivel de energia del borde superior de la banda de
valencia determina la capacidad oxidante de los fotohuecos, de manera que los valores
del potencial representan la capacidad del sistema para promover las reacciones de
oxidacion y reduccion (Figura 1.6).

Banda de conduccidn -
electrones
e—=0O Reducion
N A& _
©
O
h 5
v
Oxidacion S
+ o
D/D
=Y Y Yo )
@ huecosO
Banda de valencia +

Figura 1.6: Procesos de 6xido-reduccion
en la interfase semiconductor-electrolito
en condiciones de iluminacion
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La diferencia entre los niveles de energia del semiconductor y el potencial redox de
las especies adsorbidas posibilita el proceso de transferencia de electrones en la
interfase.

Desde el punto de vista termodindmico, las especies adsorbidas (AG < 0) se pueden
reducir si el potencial del fondo de la banda de conduccién es mas negativo que el
potencial de reduccion y pueden ser oxidadas por los huecos fotogenerados si el
potencial redox es menos positivo que el potencial del limite superior de la banda de
valencia (O. Carp et al., 2004).

En la interfase entre el semiconductor y el electrolito se producen ademas, fenémenos
de transferencias y de separacion de cargas que establecen diferencias de potencial en la
superficie del solido que dependen de las posiciones iniciales de la energia de Fermi y el
potencial redox. Por otro lado, el electrolito juega un papel importante en las reacciones
protoliticas que se suceden sobre la superficie del semiconductor, cuyos equilibrios
generan un potencial superficial asociado a la carga y la formacion de doble capas

eléctricas por la presencia de contraiones (Candal et al. 2001).

La recombinacion de los portadores de cargas (egy, hjc),también forma parte del
mecanismo de las reacciones fotocataliticas y tiene efecto sobre la eficiencia del proceso
fotocatalitico por la falta de electrones y huecos suficientes para efectuar las reacciones

de 6xido-reduccion.
1.8.2. Mecanismo de reaccion de las especies adsorbidas

Las reacciones de degradacion de los compuestos organicos en suspensiones acuosas
de TiO, pasan por la formacién de compuestos intermedios hidroxilados antes de llegar

a la mineralizacion completa.

Los siguientes mecanismos pueden ocurrir con la participacion de los huecos y
electrones fotogenerados:
Oxidacion

Los huecos fotogenerados podrian oxidar en forma directa a los compuestos
adsorbidos en la superficie del semiconductor, la especie asi oxidada puede reaccionar

después con moléculas de agua (Ecuacion 1.5).
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Otra via posible es la oxidacion de los grupos OH™ por los huecos fotogenerados para
formar radicales hidroxilo, los que a su vez reaccionan con el compuesto adsorbido en

la superficie del fotocatalizador y generar los intermedios hidroxilados (Ecuacion 1.6).

Ti(IV)(H,0)qqs + hiy — Ti(IV)(HO)gqs + HT (Ecuacién 1.5)
Ti(IV)(OH )gqs + hiy — Ti(IV)(HO)gqas (Ecuacién 1.6)

Ambos mecanismos pueden efectuarse indistintamente durante el proceso y
dependeran de las condiciones especificas de la reaccion como de la estructura de las

moléculas del sustrato.
Reduccion

En la superficie del semiconductor, el oxigeno adsorbido actiia como aceptor de los
electrones fotogenerados y se reduce para formar anion radical superoxido (O2")ags, que
en una reduccién consecutiva da lugar al dianién peréxido (02%)ags (Ecuaciones 1.7 y
1.8)

TiO,(ege) + Ozqas — TiO, + 0F (Ecuacién 1.7)
TiO,(egc) + 0, - Ti0, + 0% (Ecuacién 1.8)

Adicionalmente pueden ocurrir algunas combinaciones entre especies ionicas y
radicales como la protonacién del radical superdxido y formar el radical hidroperéxido
(HO3) (Ecuacion 1.9), este radical a su vez puede descomponerse en peroxido de
hidrogeno y oxigeno molecular (Ecuacion 1.10) y también combinarse con el radical

superdxido y formar el ion hidroperoxido (Ecuacion 1.11).

La intervencion del perdxido de hidrégeno en la generacion de radicales hidroxilo;
responsables de la degradacién de contaminantes, estd presente como resultado de la

protonacién del ion hidroperoxido (Ecuacion 1.12).

El per6xido de hidrogeno actia como promotor de la formacién de radicales
hidroxilos al reaccionar con el i6n superoxido (Ecuacién 1.13), al aceptar directamente

electrones de la superficie del catalizador (Ecuacion 1.14-1.15) y por la ruptura
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homolitica de la molécula (Ecuacion 1.16). También actla directamente en la
degradacion de compuestos organicos e inorganicos por su capacidad oxidante.

0; + HY o HO, (Ecuacién 1.9)
2HO, - H,0, + 0, (Ecuacién 1.10)
HO;, + 0; - HO, + 0, (Ecuacién 1.11)
HO; + H* - H,0, (Ecuacion 1.12)
H,0, + 0; - HO + 0, + HO (Ecuacién 1.13)
H,0, + TiO,(egc) — HO + HO~ (Ecuacion 1.14)
H,0, + H* 4+ e~ - 2HO 4+ H,0 (Ecuaciéon 1.15)
H,0, + hv - 2HO (Ecuacién 1.16)

1.8.3. Factores que influyen en el proceso fotocatalitico

Los resultados de numerosas investigaciones confirman que algunos parametros
operacionales influyen en la eficiencia de las reacciones fotocataliticas como son la
carga del catalizador, la concentracion inicial del compuesto, la intensidad de la
radiacion (UV), la temperatura, el pH, la adsorcion y la presencia de sustancias

oxidantes.
1.8.3.1. Efecto del pH

El ajuste del pH de las suspensiones es una préactica que se aplica para lograr cambios
en la velocidad y en el rendimiento de las reacciones de degradacion de contaminantes,
debido a la perturbacién que causa en las propiedades superficiales del fotocatalizador y
la caracteristica quimica del compuesto que se requiere degradar, cuyas consecuencia

puede ser la formacion de intermedios diferentes dependiendo del pH de trabajo [42].

Tratandose del TiO; en suspension dentro de un electrolito es importante considerar

el papel que juegan los iones (H* y HO") que determinan el potencial en la estructura de
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la banda de semiconductor en la interfase y en consecuencia en la carga superficial de
las particulas y en el tamafio de los agregados; pues si la concentracion de los iones
varia, también lo hace la diferencia del potencial de la doble capa eléctrica entre el
electrolito y el semiconductor [43-46].

Empecemos reconociendo que la superficie del TiO, tiene sitios anfotéricos que se
cargan en forma positiva o negativa (Ecuaciones 1.17-1.18).

TiOH + H* - TiOHJ; pKa = 4.5 [47] (Ecuaciéon 1.17)

TiOH + OH- - TiO- + H,0; pKa=8.0[47] (Ecuaciéon 1.18)

Por otro lado, los contaminantes organicos presentes en las aguas naturales o
efluentes industriales difieren en sus caracteristicas quimicas, en solubilidad e
hidrofobicidad, en consecuencia las condiciones de pH pueden influir
significativamente en el comportamiento de la degradacion fotocatalitica.

Las moléculas organicas en disoluciones acuosas pueden exhibir comportamientos
acidos o basicos de acuerdo a sus grupos funcionales, de manera que los valores de pKa,
la ionizacion y la carga superficial del fotocatalizador puede verse muy afectada por el

pH de la solucidn.

La interaccion electrostatica entre las moléculas del disolvente, la superficie del
fotocatalizador, el sustrato y los radicales cargados formados durante la oxidacion

fotocatalitica dependen en gran medida del pH de la solucién.

La protonacion y desprotonacion de los contaminantes organicos también es un
resultado del valor del pH de la solucion, llegando incluso a ser mas estables bajo la

radiacion UV gue sus compuestos originarios [48].

En consecuencia, el pH de la disolucion puede desempefiar un papel clave en la
adsorcion de las moléculas con diferente especiacion que pueden estar protonadas o

desprotonadas en condiciones acidas o alcalinas.
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El punto de carga cero del TiO, ha sido determinado en varios estudios con un valor
de pHpzc = 6.25 para el P25 [49] y de pHy,c = 5.00 para el ECT1023t" que establece un
rango en el que la superficie del fotocatalizador mantiene cargas positivas 0 negativas
segun las ecuaciones 1.19 y 1.20.

pH < pH,,.: TiOH + H* - TiOH;; Ecuacion 1.19
pH = pHp,.;: TiIOH + OH™ — Ti0O~ + H,0; Ecuacion 1.20

Cuando el pH disminuye, la carga positiva de la superficie del TiO, aumenta y sobre
el valor de pH,, la carga negativa sobre la superficie del fotocatalizador aumenta con
el incremento de pH.

Visto asi, el pH de la solucion también afecta la formacion de los radicales
hidroxilos favoreciendo la reaccion entre el ion hidréxido y el hueco fotogenerado
sobre la superficie del TiO, (Ecuacion 1.6).

Los huecos fotogenerados son considerados como el paso de oxidacion mayor a pH
bajos, mientras que el radical hidroxilo es considerado como la especie predominante a
pH neutro y alto por la mayor presencia de grupos hidroxilos que dan paso a una

disponibilidad equivalente de radicales hidroxilos [50].

Hay que recordar ademas, que la secuencia detallada de las reacciones (Ecuaciones
1.9-1.16) constituye una fuente adicional de radicales hidroxilos que se forman en
medio &cido y que se agregan a los formados por la oxidacion del agua y de los iones

hidréxidos.

Para aclarar el efecto del pH sobre la degradacién de contaminantes organicos
existen estudios que hacen referencia al comportamiento cinético variable en relacion al
pH, en el que también la molécula contaminante y el catalizador juegan un papel
importante. En el estudio de la degradacion del piridaben sobre TiO,, la velocidad
inicial tiene una mejora marcada a pH=3, mientras que ésta decrece cuando se acerca a
pH=11 (Zhu et al., 2005), sin embargo la degradacion de la piridina va mas rapido en

condiciones alcalinas (Zhao et al. 2004). Con moléculas neutras como el terbufos, se

'Dato otorgado por el Centro Instrumental Quimico Fisico para el Desarrollo de la Investigacion
Aplicada, CIDIA —~ULPGC.
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observa que la velocidad inicial disminuye conforme disminuye el pH y aumenta a pH
alto [51].

El efecto del pH también es observado en la degradacion del 2,4-D con diferentes
catalizadores; con P25 las reacciones son mas rapidas a pH cercanos al pHy, y con el
ECT1023t la degradacion mejora a pH=5, (pHdis = pHpzc) ¥ @ pH 9 los resultados son
menos favorables [52]. Este hecho en particular se atribuye a la reducida adsorcién de
los intermedios aromaticos hidroxilados que existen en forma de aniones a dichos
valores de pH. Con esta observacion cabe reconocer que el pH también tiene su efecto
en los compuestos intermedios que se forman [53].

El TiO, es el catalizador mas usado en fotocatalisis y tiene una tendencia a formar
agregados en agua con tamafios que fluctian entre 30 y 400 nm dependiendo del
fabricante [54].

El tamafio de los agregados puede facilitar la formacion de coagulos que le confieren
heterogeneidad a la suspension y afectar la capacidad de la suspension para absorber la
radiacion. Estas condiciones técnicamente pueden resolverse con operaciones de
agitacion y resultan beneficiosas en el caso de recuperacion del fotocatalizador por

sedimentacion.

El pH de la suspension influye en la agregacion de las particulas del catalizador y
ésta puede modificarse por la quimisorcion de aniones y cationes que garanticen altas
cargas superficiales en las particulas. ElI pH cambia el potencial de interaccion entre las
particulas (atraccion-repulsion) y adopta valores elevados lejanos al pHyz, (P25= 6.25;
ECT1023t= 5.0), debido a la ausencia de carga electroestatica en estos valores que no

permite mantener separadas las particulas (estado de potencial minimo).

Los cambios de las cargas superficiales en las particulas del catalizador por adicion
de disoluciones acidas o alcalinas se garantizan por la presencia de iones con carga
opuesta a la de la superficie (contraiones) que se concentran en sus inmediaciones. Las

disoluciones mas usadas son el acido clorhidrico, sulfurico y el hidroxido de sodio.

Adicionalmente hay que anotar que en condiciones realesy a pH altos, la presencia
de iones carbonatos y bicarbonatos (dureza del agua) pueden constituirse como
competidores de las reacciones de oxidacion puesto que atrapan radicales hidroxilos

segun las ecuaciones 1.21y 1.22.
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HO- + HCO; - H,0 + (O3 (Ecuacién 1.21)
HO- + C0* -5 HO~ + CO3 (Ecuacion 1.22)

1.8.3.2. Efecto del oxigeno

Es conocido que el oxigeno se adsorbe sobre la superficie del TiO, y se reduce por la
fotoactivacion del electron en la banda de conduccién generando las especies
reducidasO; y 05~ que pasan a formar parte importante en la fotomineralizacion al
evitar la recombinacion de los pares e /h*[55].

El nivel de O, disuelto en las suspensiones parece influir en la velocidad de
formacion del radical hidroxilo [56]. Sin embargo estos radicales no son los Unicos
responsables de la fotoxidacion, pues hay otras especies que intervienen en el proceso
(Ecuaciones 1.7, 1.11, 1.13), con lo cual el oxigeno cumple un rol que va mas alla de
atrapar electrones.

En consecuencia podria esperarse una dependencia de la velocidad inicial y de la
mineralizacion de los compuestos organicos con respecto a la presencia de oxigeno

durante la fotocatalisis con TiO; [57].

Wang et al. sefiala que la mineralizacion es significativa a presiones altas y establece
una dependencia similar del oxigeno en la degradacion de los intermedios hidroxilados
[58-59].

1.8.3.3. Efecto de la concentracion inicial del sustrato

Desde la perspectiva del mecanismo de reaccion de la degradacion es importante
estudiar el efecto de la concentracion inicial del sustrato en la velocidad de la reaccion.
En general, se observa que la velocidad de degradacién de contaminantes organicos es
inversamente proporcional a su concentracion [60]. Este comportamiento se lo relaciona

con un proceso de saturacion que se puede explicar con lo siguiente:

Los pasos principales del proceso fotocatalitico transcurren en la superficie del
fotocatalizador s6lido, sobre la que se forman con alta probabilidad los radicales HO®
que a su vez reaccionan con las moléculas del contaminante orgéanico, de manera que si

la adsorcion del sustrato es proporcional, la reaccion es favorecida. Sin embargo, a
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medida que la concentracion del sustrato aumenta, la eficiencia de la degradacion
disminuye porque la generacion de los radicales HO'en la superficie de catalizador se
limita porque los sitios activos estarian cubiertos por iones del contaminante [61].

Otra posible causa es el efecto del mismo contaminante; que a una concentracion
alta, la radiacién UV puede ser adsorbida por la moléculas del sustrato en lugar de
particulas del TiO, provocando la reduccion de su eficacia por la menor produccién de
radicales HO"y O,".

La formacidn de los productos intermedios durante el proceso fotocatalitico también
afecta la constante de velocidad de la degradacién, pues a mayor concentracién inicial,
mayor concentracion de compuestos intermedios que entran a competir por los centros

activos del catalizador.

La transferencia de masa en el proceso de degradacion de compuestos organicos por
fotocatalisis heterogénea se describe en forma cuantitativa mediante la aplicacion del
modelo matematico de Langmuir-Hinshelwood(L-H)[62-63],en tanto se cumpla con los

siguientes eventos (Konstantinou et al., 2004):

e La reaccion tiene lugar entre dos sustancias adsorbidas;

e Lareaccion ocurre entre un radical en la disolucién y el sustrato adsorbido;

e La reaccion tiene lugar entre el radical enlazado a la superficie y el sustrato en la
disolucion y que,

e Lareaccion ocurre entre ambas especies en disolucidn.

La expresion de la velocidad de reaccion del tipo Langmuir-Hinshelwood (L-H) ha
sido ampliamente usada para describir reacciones gas-solido por fotocatalisis
heterogénea [64-65] y también es Gtil para representar el comportamiento cuantitativo
de reacciones liquido-solido [66-67], cuyos parametros podrian utilizarse para la
optimizacion de reactores pero no ofrecen informacidn sobre los procesos superficiales

y las especies que intervienen en ellos [68].
Este modelo matematico L-H supone que:

e La reaccion se produce en la superficie del catalizador: el sustrato y el disolvente se
adsorben sin competir por los centros activos o entran en competencia por los

mismos.
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e La velocidad de reaccion (-r )es proporcional a la fraccidén de superficie cubierta por
las particulas del sustrato (6).

dc _kK-C

(M=-g=k0=Trx—c

= Ecuacion 1.23
dt

De acuerdo a la isoterma de Langmuir tenemos:

Caso |

B k.K.C £ 6 1.24
(-r)= 1+K.C cuacion 1.
Caso 2:

B k.K.C £ 6m 1.25
(—r) = 1+K.C+ K.C, cuacion 1.
De donde:

C: Concentracion del sustrato (M) en tiempo t

K: Constante de equilibrio de adsorcién de Langmuir Hinshelwood (Mol™)
k: Constante de velocidad de la reaccién superficial (M-s™)

Ks: Constante de adsorcion del disolvente

Cs: Concentracion del disolvente (Csagua)= 55.5 M)

Dado que Cs>C y Cs permanece constante (la parte del fotocatalizador cubierta por

agua se mantiene constante sobre el rango de C)

Por integracion de la ecuacion 1.23 se obtiene:

C
In ?" + K. (C,—C)=k.K.t Ecuacién 1.26

y para el caso 2:

G s Koy kKt
"o T1t+k.¢ T YTk, ¢,

o~

Ecuacion 1.27
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Los modelos generados a partir de las ecuaciones 1.26 y 1.27 se apartan de los perfiles
de concentracion experimentales por la aparicién de los intermedios de reaccion. Con
objeto de evitar este circunstancia que nos impide obtener los pardmetros cinéticos del
modelo, se aplica la ecuacién de velocidad particularizada para las condiciones
iniciales, esto es, las ecuaciones 1.24 y 1.25 se particularizan para las velocidades
iniciales y para las concentraciones iniciales de sustrato. En general, y en la mayoria de
los casos en los que la concentracion inicial C, es muy baja (< 10 M), el modelo de L-

H puede simplificarse a una cinética de primer orden aparente.

lnC— =k°.t Ecuaciéon 1.28

Donde k° representa la constante aparente de primer orden que involucra el
coeficiente develocidad del ataque directo a los huecos, a los radicales hidroxilos
fotogenerados y ademas de la adsorcion sobre la superficie del fotocatalizador.

En una representacion grafica de In(C,/C) vs tiempo, se puede obtener la pendiente

que corresponde a la constante aparente de la reaccion k°.

Las constantes de velocidad (k) y de adsorcion (K) pueden calcularse aplicando la

ecuacion L-H a velocidades y concentraciones iniciales.

Caso 1:
k.K.C, ) . k.K .
(-1,) = —m 0] k° = —mEcuaaon 1.29
Caso 2
_ k.K.Co ko = k.K.C, Eewacién 1.30
(—1) = 1+K.C, + K.C. 6 k° = TTK.C. + KC. cuacion 1.

Utilizando los datos experimentales y de las ecuaciones linealizadas 1.29 y 1.30 es

posible obtener 3 representaciones graficas:
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lo
1/ro

Co 1/Co

Figura 1.7: Representaciones
graficas del comportamiento
cinético segin el modelo
Langmuir-Hinshelwood [39]

1/ko

Co

En la Figura 1.7a se aprecia el efecto de la concentracion inicial en la velocidad de
degradacion, que se mantiene en una relacion proporcional hasta que por saturacion de
la superficie del semiconductor por el incremento de la concentracion del contaminante

la velocidad disminuye hasta que llega a ser constante.

La Figura 1.7b muestra la linealizacion 1/ryvs 1/C,, cuya pendiente es igual a 1/k.K
(caso 1) 6 (1+KCs)/kK (caso 2).

La Figura 1.7c representa la linealizacion que vincula el inverso de la constante (1/k°)

con la concentracion inicial C,, donde la pendiente es 1/k 0 (1+Kg/K)/k.

La degradacion de contaminantes genera compuestos intermedios que pueden entrar
en competicion por la superficie del fotocatalizador, cuya concentracién varia conforme
avanza la reaccion hasta llegar a su completa mineralizacion. Para estos casos es valida

la siguiente expresion:

k.K.C,

C14+K.C+ »r L KC; Ecuacion 1.31

(1) =

1.8.3.4. Efecto de la intensidad de la luz

La velocidad de reaccion (-r) es proporcional a la intensidad de la luz (I) [69], lo que
confirma la naturaleza foto inducida de la activacién del proceso catalitico con la

participacion de cargas eléctricas (electron-hueco) en el mecanismo de reaccion.
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Sin embargo, se ha demostrado que el comportamiento lineal no es igual para todos
los flujos fotdnicos ®@.

A baja intensidad de luz; entre 0-20 mW-cm™, la velocidad aumenta en forma lineal
[70] (primer orden) (Figura 1.8), a valores aproximados a 25 mW-cm™, la velocidad se

ralentiza con una relacién de 1°°

(orden medio) [71-72] y a intensidades altas la
velocidad es independiente de la intensidad de luz. Esto es posible porque las reacciones
a baja intensidad implican la formacion de electron-hueco que favorece la velocidad de
reaccion, mientras a una intensidad de la luz alta, el flujo fotonico provoca un aumento

en la velocidad de recombinacién de los pares electron-hueco.

r=k-1 =k 1 r=k

velocidad de reaccion

flujo foténico

Figura 1.8: Comportamiento de la
velocidad de reaccion en relacién a la
intensidad de la iluminacion [127].

En la Figura 1.8 se observa el comportamiento de la velocidad de reaccion,
destacando que en el ultimo tramo, la radiacion no afecta la reaccion fotocatalitica y la
velocidad solo depende de la transferencia de masa. Este efecto podria darse por la falta
de oxigeno que atrape los electrones fotogenerados o de las moléculas del sustrato,
también es posible por el exceso de moléculas compitiendo por los mismos centros y

agitacion defectuosa, etc [73].

Estudios experimentales con pesticidas como clorsulfurdn [74], piridaben (Zhu et al.,
2005), imazapyr [75], thiram [76], atrazina [77-78] demuestran una relacion lineal entre

el flujo radiante y la constante de degradacion.
1.8.3.5. Efecto de la temperatura

La velocidad de las reacciones fotocataliticas no esta afectada por pequefias

variaciones de la temperatura. Esta dependencia de la velocidad de fotodegradacion con
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la temperatura se ve reflejada en un valor muy pequefio de la energia de activacion (Ea)
y no tiene casi ninguna contribucion en la activacion de la energia de Fermi (la brecha
de banda ancha) del TiO,(O. Carp et al., 2004).

El proceso de adsorcion y desorcién de los reactantes pueden ser favorable o no, de
acuerdo a la temperatura; a temperaturas bajas se favorece la adsorcién de los reactantes
y la desorcion se torna lenta convirtiéndose en el paso limitante del proceso [79],
mientras que a temperaturas altas la desorcion de los sustratos y productos intermedios
es mas rapida desde el catalizador y es probablemente un factor que conduce a la mayor
disponibilidad de superficie (¢) para la reaccion [80].

1.8.3.6. Efecto de los oxidantes

En la fotocatalisis heterogeénea la recombinacion electron-hueco puede convertirse en
un problema por la pérdida de energia en ausencia o presencia limitada de un aceptor de
electrones [81]. Un camino a seguir para inhibir la recombinacion del par electron-
hueco es agregar; aparte del oxigeno, un aceptor irreversible de electrones a la reaccion.

La adicion pueden tener varios efectos diferentes (Qamar et al., 2004),tales como:

e Aumento del nimero de electrones atrapados y con ello evitar la recombinacion;
e Generar mas radicales y otras especies oxidantes;

e Incrementar la velocidad de oxidacion de los compuestos intermedios;

e Reducir los problemas por la poca solubilidad del oxigeno y

e Conducir la disociacion del oxidante en productos no peligrosos.

En la practica se utiliza el peroxido dehidrogeno y aniones (BrO3, ClO;, ClO35, 10,
S,0%7) para mejorar la velocidad de degradacion de contaminantes organicos en aguas
toxicas [82-83].

1.8.3.7. Perdxido de hidrégeno

El per6xido de hidrégeno (H,O,) Es una sustancia quimica de uso comun, de bajo
costo, térmicamente estable, alta solubilidad en agua, no posee caracteristicas biocidas,
lo que facilita el post-tratamiento bioldgico. Por estas razones y principalmente por su

poder oxidante, el H,O, es usado en la destoxificacibn de aguas que contienen
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contaminantes organicos, cuyos resultados positivos o limitantes [84] constan en

numerosas publicaciones.

El peroxido de hidrogeno tiene la capacidad de aceptar los electrones de la banda de
conduccion y producir radicales hidroxilos necesarios para provocar la degradacion y

mineralizacion de los contaminantes organicos segun la siguiente ecuacion [85].

H,0, + e~ - HO* + HO™ Ecuacién 1.33

Adicionalmente, el H,O, puede combinarse con el radical super6xido y formar
radicales adicionales segun la Ecuacion 1.34:

H,0, + 0 - HO* + HO™ + 0, Ecuacién 1.34

La adicion del perdxido de hidrégeno puede tener un efecto beneficioso en tanto se
incrementa la velocidad de la reaccion por la generacion adicional de radicales
hidroxilos hasta una concentracion optima. Sobre dicha concentracion se produce la
inhibicion de la reaccion por la modificacion de la superficie del TiO, por la adsorcion
del H,O, y ocupacion de los mismos sitios por donde la molécula de agua se adsorbe
[86], por la reaccién con los radicales hidroxilos [87] (Ecuacion 1.35-1.36) y la
interaccion con los huecos fotogenerados formando oxigeno y en otros casos radicales

hidroperdxido menos reactivos el radical hidroxilo (Ecuacion 1.37-1.38).

H,0, + HO* - H,0 + HO, Ecuacion 1.35
HO; + HO* - H,0 + 0, Ecuacion 1.36
H,0, + 2h}, - 0, + 2H* Ecuacion 1.37
H,0, + h{, - HO; + H* Ecuacién 1.38

Adicionalmente se asume que dentro del proceso fotocatalitico se produce peroxido
de hidrégeno (Malato et al., 1998).

La inhibicion de la adsorcion no solamente depende de la concentracion del sustrato

sino también de la relacion de la concentracién H»O,/ sustrato.

Partiendo de la expresion cinética de Langmuir Hinshelwood, si la concentracion del

sustrato (€) es muy baja y la del H,O, muy alta, la adsorcién del sustrato disminuye a

28



Capitulo 1

causa de la ocupacion de los sitios activos de la superficie del TiO, por el H,O; y por lo
tanto la velocidad disminuye.Por el contrario si la concentracion del sustrato es alta, los
radicales reaccionan méas rapido con las moléculas y por la tanto la velocidad de

reaccion aumenta.

Si la concentracién del sustrato es aun mayor, la velocidad no es afectada por la
adsorcion, solamente por la concentracion de los radicales hidroxilos (1+ KC =~ KC; k
=r); entonces dependera solamente de las reacciones que predominan en el proceso: Las
reacciones segun las ecuaciones 1.33-1.34 o las de las ecuaciones 1.35-1.38.

Finalmente, también el perdxido de hidrégeno puede sufrir una ruptura homolitica y
formar radicales hidroxilos a longitudes de onda menores a 300 nm, en cuyo caso es
necesario la utilizacion de lamparas de no han formado parte de la experimentacion en

este trabajo de tesis.

H,0, + hv - 2HO° Posible a A <300nm Ecuacién 1.39

1.8.3.8. Adsorcioén

La adsorcion de los sustratos sobre a superficie del catalizador es un paso importante
en la eficiencia de la fotodegradacion [88-89]. EI comportamiento de la adsorcion se
evalla mediante la aplicacion de las isotermas de adsorcion, en las que se mide la
cantidad de soluto adsorbido por gramo de fotocatalizador mediante la siguiente

expresion:

Qe = —— .V Ecuacién 1.40

De donde:

ge = Cantidad de sustrato adsorbido
Co,=Concentracion inicial de sustrato

C.= Concentracién en equilibrio del sustrato
m= Masa del catalizador

V= Volumen de la disolucién
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Los modelos que mas se usan para describir los procesos de adsorcion en disoluciones
acuosas son los propuestos por Langmuir y Freundlich:

Langmuir

El modelo Langmuir asume que todos los centros activos de adsorcion son
equivalentes, que no existen interacciones laterales entre las moléculas del adsorbato,
que la capacidad de una molécula para unirse a la superficie es independiente si hay o
no sitios ocupados y solo se considera las interacciones quimicas por lo que la adsorcion

se limita a una monocapa Yy esta representada por la ecuacion:

bC
e = —1Qj_ b ;e Ecuacion 1.41
De donde:

Qe: Masa adsorbida por gramo de TiO,
b: Constante de equilibrio de Langmuir
Qo:  Adsorcion maxima para cubrir una monocapa de la superficie

Ce:  Concentracion en equilibrio

Freundlich

Este modelo asume que la superficie del adsorbente es energéticamente heterogénea,
con grupos de sitios de adsorcion de energias caracteristicas, que existen interacciones
laterales entre las moléculas adsorbidas y que sélo se adsorbe una monocapa y se puede

expresar por la siguiente ecuacion:
1
qe = KpC} Ecuacién 1.42

De donde:

e Masa adsorbida por gramo de TiO, para una cobertura maxima de una monocapa
Ke:  Adsorcion maxima.

Ce:  Concentracién en equilibrio

n: Constante relacionada con la naturaleza y fortaleza del proceso de adsorcién y la

heterogeneidad de la superficie.
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La ecuacion de Freundlich se puede linealizar aplicando logaritmos:

1
Log q. = logKr + Elog C, Ecuacion 1.43

1.9. Procesos Fenton y foto-Fenton

La aplicacion de la reaccion Fenton es una alternativa relevante en el tratamiento
quimico de aguas residuales. La ventaja del proceso Fenton en los tratamientos de aguas
residuales es la de transformar los contaminantes organicosen compuestos inocuos
(di6xido de carbono, agua y sales organicas) en condiciones faciles de controlar como la
concentraciones del catalizador, contaminante, pH, temperatura) [90].

La efectividad del proceso Fenton se deriva a partir de la concurrencia de los iones
de hierro que actian como catalizadores para activar la descomposicion de las
moléculas de perdxido de hidrégeno en radicales hidroxilo, responsables de la oxidacion
de las moléculas contaminantes, cuya velocidad de reaccion puede ser mejorada si se
aplica radiacion ultravioleta, en cuyo caso se hace referencia a procesos foto-Fenton
[91-92].

Las caracteristicas principales de proceso Fenton en fase homogénea estan
relacionadas con las condiciones de la reaccion: concentracion de los iones de hierro

(Fe®*, Fe*"), de H,0,, componentes organicos e inorganicos [93].

Los mecanismos de la reaccion Fenton, la cinética y la estequiometria han sido ya
definidos por muchos autores [94-96] y aplicado en sistemas de tratamientos de

efluentes industriales para la remocion de pesticidas [97].

1.9.1. Quimica de la reaccion Fenton

La reaccion Fenton es la combinacion del ion de hierro (II) y el peroxido de
hidrogeno, en la que el idn de hierro (1) inicia y cataliza la descomposicion del H,0, y
produce radicales hidroxilos desencadenando un conjunto de reacciones en solucién
acuosa: [98].
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Reaccion k[Mol-s']  Referencia Ecuacion
Fe** + H,0, - Fe3* + HO- + HO* 70 [99] 1.44
Fe?* + HO* — Fe3" + HO~ 3.2:10°® [100] 1.45

Tabla 1.8: Reacciones de oxidacion de iones de Fe2* en presencia de H;0.

Los iones Fe** formados pueden descomponer el H,0,en H,0 y O, ademés de iones de
hierro (11) y otros iones y radicales como se describe en las ecuaciones 1.46-1.50

Reaccion k[Mol-s'] Referencia Ecuacion
Fe3* + H,0, = [Fe(HOy)]** + H* 0.01 [101] 1.46
[Fe (HO)]**— Fe** + HO, 3.2:10° [102] 1.47
Fe?* + HO; - Fe3* + HO; 1.3-10° [103] 1.48
Fe®* + HO; - Fe?** + 0, + HT 1.2:10° [103] 1.49
HO* + H,0, — H,0 + HO; 3.3:107 [100] 1.50

Tabla 1.9: Reacciones limitantes con iones de Fe3+

La ecuacion 1.50 puede considerarse como contribuyente/ limitante de la reaccion de
degradacion, debido a que se obtiene agua como producto y el radical hidroperéxido

que es menos reactivo que el hidroxilo (Domenech et al., 2001).

Reaccion k[Mol-s'] Referencia Ecuacion
Fe3* + 05~ - Fe?*t + 0, 1.51
[Fe(OH)]** + H,0, = Fe (OH)(HO,)]* + H* 1.52
2HO* - H,0, 1.53
2HO; - H,0, + 0, 1.54
HO; + HO® - H,0 + 0, 1.55
H,0, s HO; + H* 1.56
HO; = 05~ + H* 1.57
HO* s 0'- + H* 1.58
HO; + 05~ + HY* 5 H,0, + 0, 1.59

Tabla 1.10: Reacciones radicales complementarias
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Dentro del proceso Fenton se efectlan reacciones complementarias que dan lugar a
la recombinacion de radicales que limitan su efectividad y que deben ser consideradas
en la practica. (Ecuacién 1.51-1.59).

Los radicales hidroxilos generados pueden oxidar répidamente los compuestos
orgénicos por diferentes vias: (i) abstraccion de un proton, (ii) la adicion del radical
hidroxilo y (iii) la transferencia de electrones [104].

R—H + HO® - R* + H,0 - productosde oxidacion (Ecuacién 1.60)

La reaccion por abstraccion de unatomo de hidrégeno por accién de los radicales
hidroxilos se debe a la mayor energia de disociacion del enlace HO-H frente a la del
enlace C-H y se forma un radical del compuesto organico, el mismo que en reacciones
sucesivas da como resultado los productos oxidados. La efectividad de las reacciones
radicalarias depende de los grupos funcionales de las moléculas presentes en la
disolucion acuosa y también de la relacion RH/H,0,, por lo que la conversion completa
de los contaminantes es mayor si la constante de velocidad de la reaccion para la
formacidn de los radicales hidroxilos (Ecuacion 1.44) es mayor a la de la formacion de

los radicales hidroperoxido (Ecuacion 1.47) (Neyens et al., 2003).

Si el compuesto organico presenta dobles enlaces del tipo C=C y C=N, la
eliminacion de un atomo de hidrogeno es insignificante frente a la adicion al doble
enlace y es méas favorable cuando los sitios de adicion estan ocupados por halégenos
[105].

+ HO = "OH — OH Ecuacion 1.61

La reaccion de transferencia electrénica es termodinamicamente mas favorable y
compite con la adicion, pero en caso de que los aromaticos tengan grupos sustituyente
que sean donadores de electrones en la posicién orto y para; entonces se privilegia la

transferencia de electrones [106].
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De todas maneras, las reacciones continian mientras existan los radicales reactivos

reaccionando con Fe?", con Fe " o recombinando radicales.

Reaccion Ecuacion
R° + Fe?*+ H* » R—-H +Fe3t 1.62
R* + Fe3t — RY +Fe?* 1.63
R® + R° -» R-R 1.64

Tabla 1.11: Reacciones de radicales reactivos con iones de Fe.

La reaccién Fenton es instantanea y su velocidad se sitlia alrededor de 107- 10™
Mol.s*[107] y demuestra mejores resultados cuando se inicia con iones Fe?*.

La eficiencia y la velocidad inicial de mineralizacion aumentan cuando se parte de
Fe?*. La reduccion de Fe** juega un rol importanteporque recupera el catalizador
durante el proceso permitiendo continuar con la reaccion siempre y cuando los

intermedios de oxidacion tengan capacidad reductora.
1.9.2. Parametros que afectan la reaccion Fenton

El pH, la concentracién de los iones de hierro, del peroxido de hidrégeno, la
temperatura y presencia de compuestos inorganicos son factores que deben considerarse
a la hora de aplicar el método Fenton en la descontaminacién de aguas. El valor ptimo

del pH en una reaccion Fenton oscila entre 2.8 y 3 [108].

El valor del pH se relaciona con el estado de oxidacion de los iones de hierro; asi a
valores de pH = 3 mantiene un efecto positivo sobre la formacion de radicales
hidroxilos en una reaccion rapida. Con valores de pH mas acidos se favorece la
formacion de los iones Fe(HO,)** que reaccionan lentamente con el H,O, produce iones

hidroperdxido ralentizando la reaccion (Ecuacion 1.47).

Con un valor de pH mas alto, el Fe** precipita como Fe(OH); debido a su baja
solubilidad (Kps (Fe(OH)s- 10°") (Malato et al., 2009) y descompone el H,O, en O, y
H,O [109] (Ecuaciones 1.46.1.47,1.49.1.50,1.52).

La cantidad de los iones de hierro en la reaccion Fenton determina la velocidad de la
degradacion de la materia organica, mientras que un incremento en la concentracién de

H,O, mejora el grado de mineralizacion. Sin embargo, la dosificacién de ambos

34



Capitulo 1

componentes deben ser ajustados para lograr un buen rendimiento del proceso limitando
las reacciones competitivas (Ecuaciones 1.50-1.52).

La temperatura ha demostrado tener un efecto beneficioso en la cinética de la
reaccion con el aumento de la temperatura en un rango entre 20 y 50°C [110-111]. Con
dicho aumento también se consume mayor cantidad de perdxido para facilitar la
reduccion del ion de hierro (lll) y alcanzar el mismo grado de mineralizacion de

acuerdo a las ecuaciones 1.46, 1.47y 1.49.

Durante la reaccion Fenton, los contaminantes organicos pueden formar intermedios
que originan complejos con el Fe**, eliminando la posibilidad reducirse a Fe*
inhibiendo la oxidacion. [112,113].

Los aniones inorganicos en altas concentraciones tambien forman complejos con el

ion de hierro (111) que afectan el rendimiento de la reaccion [114].

La aplicacion de radiacion ultravioleta en las reacciones Fenton se conoce como
foto-Fenton y es usualmente utilizada cuando se requiere eliminar altas concentraciones
de compuestos organicos. La radiacion UV-Vis incrementa el poder de oxidacion por la
foto-reduccion de Fe(lll) a Fe(ll), la cual produce mas radicales hidroxilo segin la

siguiente ecuacion:

Fe3* + H,0 + hv — Fe?" + HO* + HY Ecuacién 1.65

De esta forma se restablece el ciclo del reactivo de Fenton Fe**/Fe** y se producen

los radicales hidroxilo para la oxidacidén de contaminantes organicos (Ecuacion 1.62).

La propuesta del uso de la radiacion solar es cada vez es mas extendida por la
reduccion de los costos de la radiacion UV [115] y las condiciones simples de operacion
y equipamiento [116]. Sin embargo, su aplicacion ha sido limitada, debido a los altos
requerimientos de H,0,, y la subsiguiente generacion de grandes volimenes de lodos de
Fe(OH); [117].

Estos inconvenientes pueden aliviarse mediante la combinacién del proceso Fenton
con el tratamiento bioldgico, reduciendo con el primero la mayor cantidad de carga

organica y hacer manejable la degradacion biolégica [118-120].
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1.10. Tratamientos bioldgicos de compuestos organicos persistentes

Una estrategia para reducir al minimo el tiempo de residencia de las aguas residuales
0 toxicas en los tratamientos y el consumo de reactivos costosos en las etapas de los
procesos de oxidacién avanzada, es la integracion de los tratamientos bioldgicos una
vez que se ha alcanzado la biodegradabilidad (Malato et al., 2009)

La degradacion bioldgica de un compuesto quimico se entiende a la destruccion de
contaminantes por la accion metabdlica de organismos vivos esencialmente de

microorganismos como bacterias y hongos propios de las aguas naturales y suelos.

Los procesos bioldgicos convencionales aplicados en aguas residuales industriales no
siempre presentan resultados favorables porque su contenido quimico es toxico o

resistente a la biodegradacion [121-122].

Ya se ha indicado antes que las técnicas avanzadas de oxidacion (TAQO’s) basadas en
la oxidacién quimica resultan ser la alternativa mas eficiente para degradar los
compuestos organicos persistentes. Sin embargo la mineralizacién completa es costosa
debido a que los compuestos intermedios que se generan son mas dificiles de degradar

requiriendo mayor consumo de energia, de reactivos y tiempo.

El objetivo principal del uso de tratamientos combinados es realizar un pre-
tratamiento quimico para eliminar los contaminantes organicos que son biolégicamente
persistentes y producir intermedios biodegradables que se mineralizaran en el
tratamiento biologico. Existe una apreciable cantidad de bibliografia que hace referencia
a estudios experimentales sobre diversos tratamientos combinados para
descontaminacion de aguas residuales, sin embargo debido a las caracteristicas
particulares de cada contaminante y los factores que influyen en el desarrollo 6ptimo del
tratamiento queda todavia el camino abierto para la busqueda de estrategias para

optimizar los procesos de destoxificacion [123-126].
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OBJETIVOS, MATERIALES Y METODOS

2.1. Objetivos Generales del Trabajo de Tesis Doctoral

Los plaguicidas han adquirido especial relevancia por sus caracteristicas toxicas y
peligrosas, tanto para los seres humanos como para el medio ambiente que ha orientado
numerosos trabajos de investigacion en la busqueda de alternativas para el tratamiento

de efluentes acuosos contaminados hasta alcanzar la inocuidad.

De especial interés es la descontaminacion de efluentes generados en la industria
formuladoras de agrogquimicos que contienen una concentracion variable de pesticidas y
de aguas procedentes de las plantaciones de banano sujetas a la aplicacion intensiva de
fungicidas y de los tratamientos durante postcosecha de la fruta de banano que

contaminan los esteros que colindan con los campos agricolas.

El principal objetivo de esta Tesis Doctoral es evaluar la aplicacion de diferentes
técnicas avanzadas de oxidacion para degradar y destoxificar los herbicidas post
emergentes PPN y PCL. Estos son utilizados para combatir la maleza especifica de los

cultivos de arroz (Oryza sativa):

Propanil: (N-(3,4.diclorofenil)-propanamida)

i
Cl NH—C—CH,—CHj

Cl

Picloram: Acido 4-amino-3,5,6-tricloropiridina-2-carboxilico)

O
Cl N |
| N OH
=
Cl Cl
NH,
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También se han realizado estudios preliminares de la eficiencia de estas técnicas en
la degradacion de los fungicidas DFCNZ y PCNZ:

Difenoconazol:
(1-{2-[2-cloro-4-(4-clorofenoxi)fenil]-2-(4-metil-1,3-dioxolan-2-il)etil}-1H-1,2,4-

triazol)
CHj

O

CI—@—O /:N
N /)
N
Propiconazol

1-{[2-(2,4-diclorofenil)-4-propil-1,3-dioxolan-2-il] metil}-1H-1,2,4-triazol

Cl

CH
oY TN

Cl o /:N
v

Estos fungicidas son usados para combatir la sigatoka negra (Mycosphaerella

fijiensis Morelet) en los cultivos de banano (Musa spp.).

Para alcanzar el objetivo principal se aplicaron las Técnicas Avanzadas de la
Oxidacion (TAOs) basadas en la capacidad de generacidn in-situ de radicales hidroxilo

(HO:), caracterizados por un elevado potencial de oxidacion:

La aplicacion de la fotocatalisis heterogénea se realiz6 con dos catalizadores de
oxido de titanio; el TiO, comercial - Evonik P25 y el TiO, ECT1023t, sintetizado en el
laboratorio del Centro de Instrumental para el Desarrollo de Investigacion Aplicada.
Adicionalmente se evalud el efecto de la adicion del peréxido de hidrégeno, de la
concentracion de los pesticidas, del pH sobre la degradacion y mineralizacion de los

pesticidas.

El comportamiento de los pesticidas también fue objeto de estudio por catéalisis
homogénea usando el método Fenton Fe?*/H,0, y foto-Fenton Fe?*/H,0, /UV, variando
las condiciones de reaccidn, relacionadas con las concentraciones de sulfato de hierro

(FeSO,. 7H,0) como fuente de Fe?*, de peréxido de hidrogeno (H.0-) y temperatura.
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La ejecucién de un andlisis preliminar sobre la aplicacion de técnicas combinadas
inicialmente con TiO, y reacciones Fenton con pruebas de degradacion biologica del
propanil sobre lechos de grava y picado vegetal de palma fue también parte de este
trabajo.

La mineralizacién de los contaminantes organicos fue seguida mediante un analisis
de carbono organico total (COT) y la toxicidad por la determinacién de la disminucion

de la luminiscencia de la bacteria marina bioluminiscente Vibrio fisheri.
2.2. Materiales y métodos.

2.2.1. Pesticidasy reactivos utilizados

A continuacion se describen los reactivos, métodos de analisis y procedimientos
utilizados para estudiar la degradacion de los herbicidas propanil, picloram y los
fungicidas DFCNZ y PCNZ con diferentes técnicas de oxidacion.

2.2.1.1. Pesticidas

e N-(3,4-diclorofenil)propanamida (Propanil): 99.6 %
CAS: 709-98-8 —45639 Pestanal, Sigma Aldrich

e Acido carboxilico de 4-Amino-3,5,6-tricloro-2-piridina (Picloram): 99.4 %
CAS: 1918-02-1-36774- Pestanal, Sigma Aldrich

e 3-cloro-4-[4-metil-2-(1,2,4-triazol-1-ilmetil)-1,3-dioxolan-2-il]fenil 4-clorofenil éter
(Difenoconazol): 99.5%
CAS: 119446-68— 36531- Pestanal, Sigma Aldrich

e 1-[2-(2,4-diclorofenil)-4-propil-1,3-dioxolan-2-ilmetil]-1H-1,2,4-triazol
(Propiconazol): 99.5%
CAS: 60207-90-1- 45642- Pestanal, Sigma Aldrich

e Propanil técnico: 80 %: Cortesia de Agripac

e Picloram técnico: 95%: Cortesia de la Empresa Protectores Quimicos para el
Campo S.A.- Dupocsa.

e Difenoconazol técnico: Cortesia de la Empresa Interoc-Custer

e Propiconazol técnico:  Cortesia de Interoc-Custer
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2.2.1.2. Fotocatalizadores

e Dioxido de titanio TiO,: Evonik: 80% Anatasa — 20% rutilo; area superficial: 52
m?-g™, tamafio promedio de particula 27 nm, ancho de banda de energia prohibida:
3.18 eV —CAS-No. 13463-67-7

e Dioxido de titanio TiO, ECT1023t: (sintetizado en el Centro Instrumental Quimico-
Fisico para el Desarrollo de Investigacion Aplicada (CIDIA), 89-94% Anatasa —
11-6% rutilo; area superficial: 18.3 m*.g™, tamafio promedio de particula 71 nm,

ancho de banda de energia prohibida: 2.9 eV.
2.2.1.3. Reactivos

e Acido sulfurico (H2S0.): 96%
CAS: 7664-93-9, Panreac Quimica 211058.
e Hidroxido de sodio (NAOH): 98%
CAS: 1310-73-2- Panreac Quimica.
e Sulfato de hierro (I) heptahidratado: FeSO4-7H,0: 99%
CAS: 7782-63-0, F8048— Sigma Aldrich.
e Perdxido de hidrégeno H,0,: 30 % wi/w.
CAS: 7722-84-1, H1009 — Sigma Aldrich.
e Acetonitrilo (CH3CN): 99.9%.
CAS: 75-05-8, Panreac 361881.
e Acido fosforico (HsPO4): 85%.
CAS: 7664-38-2, W290017-Sigma Aldrich.
e Agua ultra pura del sistema integral de purificacién de agua Milli-Q: COT (18 ppb),

resistividad mayor a 5 MQ-cm.

2.2.2. Estudios de la cinética de degradacion de los pesticidas

2.2.2.1. Dispositivos y equipos utilizados para la degradacién de los pesticidas

Para el seguimiento de las reacciones de degradacion se utilizd6 como reactor una
botella de lavado de gas de borosilicato con una capacidad 250 mL con boca esmerilada
y fondo plano (Alamo referencia # 00149010).
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El reactor se lo dispone sobre un agitador magnético con velocidad regulable
(IKAMAG 3671000). Para la agitacion se utiliza una barra magnética y se mantiene una
velocidad de agitacion a 700 revoluciones por minuto.

Para el suministro de aire se usa una manguera de silicona, cuyo extremo se inserta
en una pipeta Pasteur que ingresa al reactor para garantizar el burbujeo del aire, el
mismo que se abastece con un motor Tetratec APS 50 controlado mediante una valvula

para mantener la velocidad del flujo de aire de 300 mL-min™,

Las muestras se toman utilizando una jeringa de 10 mL.

Ingreso
de aire

— —
" ~

Lampara
Reflector

>
uv uv
>
uv

| o= ™
—

Agitador

Figura 2. 1: Reactor para fotodegradacion
de pesticidas.

Para la iluminacién externa se utilizd una lampara Philips HB175 de 4 tubos
fluorescentes CLEO de 15W colocada a 15 cm del reactor. El espectro de radiacién de

la lAmpara presenta una emisiébn maxima a los 365 (Figura 2.1).
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Figura 2. 2: Espectro de irradiancia de la lampara
Philips HB 175 [1]2

El rango de iluminacion durante el reaccion se mantuvo entre 9.77 y 10.35 mW. Para

mantener la eficiencia de la radiacion se utilizd una lamina de reflexion en la parte
posterior del reactor.

Figura 2. 3: Lémpara
Philips HB 175

2.2.2.2. Procedimiento de la degradacion fotocatalitica con TiO;

Para el seguimiento de las reacciones de degradacion se utilizaron condiciones
especificas que apoyanla reproducibilidad de los resultados.

En un ambiente de temperatura de 298 K, 1 atm de presion, se aplicaron condiciones
especificas de reaccion:

Concentracion inicial: 0.53 mM, otras concentraciones han sido utilizadas

con fines de comparacion.

’E. Pulido: Estudio de la degradacion de m-cresol, cido ftalico y 2,4-diclorofenol mediante fotocatalisis
heterogénea: Sintesis y caracterizacion de fotocatalizadores basados en TiO,- Tesis Doctoral-ULPGC.
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Potencial de hidrogeno (pH): 3,5y7
Carga del catalizador: 1g-L*
Concentracion H;0: 4.85 mM (500 pL-L™)—fuente de grupos hidroxilos

para reacciones especificas.

En el reactor instalado se agregan 200 mL de una disolucion del pesticida con una
concentracién 0.53 mM y una carga de catalizador de 1g-L™, la suspension es ajustada
al pH de trabajo con un medidor de pH (Crison modelo BASIC 20) utilizando gotas de
disoluciones de acido sulfarico o hidréxido de sodio segun sea el caso.

Bajo una agitacién de 700 rpm y suministro de aire de 300 mL-min™, se mantiene la
suspension sin iluminacion durante 15 minutos para conseguir la condicion de equilibrio

de adsorcion del pesticida sobre el fotocatalizador. Se toma la primera muestra.

Se da paso a la iluminacion y se inicia el seguimiento de la reaccion durante 120

minutos, tomando 10 mL de muestras cada 15 minutos.

Cada muestra tomada fue analizada por cromatografia liquida de alta eficiencia
(HPLC) con el cromatografo Varian ProStar con un detector de matriz de diodos, y una
longitud de onda seleccionada a 248 nm, adquiriéndose, a su vez, los datos
correspondientes a los espectros UV-Visible en el rango de 200 a 400 nm de cada

cromatograma.

El contenido de carbono organico total (COT) fue medido por el analizador TOC-
VcsH de SHIMADZU. La curva de calibracion del orden de 1 a 100 ppm es elaborada

con disoluciones &cido ftalico.

Los datos de cada medicion fueron graficados, analizados estadisticamente y

registrados.

De acuerdo al disefio experimental se realizaron adicionalmente analisis de toxicidad
con la bacteria Vibrio fischeri utilizando el lumindbmetro OPTOCOMP de MGM

Instruments, Inc.
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2.2.2.3. Procedimiento de las reacciones de la degradacion de pesticidas con

reaccion Fenton y foto - Fenton

Los reactores, equipos y dispositivos para las reacciones de degradacién mediante el
método Fenton y foto-Fenton tienen las mismas caracteristicas que los usados en las

reacciones de degradacién por fotocatélisis heterogénea con TiO,.

Las condiciones para la reaccion Fenton que se usaron fueron concentraciones de
pesticidas de 0.53 mM.

La concentracion de los iones de hierro (I1) fueron calculadas a partir del uso de
sulfato de hierro heptahidratado al 99% (FeSO4-7H,0), utilizando en una primera fase
concentraciones variadas en cada reaccion hasta lograr la concentracion optima de Fe®':
0.36 mM (100 ppm), 0.45 mM (125 ppm), 0.54 mM (150 ppm) y 0.72 mM (200 ppm).

La concentracion del peroxido de hidrogeno se la mantuvo constante.

Una vez determinada la concentracion optima, se la establece como condicion de

trabajo para luego proseguir con la siguiente variable.

La concentracion oOptima de peréxido de hidrogeno también se la determina
siguiendo el mismo procedimiento; esto es mantener la concentracién 6ptima de Fe®* y
variar las concentraciones de peréxido de hidrégeno, las que fueron agregadas en
volimenes de 250, 500 y 1000 pL por litro de suspension que corresponden a las

concentraciones de 2.42, 4.85y 9.7 mM, en su orden.

Durante las reacciones Fenton no se utiliza la iluminacion con las lamparas UV, estas

se usan en los procesos foto-Fenton.

Para las reacciones Fenton se utiliza 200 mL de la disolucion acuosa del pesticida
(0.53mM), se agrega la cantidad correspondiente de sulfato de hierro heptahidratado y
se mantiene 5 minutos en agitacién bajo iluminacion natural;, se toma la primera
muestra, paso seguido se agrega el volumen determinado de perdxido de hidrégeno e
inmediatamente se comienzan a tomar las muestras filtradas en tiempos de 2, 5, 10, 15,
30, 60, 90 y 120 minutos.

En vista de que las reacciones de degradacion de los pesticidas estudiados son

inmediatas es recomendable observar el tiempo en que termina la degradacion completa
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del pesticida. Las muestras siguientes ya no tienen el pesticida parental pero contienen
precipitados que pueden dificultar el analisis cromatografico.

Las concentraciones del sustrato se analizan igualmente por cromatografia liquida
HPLC vy el contenido de carbono orgénico por el analizador COT de Shimadzu. Para la

reaccion Fenton y foto-Fenton no requieren de suministro de aire.

2.2.2.4. Procedimiento de los estudios preliminares de biodegradacion

Para el estudio de la biodegradacion del pesticida se utilizan recipientes de vidrio
abiertos como reactores bioldgicos de lecho fijo para trabajo en forma discontinua.

Como lecho se utilizaron grava y un sustrato preparado con picado vegetal de palma.
El acondicionamiento de ambos lechos sigue una secuencia orientada a garantizar el
buen funcionamiento de la biomasa fijada sobre la grava y el sustrato, asi como la

obtencién de resultados confiables.

2.2.2.4.1. Ensayos de absorcién-adsorcion sobre grava y picado vegetal

Dado que tanto la grava como el picado vegetal tienen un importante grado de
absorcion-adsorcion del pesticida, se realizaron ensayos preliminares para determinar
dicha capacidad de absorcion durante la fase de experimentacion. Esto ha permitido
averiguar las pérdidas en los valores de la concentracion de pesticida debido a estos
procesos fisicoquimicos; el valor de concentracion residual en el sobrenadante y el valor
de la concentracién de pesticida degradado. Para estos ensayos fue necesario esterilizar
los sustratos y asi eliminar la posibilidad de degradacion de los pesticidas por presencia

de bacterias.

La grava y el picado vegetal natural tienen un cierto contenido de materia organica;
siendo mayor en el picado que en la grava, esta materia organica emerge hacia la
disolucion durante los ensayos en fase acuosa, lo que constituye un inconveniente al
determinar la concentracién del pesticida en el cromatografo, pues podria ocasionar
lavado con agua caliente (80°C) solo del picado, para eliminar la mayor cantidad de

materia organica.
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Eliminada gran parte de la materia organica y exenta de bacterias por esterilizacion,
se inicia la determinacion del grado de adsorcion-absorcion del pesticida sobre la grava
y el picado, para lo cual se afladen concentraciones del pesticida en cantidades variadas
comenzando primero con 50 ppm y luego con 100 ppm. Por HPLC se determina la
concentracion del pesticida que queda en la fase liquida en diferentes tiempos (1 dia).

2.2.2.4.2. Acondicionamiento de la grava y el picado

Después del proceso anterior, sigue el acondicionamiento del picado y la grava con
el efluente que contiene carga bacteriana, para lo cual se afiade de 150 a 200 mL de
agua residual necesaria para cubrir por completo cada sustrato dejandolo 48 horas para

su colonizacion completa.

A continuacion, se prepara una disolucion de 10 ppm de pesticida utilizando el agua
residual que se agrega al sistema para la adaptacion bacteriana durante 24 horas. Este

procedimiento se repite 3 veces.
2.2.2.4.3. Tratamiento bioldgico

Antes de iniciar el tratamiento biologico es necesario realizar el ajuste de las
disoluciones contaminadas con el pesticida a pH= 7 con disoluciones de &cido sulfdrico

e hidroxido de sodio y de este modo evitar la destruccion de la flora bacteriana.

Finalmente se agrega a cada uno de estos sistemas la disolucién preparada de
pesticida y se comienzan a tomar las muestras necesarias en los tiempos establecidos
para que sean analizadas en el cromatografo, en el analizador COT Yy la toxicidad. Estos

ensayos fueron realizados a temperatura ambiente y en constante agitacion.
2.2.3. Estudios de adsorcion sobre los fotocatalizadores de TiO;

Para los ensayos de adsorcion de propanil y picloram sobre los fotocatalizadores de
TiO, se prepararon 100 mL de una disolucion del herbicida en diferentes
concentraciones con una carga de catalizador de 1g-L™. Después del ajuste del pH
(pH=5) se sometieron a una agitacién constante (700 rpm) durante 1 hora a 298 Ky en
la oscuridad. Transcurrido el tiempo las alicuotas fueron tomadas usando filtros

Millipore de 0.45 um.Los ensayos fueron realizados por triplicado y la concentracion
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del herbicida en equilibrio fue determinada por HPLC en las mismas condiciones
establecidas para los estudios de la cinética.

2.2.4. Técnicas de analisis

2.2.4.1. Cromatografia liquida de alta eficiencia (HLPC)

Para la medicidn de la concentracion de los contaminantes estudiados durante la
experimentacion se uso el sistema de cromatografia liquida de alta eficiencia (HPLC)
Varian ProStar 325 con detector UV-Vis y ldmpara de deuterio L2D2 prealineada con
arreglo de diodos, celda de flujo 1000 psi y una bomba para trabajo isocratico con
presion maxima de trabajo de hasta 400 atm.

Los andlisis cromatograficos por HPLC para determinar la concentracion de todos
los pesticidas se realizaron utilizando la misma columna Discovery C18 de 46 mm x 25

cm (Supelco), con un tamafio de particula de 0.45 um.

Las condiciones especificas de analisis para cada uno de los pesticidas se describen a

continuacion:

Propanil

Longitud de onda: 248 nm

Fase movil (v:v): Acetonitrilo/agua en una proporcion 50:50
Flujo de la fase movil: 1.2 mL por minuto

Cantidad de muestra: 50 uL

Picloram

Longitud de onda: 234 nm

Fase movil (v:v): Acetonitrilo/Acido fosforico al 1%: 75:25
Flujo de la fase movil: 1.0 mL por minuto

Cantidad de muestra: 50 uL

Difenoconazol

Longitud de onda: 210 nm
Fase movil (v:v): Acetonitrilo/Agua: 60:40
Flujo de la fase movil: 1.2 mL por minuto
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Cantidad de muestra: 50 uL

Propiconazol

Longitud de onda: 210 nm

Fase movil (v:v): Acetonitrilo/Agua: 60:40
Flujo de la fase movil: 1.0 mL por minuto
Cantidad de muestra: 50 uL

La adquisicién de datos y edicion de los cromatogramas se realiz utilizando el
programa Star de Varian.

Las curvas de calibracion fueron elaboradas utilizando disolucionespatrén de los
pesticidas en concentraciones especificas preparadas con agua MiliQ.

Bajo las condiciones indicadas se inyectaron 50 uL de cada una de las muestras, las
que fueron previamente filtradas con filtros Milipore de 0.45 um. Los datos obtenidos
fueron graficados utilizando el programa Excel o SigmaPlot y analizados

estadisticamente.

En la Tabla 2.1 se muestran el tiempo de retencion de cada uno de los pesticidas:

Pesticida Tiempo de retencion [min]
PPN 8.05
PCL 7.15
PCNZ 9.13
DFCNZ 9.23

Tabla 2. 1: Tiempo de retencion de pesticidas
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Figura 2. 4: Sistema HPLC Varian ProStar 325

2.2.4.2. Carbono orgénico total (COT)

La determinacién del carbono orgéanico total de una muestra indica el grado de
mineralizacion del contaminante durante el proceso fotocatalitico con TiO,, foto-
Fenton, Fenton y de biodegradacién.

Para el proposito indicado, se ha usado un Analizador de Carbono Organico Total
marca Shimadzu modelo TOC-VCSH, cuya funcién es la de combustionar la muestra
dentro de un tubo relleno de un catalizador de platino soportado sobre esferas de 6xido
de aluminio a una temperatura de 680° C y producir dioxido de carbono, que es
transportado por un flujo de 150 mL por minuto de aire de alta pureza, enfriado y
secado por deshumidificacion. EI CO; seco es analizado mediante un detector de
infrarrojos que genera una sefial, cuya area es proporcional a la concentracion de

carbono presente en la muestra.

La medicion del COT se lleva a cabo tomando 8-10 mL en la muestra y el analizador
toma la muestra por triplicado, se toman los datos para el subsiguiente analisis

estadistico.
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Figura 2. 5: Analizador TOC Shimadzu, modelo
VCcsH

2.2.4.3. Analisis FTIR

El analisis de Espectroscopia infrarroja se realiza con un Analizador de infrarrojo
con transformada de Fourier Marca Thermo, modelo iS10 con el propdsito de estudiar la
interaccion que existe entre las moléculas de los pesticidas propanil y picloram y la
superficie de los fotocatalizadores TiO,-P25 y ECT1023t. Para este fin se preparan
disoluciones de 200 ppm de propanil y picloram por separado, se agrega 1 g-L™ del
fotocatalizador, se ajusta el pH del ensayo (pH= 3, 5y 7) y finalmente en agitacion se
los mantiene en la oscuridad durante 24 horas. Transcurrido ese tiempo se procede a la
filtracién y secado sobre filtros de celulosa. Una vez que las muestras estan secas se

recogen cuidadosamente y se prepara una pastilla de la muestra con KBr.

El analisis en el FTIR se inicia tomando un espectro de fondo, que recoge las
frecuencias de los compuestos que pudieran estar en el ambiente; entre ellos agua. Se
almacena el espectro, que después sera utilizado por el equipo para restarlo del espectro

de la muestra.
Con una muestra de la sustancia pura se toma un espectro de referencia.

A continuacion se coloca la pastilla en el soporte del analizador FTIR y se registra el

espectro que sera comparado con las siguientes muestras a otros valores de pH.

El equipo FTIR registra el rango de frecuencia entre 800 y 4000 cm™. Para los

ensayos planificados en este trabajo se aplica la frecuencias entre 2000 y 2000 cm™.
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2.2.4.4. Ensayo basado en la bioluminiscencia de la bacteria marina Vibriofischeri
(toxicidad)

Este ensayo determina la toxicidad aguda de compuestos puros y muestras
medioambientales en funcion de la disminucion de la bioluminiscencia natural de la
bacteria marina Vibrio fischeri (Photobacterium phosphoreum) y se expresa como la
concentracion del agente de la contaminacién que produce una reduccion del 50% de la
luminiscencia inicial (EC50) para el primer caso y para las muestras de aguas residuales

como porcentaje de inhibicién de la bioluminiscencia en el segundo.

El mecanismo de la bioluminiscencia bacteriana esta ligado al sistema de transporte
de electrones en la respiracion celular y responde al estado metabdlico de la célula, por
lo que un decaimiento en la luminiscencia emitida, es un indicativo de que la
respiracion bacteriana esta comprometida por algin dafio ocasionado por agentes
externos que afectan la suspension del ensayo como sustancias insolubles, solubles,
concentraciones de NaCl mayor a 35 g-L™, por adsorcién o dispersién de luz; entre

otros.

Para el propdsito de la presente tesis doctoral se determina la toxicidad de las
muestras tomadas a diferentes tiempos durante la reaccion de degradacion hasta la
mineralizacion parcial o total; segin sea el caso, por lo que para dicha medida se
considera el porcentaje de inhibicion o disminucion de la biolumniscencia por la

presencia de los pesticidas y sus intermedios.

El ensayo se basa en la diferencia entre la luminiscencia emitida por las bacterias
Vibrio fischeri en condiciones favorables y la luminiscencia resultante después de

exponer las bacterias a las disoluciones problema.

Todas las muestras tomadas de los ensayos en los diferentes intervalos de tiempo que
se examinan, deben ser ajustadas a un pH entre 7 y 8.5 para no afectar el estado de la

muestra y ocasionar resultados erréneos.

Las suspensiones de bacterias utilizadas para las medidas de toxicidad se preparan a
partir de las bacterias liofilizadas que han sido conservadas en congelacion entre -18° C
y -20°, por esta razon es necesario reconstituirlas con una disolucion salina (NaCl no

toxica al 2% en peso) antes de su uso.
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El equipo utilizado para estos bioensayos es el OPTOCOMP de MGM Instruments.

Previamente se lleva el termobloque o Peltier a 15°C y se lo mantiene a esa

temperatura durante todo el ensayo.

Las muestras que son examinadas corresponden a las alicuotas que se toman durante

los intervalos de tiempo durante una reaccion de degradacion y mineralizacion.

Los datos de la muestra patrén y el blanco construyen la curva de calibracion
mediante el programa del OPTOCOMP.

En el Peltier se disponen todos los tubos de ensayos que seran utilizados para la
medicion completa: (3 para las muestras patrén, 3 para los blancos y 1 tubos por cada
muestra problema y 2 tubos para las réplicas de la disoluciones preparadas con la

suspension de bacterias y la muestra problema.

Una vez alcanzada la temperatura, se prepara 1 mL de cada muestra-problema,
tomando 900 pL de la alicuota (t=0, t=n) y 100 uL de una disolucion de NaCl al 20%

en peso. Las muestras se agitan ligeramente con un agitador Vortex.

Todas las disoluciones preparadas (muestras problema) se llevan al Peltier y se las

mantiene durante 15 minutos (15°C).

Mientras tanto se prepara una cantidad suficiente de suspension de bacterias con una
disolucion salina al 2% en peso (100 uL por cada tubo de ensayo) y se la reserva en el

Peltier por 15 minutos.

Luego se inicia una secuencia de preparacion de muestras problema y medicion de la
bioluminiscencia que debe mantenerse para reducir los errores en vista de que el ensayo

es muy sensible.

1. Tomar 100 pL de la suspension de bacterias y llevarla a cada uno de los 3 tubos de
ensayos que se constituyen como muestras patron (mayor luminiscencia) y otros 100
uL a cada una de las réplicas.

2. Llevar 100 pL de la disolucion salina al 2% en peso a cada uno de los 3 tubos de
blanco. Agregar otros 100 pL de disolucién salina en cada tubo de los blancos y en

cada tubo de los patrones (suspension de las bacterias)
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3. Luego se toma cada vez 100 uL de la muestra problema y se la agrega a cada uno de
los dos tubos de las réplicas de la respectiva muestra problema.

4. Cada adicion de bacterias, disolucion salina, muestra problema y lectura debe
hacerse con un intervalo de 15 segundos.

5. La medicidn se realiza en el mismo orden con el que se prepararon las muestras.

6. Finalmente se mide la luminiscencia de las bacterias siguiendo el protocolo del
equipo. Los datos se reportan como porcentaje de disminucion de luminiscencia vs

concentracion o COT.
2.2.4.5. Medicién de la colonia de bacterias.

El contaje de las bacterias presentes en el efluente con carga bacteriana utilizado para
la biodegradacion fue realizado utilizando el agar como medio general de cultivo, que
fue necesario hidratar. Para la preparacion del medio de cultivo se pesa la cantidad
necesaria del polvo liofilizado. El agar se coloca en tubos y se los lleva a bafio Maria
para fundirlos y luego se esterilizana 121 °C en autoclave. EI medio estéril fundido y
atemperado a unos 50°C en ambiente estéril se rellenaen placas Petri bajo una campana

de siembra.

Antes de realizar las diluciones se prepara una suspension de una mezcla homogénea
de alimento y microorganismos o dilucién madre (10 gramos de efluente y 90 gramos

de agua esteéril) que corresponde a una primera dilucion de 1:10.

Para preparar las diluciones sucesivas se agrega 1 mL de la dilucion madre a un tubo
con 9 mL de agua (diluyente), se homogeniza usando un agitador excéntrico de tubos

(Vortex) durante pocos segundos (Dilucion 2: 1:100).
Repetir la operacidn 3 veces mas para lograr diluciones 1:1000, 1:10000, 1: 100000.

Se agrega 1 mL de cada dilucion en placas estériles vacias y después 15 a 20 mL del
medio de cultivo previamente fundido y mantenido a unos 47 °C, se agita la placa
tapada con movimientos para mezclar el in6culo con el agar. Se deja solidificar el agar a

temperatura ambiente y se llevan las placas a incubacion.

Transcurrido el tiempo de incubacién las colonias habran crecido dentro del agar,

toca elegir las placas que presenten un nimero de colonias entre 30 y 300 por placa.
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El contaje se realiza con un cuenta-colonias, colocando la base de la placa hacia
arriba, si es necesario se divide la placa por sectores para facilitar el contaje del niamero
de unidades formadoras de colonia 0 UFC por gramo de la muestra original

Numero de UFC/g = Numero de colonias x factor de dilucion

2.2.4.6. Equipos auxiliares para la experimentacion

Para la experimentacion, control de pardmetros y actividades complementarias se

utilizaron adicionalmente los siguientes equipos:

e Balanza electronica digital A&D, 210 g, precision 0.1 mg
e Medidor de pH CRISON, modelo Basic 20

e Desionizador de agua MiliQ-Milipore

Baro de ultrasonido Selecta
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DEGRADACION FOTOCATALITICA DE PROPANIL SOBRE
FOTOCATALIZADORES DE OXIDO DE TITANIO (1V), FENTON Y
FOTOFENTON

3.1. Antecedentes

El propanil es un herbicida de contacto, post-emergente, selectivo de amplio espectro
de uso comun en los cultivos de arroz (Oryza sativa), que actla sobre las malezas de
hoja ancha inhibiendo el proceso de fotosintesis, cuya consecuencia es la clorosis foliar
y la posterior necrosis [1].

El mecanismo de accion de la molécula de PPN se realiza por el bloqueo de la
captura de electrones fotogenerados en la membrana de los tilacoides de los cloroplastos
interrumpiendo la cadena de transporte de electrones que da lugar a las reacciones

redoxque ocurren en el fotosistema 11 [2-4].

La bibliografia existente hace referencia a varios estudios sobre las posibilidades de
control de la maleza; en particular a la que ofrece mayor resistencia a los herbicidas
como la especie Echinochloa spp., entre las cuales se encuentra la especie E. crus-galli,
habitual en todo el mundo [5-7] y la E. colona que se desarrolla en los paises calidos [8-
10].

Los efectos de la aplicacion de los herbicidas sobre la poblacion de la maleza
echinocloas presentan variaciones que dependen de la estructura de su poblacion no
necesariamente con la sensibilidad a los herbicidas [11,12]. En Arkansas (EEUU) y
México, se ha experimentado con PPN en combinacion con otros herbicidas,

encontrando una actividad de control variable de las malezas. [13,14].

En los paises tropicales se desarrollan grandes poblaciones de malezas que ocasionan
la reduccion del rendimiento de los granos entre el 30 al 60% e incluso la pérdida de las
cosechas, debido a las condiciones de humedad y temperatura en las zonas de cultivo de
arroz, en donde también se reportan casos de resistencia por el intenso uso de los
herbicidas paraquat, 2,4-D y PPN [15].
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La resistencia de la especie E. colona al PPN en los cultivos de arroz en México,
América Central, Venezuela y Colombiaha permitido el desarrollo de nuevos pesticidas
alternativos con diferentes modos de accion, en los que se incluye el uso de sinergias asi

como la aplicacién de diversas practicas agronémicas [16-18].

Entre los afios 1960°s y 1970°s se desarrollaron estudios que condujeron a la
basqueda de cantidades residuales de PPN y sus metabolitos en suelos enriquecidos con
flora microbiana, encontrando que éste permanece solo poco tiempo en el suelo y es

hidrolizado a la correspondiente 3,4-DCA y al acido propanoico [19].

D. Kaufman y Blake (1973) lograron aislar los microorganismos activos: Aspergillus
ustus, A. versicolor, Fusarium oxysporum, F. solani, Penicillium chrysogenum, P.
janthinellum, P. rugulosum, Trichoderma viride, Pseudomonas striata Yy
Achromobacterspp., que degradan el PPN y los productos de condensacion de su
metabolito: 3,4- dicloroanilina, como:

e 3,3’ 4, 4-tetracloroazobenceno;
e 1,3-bis(3,4-diclorofenil)triazina;
e 4-(3,4-dicloroanilino)-3,3’,4 -tetracloroazobenceno;

e 33’4 4 -tetraclorooxobenceno.

La preocupacion generalizada por la pérdida de capacidad de los herbicidas para
combatir las malezas a causa de los microorganismos del suelo que evitan su accion
prolongada, condujo en los afios 70°s y 80°s a la realizacion de estudios de
degradabilidad biologica de herbicidas, a partir de los cuales se recomendo la rotacion
de los herbicidas para evitar la adaptacion biolégica propia de los suelos, la aplicacion
de sustratos para limitar la presencia de microorganismos que degradan los pesticidas, el
aumento de las concentraciones de los pesticidas y la frecuencia de las aplicaciones para

lograr los resultados deseados en cuanto a la produccion agricola[20].

Monteiro et al., observd que el PPN experimenta degradacion al contacto con el
suelo en condiciones de inundacién por la presencia de bacterias y hongos debido a la

adaptacion de los microorganismos [21].

E. Papadopoulou y colaboradores presenta estudios sobre la contaminacién de
residuos de PPNy otros contaminantes en el agua de los canales de drenaje y en el limite

de la capa freética y revela la presencia del herbicida en el horizonte freatico que
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sugiere que éste sea transportado en forma horizontal por las condiciones de saturacion
del suelo por debajo de los campos de arroz contribuyendo a la contaminacion
generalizada del agua del suelo, hacia las aguas subterrdneas y la consiguiente
contaminacién de las cuencas hidrogréficas [22].

En otro estudio similar, el PPNha sido detectado también en el suelo de arroz y en
muestras de agua en humedales a los 14 dias después del tratamiento [23].

El PPN se transforma en la naturaleza en 3,4-DCA, cuya cinética de degradacion ha
sido estudiada mediante tratamiento bioldgico con resultados del 90 % de eficiencia
utilizando lechos con poblacion adaptada con bacterias de los géneros Enterococcus,
Rhodococcus y Brevundimonas [24].

Tanto el PPN como el 3,4-DCA tienen efectos adversos en la salud y en el
ecosistema, asi se resefia en los ensayos de toxicidad con Daphnia magna [25] y con
Anguilaspp. [26] realizados en concentraciones letales y subletales, con resultados que
deben ser tomados en cuenta para determinar el impacto que causan los herbicidas en la

supervivencia de las especies.

Otro estudio muestra también la capacidad de degradacionde cepas de bacterias E.
coli BL 2, que convierten el PPN en un producto hidrolizado: 3,4-DCA)y luego en 3,4

diclorocatecol, asi como la ruptura del anillo aromatico [27].

A pesar de que los microorganismos del suelo degradan el PPN, los mecanismos
biologicos necesarios para la biodegradacion completa de las moléculas no estan
facilmente disponibles en la naturaleza, lo que da lugar a su acumulacion o a la
transformacion parcial en sus productos intermedios que debe ser eliminado de las
aguas Yy suelos contaminados. Como consecuencia de lo expuesto, se ha estudiado la
degradacion del PPN de estos compartimentos hidricos, mediante el empleo de Técnicas
Avanzadas de Oxidacion, tales como la fotocatalisis, siendo el objetivo central de su
aplicacion lograr la mineralizacion completa de los contaminantes e intermedios
derivandolos hacia productos inocuos, cuya naturaleza, mecanismo de reaccion e

identificacion ha sido determinada por diversas técnicas analiticas [28-30].

Mediante un proceso complejo de hidroxilacion, descloracion, desalquilacién y
oxidacién se originan los intermedios de degradacion del PPN, que han sido

identificados por K. Konstantinou y colaboradores [31] después de realizar reacciones
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bajo radiacion solar simulada en disoluciones acuosas utilizando suspensiones de TiO,
(Tabla 3.1Ay 3.1B).
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Tabla 3.1A: Productos intermedios que se forman durante la degradacion de PPN
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OH
2-amino-5-cloro-1,4-bencenodiol
2-amino-5-cloro-hidroquinona cl NH,
HO
OH
6-amino-1,3,4-bencenotriol
5-amino-hidroxi- catecol HO NH,
HO

Acido propanoico HsC-CH,-COOH

Tabla 3.1B: Productos intermedios que se forman durante la degradaciéon de PPN

Con la aplicacion de los reactivos Fenton ha sido posible degradar el 70 % de un
compuesto organico nitrogenado como la piridina [32]. Con respecto al PPN, en un
trabajo reciente de O.M.A. Mbaye y colaboradores presenta un estudio comparativo de
la degradacion con una concentracion de 0.1mM aplicando la fotdlisis directa e

indirecta asi como por el proceso foto-Fenton [33].

La combinacion de técnicas para lograr la mineralizacion completa de los
contaminantes es una posibilidad abierta que requiere de la optimizacion de los
parametros que afectan las reacciones de oxidacion. Se ha reportado estudios para
degradar contaminantes organicos con la aplicacion de reactivos Fenton vy
biodegradacion [34-36], sin embargo sobre la aplicacién combinada del proceso Fenton,
fotocatalisis heterogénea y degradacion bioldgica del PPN no hay documentacion

publicada.
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3.2. Caracteristicas quimicas y fisicas

Estructura quimica:

Formula Quimica:

Nomenclatura lUPAC:

Otra nomenclatura:

Peso Molecular:

N° CAS:

Aspecto fisico:

Punto de fusién:

Densidad relativa:

Solubilidad en agua:

Solubilidad en etanol:

Solubilidad en acetona:

Presion de vapor:

Constante de la Ley de Henry:

Constante de disociacién acida:
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I
CI@NH—C—CHZ—CH3

cl
CoHyCILNO
N-(3,4-diclorofenil)-propanamida
N-(3,4-diclorofenil)-propionamida
Dicloropropionanilida
3,4-dicloropropionanilida

218.09

709-98-8

Solido cristalino café claro con ligero olor
caracteristico

85 a 89°C en estado puro

1.34g-mL*

225 ppm a temperatura ambiente

540 g-kg™

1700 g-L* a 25°C.

12 mPa a 60°C

4.5.10° atm-m®-mol™ a 298 K

pKa=19.1a298 K
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3.3. Toxicidad

El PPN es considerado moderadamente toxico (categoria toxicoldgica I1) y requiere

cuidado durante la exposicion y manipulacion.

El PPN se absorbe facilmente por ingestion y provoca sensacion ardiente e irritacion
en la boca, garganta y es6fago acompafiada de tos, nausea, vomito, fiebre, vértigos,
somnolencia y cianosis.La inhalacion produce irritacion en la nariz y la garganta, e

incluso somnolencia, dolor de cabeza, ndusea, vértigos, estupor e inconsciencia.

Al contacto con los ojos puede causar irritacion y conjuntivitis y con la piel puede

ocasionar ademas de la irritacion, dermatitis por sensibilizacion.

La exposicion al PPN causa depresion del sistema nervioso central vy

metahemoglubinemia.

La toxicidad del PPN varia, considerando siempre el producto comercial con el 96-
98% del ingrediente activo. EI PPN es toxico para los organismos acuaticos y en
concentraciones diferentes; es casi nula en moluscos, de ligera a alta en el zooplancton y
de ligera a moderada en anfibios, crustaceos y peces, moderadamente toxico para aves y
ligeramente toxico para insectos, pero no es toxico para abejas. La fitotoxicidad es alta
si se mezcla con carbamatos o pesticidas organofosforados que hayan sido usados antes
0 después del PPN. Las hojas técnicas de los productos comerciales informan acerca de

la incompatibilidad con el empleo de fertilizantes [37].
3.4. Aplicaciones en la agricultura

ElI PPN se utiliza en los cultivos de arroz para controlar las malezas que compitencon
el cereal, las mas comunes que se encuentran presentes en los arrozales de la costa

ecuatoriana pertenecen a las gramineas, ciperaceas y dicotiledoneas:

Gramineas:

Echinochloa colona (Paja de patillo), Echinochloa crus-galli (Moco de pavo),
Eleusineindica (Paja de burro), Leptochloa filiformis (Paja blanca), Ischaemum rogusum
(Paja de trigo), Rottboellia cochinchinensis (Caminadora) Panicum maximum (Paja

cauca), Panicum fasciculatum (Paja colorada).
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Ciperaceas:
Cyperus spp. (Cabezonillo), Fimbristilis annua (Arrocillo), Eleocharis geniculata
(Cebolletas).

Dicotiled6neas:
Jussiaea linifolia (Clavo de agua), Amarantus spp. (Bledo), Sesbania exaltata
(Sesbania), Eclipta alba (Botoncillo), Euphorbia spp. (Lechosa)

Las concentraciones que aplican los agricultores en los campos de arroz localizados
en los dos sectores de estudio: Rio Daule a la altura de la poblacion Santa Lucia y el Rio
Pula a la altura de la poblacién Las Maravillas- Cantén Daule- Provincia del Guayas se
encuentra entre 2.5-3.5 kg-hade PPN. Esta cantidad varia en funcion del desarrollo de
la maleza (1 a 2 o0 3 a 5 hojas) y del tipo de maleza predominante. La aplicacion puede

ocurrir en una sola dosis o dos con una diferencia de 8-10 dias entre cada dosificacion.

Las estadisticas del Ministerio de Agricultura Ganaderia Acuacultura y Pesca reporta
que la superficie sembrada de arroz ha disminuido en un 2.8 % y que la produccién de
arroz experimenta un decrecimiento del 4.2% en promedio en los afios 2005 -
2008(INEC-2005-2008, MAGAP-SIGAGRO-2009). A pesar de ello, no existen
estudios sobre los factores que influyen en el decrecimiento reportado, tampoco hay
datos documentados sobre las practicas agricolas de los agricultores y en consecuencia
no hay registros de las cantidades de herbicidas (PPN) empleadas en los cultivos de

arroz.

Es de anotar que el rendimiento logrado de 3.97 t-ha™ (2008) de arroz en el Ecuador,
frente a los rendimientos reportados por la FAO de otros paises productores como
Colombia; con un rendimiento de 5.9 t-ha™y Perti con 6.84 t-ha[38], en donde se
controlan las malezas de la misma especie que interfieren en desarrollo de los cultivos
de arroz, hace presumir que el menor rendimiento es una consecuencia de la resistencia
de las malezas a la accion del herbicida usado; el PPN, que ha obligado a los
agricultores a utilizarlo en combinacién con otros herbicidas como practica agricola de

la zona de estudio, tal como se presenta en la Tabla 3.2.
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Nombre genérico Composicion en g-L™ en mezcla

PPN 480

PPNy 2,4-D 480:60

PPNy triclopyr 380:40

PPNy MCPA 480:60

PPN y pendimetalina 360:120

PPN y quinclorac 480:60

PPNy butaclor 50:50

Tabla 3. 2: Combinacion de herbicidas utilizados en los cultivos de

arroz

3.5. Cinética de degradacion fotocatalitica del PROPANIL

La bibliografia existente constituye un aporte para el estudio del comportamiento del

PPN frente a condiciones que facilitan su degradacion, sin embargo es necesario realizar

un estudio sistematico que permita comparar diferentes técnicas para degradar el PPN y

lograr la mineralizacion.

Este apartado presenta el estudio de PPN bajo la aplicacion de fotocatalisis

heterogénea, homogénea y biodegradacion, asi como la combinacion de técnicas con

miras a lograr la completa mineralizacion.

3.5.1. Efecto del pH

La influencia del pH en la fotodegradacion del PPN sobre los catalizadores de 6xido

de titanio P25 y ECT1023t se describe en lo que sigue:

TiO,- P25

En la Figura 3.1, se observa que la degradacién de PPN sigue la tendencia:

pH5 - H;O,>pHS5>pH3 >pH 7
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A los 120 minutos las concentraciones del PPN en la solucién han disminuido desde
115.6 ppm (0.53mM) a 4.44 ppm (pH 3), 5.44 ppm (pH 5), 5.38 ppm (pH 5 - 100 uL
H20,) y 7.04 ppm (pH 7), estos valores son comparables e independientes del pH.

La mineralizacion sigue una dependencia diferente con respecto al pH, siendo a pH
5y 7 muy similar. En cambio a pH 3 durante los primeros 90 minutos no se observa
mineralizacion, tampoco a pH 5 con adicion de perdxido de hidrégeno en los 60
minutos iniciales (Figura 3.2).

La presencia de peroxido de hidrégeno provoca un aumento en los valores de la
constante cinética aparente de velocidad de primer orden, k°:2.37 (pH 3), 2.22 (pH 5),
2.18 (pH 7), 2.42 (pH 5 + H,0,).

Cinética de PPN Mineralizaciéon de PPN
P25 P25
100
100 —@—pH 3 #—pH 3
E_ =—4—pH 5 = 90 ——pH5
2 80 —eo—pH 5 - H202 % —e— pH 5-H202
E —a—pH7 % 30 —*—pH7
= 60 =]
S g
o
£ 40 g 70
: 5
1=
5 20 < 60
o
0 — 50
-10 20 50 80 110 0 30 60 90 120
Tiempo [min] Tiempo [min]
Figura 3. 1: Cinética de fotodegradacion Figura 3. 2: Mineralizacion de 0.53 mM
de 0.53 mM de PPN con 1g-L-1de P25a de PPN con 1 g-L-1 de P25 a diferentes
diferentes valores de pH: (M) pH; 3, (¢) valores de pH: (¥) pH; 3, (#) pHi 5, (A)
pHi 5, (A) pHi7, (®) pH; 5 - 4.85mM de pHi7, (®) pH; 5 - 4.85 mM de H;0,.

H20..

Los perfiles de la degradacion del PPN muestran que ésta se efectlia de preferencia
en medio acido, aunque no se exhiben diferencias significativas como resultado del
efecto de cada pH de trabajo. Al final de los 120 minutos la fotodegradacion del PPN es

casi completa.

Los estudios de adsorcion a pH 5, descritos mas adelante, muestran una adsorcion de

alrededor de 50% de PPN sobre la superficie del catalizador, lo que explicaria en
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primera instancia, la degradacién completa del PPN en este medio. Sin embargo, desde
el punto de vista de la interrelacion electrostética entre la especiacion (carga) del
sustrato y la superficie del fotocatalizador, utilizada para explicar este fendmeno, hay
que dar una respuesta que mas se ajuste a la esclarecimiento de este comportamiento,
ya que la coincidencia de cargas positivas entre la superficie del fotocatalizador y el
PPN protonado dentro de todo el rango de pH ensayado (pKs,= 19.1) no lo ilustra en

forma conveniente.

Como se ha descrito en la introduccion, en condiciones cidas la carga positiva de la
superficie del fotocatalizador aumenta,dado que se favorece el desplazamiento hacia los
productos de la reaccién (Ecuacion 3.1).

En efecto, a valores de pH por debajo del valor del potencial de carga cero del P25
(pPHpc=6.25) [39] se verifica en el fotocatalizador un exceso superficial de carga

positiva, generalmente producido por la protonacion de los hidroxilos superficiales:

TiOH + H* - TiOHS (Ecuaciéon 3.1)

Dicha protonacion aumenta el efecto inductivo (la electronegatividad del atomo de
oxigeno protonado es elevada) hacia el atomo de oxigeno protonado, por lo que podria
favorecerse una interaccion nucleofilica entre el par de electrones no enlazante del
nitrégeno de la molécula de PPN y los atomos de titanio superficiales que quedan con

cierto déficit electronico[40].

Ahora bien, la molécula de PPN debido a su elevado caracter basico se encuentra
protonada en todo el rango de valores de pHs ensayados en este Trabajo de Tesis
Doctoral, por lo que el par de electrones del atomo de nitrégeno lo tiene comprometido

con el protdn.
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@

Forma 1 Forma 11

cl

JQNS
cl No  Oho

No obstante, la cercania de un sistema conjugado con el oxigeno del grupo carbonilo
puede acabar estabilizando la carga y dejando nuevamente el par de electrones disponible
para el ataque nucleofilico (Forma Il del anterior esquema), al tiempo que convierte al
atomo de carbono carbonilico en un centro susceptible para recibir ataques nucleofilicos,

por parte, por ejemplo, de las moléculas de agua del medio.

Bajo estas circunstancias podria ocurrir la escision del grupo amino del PPN por
reaccion directa con los huecos fotogenerados (Ecuacion 3.2) Esta escision genera una
molécula cation-radical tipo propanilinio, que podria derivar hacia un cation bivalente
propanilio, lo que significaria la transferencia del electron hacia la banda de conduccion
del semiconductor, esto es poco probable, o la reaccion con radicales oxigenados
presentes en el medio. Al tratarse de una amida, se podria generar la escisién que
conduce a la formacion de la 3,4-DCA vy acido propanoico. Se podria dar la escision de
la molécula en el seno de la disolucion, a través de la hidrolisis, no obstante no esta
descrita en el rango de pH 3 — 9, sino a valores mas bajos o0 més altos de pH, mediante el
empleo de &cidos minerales o bien de alcalis fuertes, respectivamente (Konstantinou et
al., 2001)

PPN4sy + h* — PPN** (Ecuacién 3.2)

La presencia de radicales hidroxilos; generados por la reaccion de las moléculas de
agua adsorbidas con los huecos (Ecuacion 3.3), contribuyen a oxidar el PPN adsorbido
en la superficie del semiconductor y generar los intermedios hidroxilados (Ecuacion
3.4).

HyO0qqsy + h™ — H™ + HOyy (Ecuacion 3.3)
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PPN(gasy + HO(qqsy — PPN® + OHgyy (Ecuacién 3.4)

El aporte de la combinacion de estos mecanismos explicarian la mayor degradacién
del PPN a valores de pH menor a 7, aunque las diferencias no son significativas.

A pesar de ello, durante el tiempo de reaccion ensayado, la mineralizacién se ve
desfavorecida a pH= 3, cuyas posibles causas podrian ser la formacion de intermedios
dificiles de degradar, como es el caso del intermedio 3,4-DCA, la recombinacién de las
especies radicales para generar tanto agua y oxigeno (Ecuacion 3.5 y 3.6) como el
per6xido de hidrdgeno, que pareceria no estar actuando en forma eficiente al atrapar un
electrén en medio éacido y formar radicales hidroxilos, sino que actGa con la superficie
del TiO; inhibiendo la fuente de radicales con la captura de los huecos fotogenerados
(Ecuacion 3.7, 3.8).

HO; + HO* s H,0 + 0, (Ecuacion 3.5)
05~ + HO; + HY - H,0, + O, (Ecuacion 3.6)
H,0, + H* + e~ - HO' + H,0 (Ecuacion 3.7)
H,0, + 2h* - 2H" + 0, (Ecuacion 3.8)

Siguiendo con el analisis de la mineralizacion, los protones a pH 5 protonarian el
intermedio 3,4-dicloroanilina lo que explicaria que en medio moderadamente acido, este
paso pareceria predominante en detrimento de la menor adsorcion por la repulsion
electrostatica entre la superficie cargada positivamente y la amina protonada, lo que no
impide que se efectlen reacciones de hidroxilacion en favor de una mayor

mineralizacion a pH=5 antes que a los otros valores de pH.

Por otro lado, a pH =7 la fotodegradacién y la mineralizacién estan favorecidas con
un rendimiento mayor que a pH = 3 y 5, como resultado de la hidroxilacion del
anilloaromatico mediante los radicales hidroxilos (pH; > pHp:). La superficie del
fotocatalizador tiene un predominio de carga negativa, y tanto el sustrato como su
principal intermedio se encuentran protonados. Hay un acercamiento, por interaccion
electrostatica, entre ambos. Al aumentar el pH se produce un aumento en la produccion

de radicales hidroxilo por aumento de la concentracion de los iones OH".
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La mejor tendencia en la fotodegradacion del PPN se manifiesta bajo la presencia de
peroxido de hidrogeno por la existencia de una cantidad adicional de radicales
hidroxilos, segin la Ecuacion 3.8. Sin embargo, la mineralizacion no es mejor que a
pH=5y 7, este hecho refuerza el criterio de que la reaccion de mineralizacién requiere
de la disponibilidad de huecos fotogenerados en el fotocatalizador.

TiO,- ECT1023t

La fotodegradacion de PPN sobre el catalizador ECT1023t sigue una tendencia
diferente a la observada en el P25 yel efecto del H,O, parece ser mas beneficioso en
este fotocatalizador (Figura 3.3y 3.4).

pH 5~ H,0,> pH 7> pH 3> pH 5

Cinética de PPN Mineralizacién PPN
ECT1023t ECT1023t

g 1% m——r 100
g 100 —&—pH 5 —
z 50 —&—pH 5 - H202 X
< —a—pH7 @ 80
E 60 g
s < ——pH3
g 40 § 60 | —e=—pHS5

§ 20 = —a—pH7

g 8 ——pH 5-H202
&) 0 40

-10 20 50 80 110 0 30 60 90 120
Tiempo [min] Tiempo [min]
Figura 3. 3: Cinética de fotodegradacion Figura 3. 4: Mineralizacion de 0.53 mM
de 0.53 mM de PPN con 1g-L-1de de PPN con1g-L-1de ECT1023ta
ECT1023t a diferentes valores de pH: diferentes valores de pH:
(™) pH; 3, (#) pHi 5, (A) pHi7, (®) pH; 5 - (™) pH; 3, (#) pH; 5, (A) pHi7, (®) pH; 5-
4.85 mM HzOz 4.85 mM HzOz

Las concentraciones del PPN en la disolucion disminuyen desde 115.6 ppm (0.53
mM) a 2.48 ppm (pH 3), 3.91ppm (pH 5), 1.00 ppm (pH 5- 500 uL H,Oy) y 1.27 ppm
(pH 7).

En cuanto a la mineralizacion, a diferencia de lo observado con el P25, apH 3,5y 7
durante los primeros minutos de reaccion apenas se observan variaciones del COT.

Solo en presencia de H,O, se observa un progresivo incremento de la mineralizacién a
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partir de los primeros 30 minutos de reaccion. La relacion entre la mineralizacion y el

pH también es diferente (Figura 3.5).
pH 5 — H,O, > pH 5 =pH 7= pH 3

Otro aspecto a destacar es que al final de los 120 minutos la degradacion del PPN es
mayor con el ECT1023t que con el P25.

El punto de carga cero (pHp.) del ECT1023t es 5 [41], lo cual es significativo para
el estudio de los probables mecanismos de las reacciones que explican el
comportamiento variable de la fotodegradacion y mineralizacion. El pHp.c= 5 hace
referencia a la neutralidad de la superficie del fotocatalizador, con lo quea valores de
pH inferiores al mismo, la superficie presentara un predominio de carga neta positiva
producto de la formacion del TiOH," facilitando la adsorcion del PPN por el centro
nucleofilico de la molécula (par de electrones enlazantes del nitrogeno, de acuerdo al
mismo esquema presentado para el P25). Este efecto, podria aportar al mismo tiempo la
probable ruptura de la molécula por el enlace nitrégeno — carbono via ionizacién del

nitrégeno por los huecos positivos y la hidroxilacion del anillo aromatico [42].

En relacion a la mineralizacion, el efecto es inverso, a pH 5 la mineralizacion es
mayor que a pH 3, esto se explicaria por la competencia con la formacion de la amina
protonada en disolucién, que ocurre a valores bajos de pH y la consiguiente repulsion
electrostatica de esta con la superficie protonada del fotocatalizador y a la posible,

descomposicion del peréxido de hidrogeno a este valor de pH tan bajo.

A pH 5 con adicién de H,O, y a pH 7, los resultados mejoran en cuanto a la
fotodegradacion del herbicida. Dichos resultados podrian explicarse, en el primer caso,
en términos de una mayor disponibilidad de radicales hidroxilos de acuerdo a la
Ecuacioén 3.7 y en el segundo caso, por razones meramente electrostaticas, dado que la
molécula del sustrato sigue estando como PPNH" y el fotocatalizador tiene predominio
de carga negativa superficial, debido a su capacidad adicional de formar a valores de
pH > 7, un mayor numero de grupos hidroxilos aislados por la interaccion con
moléculas de agua disponibles para efectuar reacciones de hidroxilacion tanto sobre el
anillo aromatico (Canle et al.,2005), como provocar la sustraccion del hidrogeno o al

grupo carbonilo[43].
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Cl
Cl

1: Ataque nucleofilico al carbono del grupo carbonilo;

2: Hidroxilacion al anillo aromético

3: Sustraccion del hidrégeno alfa al grupo carbonilo y posterior adicién radicalaria del
radical hidroxilo.

3.5.2. Estudios cinéticos de la degradacion del propanil con P25y ECT1023t.

Las Figuras 3.5 y 3.6 son las representaciones gréaficas; expresadas en porcentaje, de
la cinética de degradacion del PPN a diferentes valores de pH. En ellas se observa que
las curvas de fotodegradacion del PPN, tanto con P25 como con ECT1023t se comporta

en forma lineal hasta los 30 minutos.

Cinética de degradaciéon Cinética de degradacion
PPN -P25 PPN -ECT1023t
100
- 100 ——
g 80 —e—pH 5 g 80 —e—DpHS5
z —a—pH 7 z —#—pH7
~ 60 & 60
a —eo— pH 5- H202 g —— pH 5- H202
= 40 = 40
20 20
0 0
-10 20 50 80 110 -10 20 50 80 110
Tiempo [min] Tiempo [min]
Figura 3. 5: Cinética de degradacion de Figura 3. 6: Cinética de degradacion de
PPN(0.53 mM) con 1 g-L-1de P25 PPN(0.53 mM) con 1 g-L-1de ECT1023t
adiferente pHi:(®) pH; 3, (4) pH; 5, (A) adiferente pH;:(®) pH; 3, (¢) pH; 5, (A)
pHi7, (®) pH; 5 -H;0; (4.85mM) pHi7, (®) pH; 5 - H202 (4.85mM)

Después de este tiempo, la cinética continda con una convergencia asintotica a causa
de la presencia de los intermedios que compiten con el PPN en la adsorcidn sobre la
superficie de los fotocatalizadores y en la degradaciéon resultante, que deben ser

consideradas en la ecuacion cinética general (Ecuacion 1.23).
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En la Tabla 3.3 se presentan las concentraciones de PPN que se han degradado con
los dos catalizadores a t = 30 minutos de reaccion.

Concentracion de PPN [ppm]

pH P25 ECT1023t
3 39.7 ppm 41.2 ppm
5) 48.7 ppm 38.3 ppm
7 38.4 ppm 51.6 ppm
5+ Hy0, 68.3 ppm 81.3 ppm

Tabla 3. 3: Concentraciones de PPN degradado en la
disolucion a t=30 min

En las Figuras 3.7 y 3.8 se observa que las reacciones de degradacion fotocatalitica
del PPN sobre los catalizadores P25 y ECT1023t; ambos con una concentracion inicial
de 0.53 mM (115.6 ppm) a diferentes valores de pH, al inicio siguen una tendencia
lineal que responde a la cinética de pseudo primer orden(Ecuacion 1.28), pero al
graficar In(C/C,) vs t se pierde la linealidad al llegar a los 120 minutos como

consecuencia de la accion de los intermedios que alteran la cinética de la reaccion [44].

Cinética de degradacion PPN Cinética de degradacion PPN
P25 ECT 1023t
Tiempo [min] Tiempo [min]
0 30 60 90 120 0 30 60 90 120
0.0 0.0
-1.0
°-1.0 <
o -2.0
S S
= -2.0 (] =-3.0 ()
| -
A -4.0
-3.0 e
-5.0
-4.0 -6.0
B pH3 ¢ pHS5 B pH3 & pHS
A pH7 ® pHS5-H202 A pH7 ® pHS5-H202

Figura 3. 7: Cinética de fotodegradacion de
0.53 mM de PPN con 1 g-L-'1deP25a
diferente pHi: (M) pH; 3, (¢) pHi 5, (A)
pHi7, (.) pHi 5- HzOz (485mM)

Figura 3. 8: Cinética de fotodegradacion de
0.53 mM de PPN con 1 g-L-1 de ECT1023ta
diferente pHi: (M) pH; 3, (¢) pHi 5, (A)
pHi7, (.) pHi 5 —HzOz (485mM)

En la Tabla 3.4 se muestran los resultados de las constantes cinéticas aparentes de

primer orden (k°) en funcion del pH.

-
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k°-10°mint
pH; P25 r° ECT1023t r°
3 2.37 0.9710 3.17 0.9686
5 2.22 0.9877 2.84 0.9767
7 2.18 0.9818 3.75 0.9825
5 + H,0, 2.42 0.9770 3.82 0.9842

Tabla 3. 4: Constantes cinéticas aparentes k° - Degradacion de PPN
con 1g-L-1TiO, P25 y ECT1023t y los coeficientes de determinacién r2

Los datos de las constantes que estan graficados en las Figura 3.9 nos permite
comparar la velocidad de degradacion del PPN frente a los catalizadores usados. Aqui
se observa que las constantes de degradacion del PPN son similares para la reaccion con
P25 y por lo tanto la velocidad de degradacion marca una relativa independencia con
respecto al pH, mientras que la reaccion con ECT1023t presenta diferencias,
demostrando mayor rapidez de fotodegradacion a pH;=5 con peroxido de hidrégeno y a

pHi= 7, que a pH;= 3 y pH;=5.

Constante de degradacion aparente de
PPN a diferentes valores de pH

5
_ 4 - _
=
i 3
L2
.
L1

0

PH 3 PH5 PH 7 PH 5-H202
m P25 BECT 1023t

Figura 3. 9: Constantes de degradacion de PPN
(0.53 mM) con 1g-L-1de P25 y ECT1023t a diferentes
valores de pH;

También hay que destacar que a todos los pH estudiados, el fotocatalizador
ECT1023t presenta constantes de velocidad de fotodegradacion para el PPN mayores
que el P25.

Los valores de las constantes de velocidad aparente de 0.0416 y 0.1623 min™,

obtenidos de la fotodegradacién de PPN por Konstantinou y colaboradores (2003), en
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suspensiones con 100 y500 mg-L™ de P25 y con concentraciones iniciales de 13.2
mg-L de PPN son comparables, aunque la concentracion inicial de PPN utilizada en
nuestro estudio es 10 veces mayor y la carga del fotocatalizador es de 1 g-L™.

El 4rea superficial del TiO2- P25 es de 51 m?-g[47] y del catalizador ECT1023t es
18.3 m?-g™[45]. Al considerar el area superficial de los catalizadores, la diferencia de la
relacion de las constantes de degradacion se acentla a favor de ECT1023t lo que
demuestra que éste es mas eficiente que el catalizador P25 a pesar que tiene mayor area
superficial y por lo tanto mayor disponibilidad de centros activos (Figura 3.10).

Constante de velocidad de degradacién
de PPN por area superficial a diferentes
valores de pH

24
20 - ]
16 -
12

k°.10% [min1]

PH 3 PH 5 PH7 PH 5-H202
@p27 OECT1023t

Figura 3. 10: Constantes aparentes de velocidad
porarea superficial de P25 y ECT1023t a diferente
pHi

3.5.3. Efecto de la concentracion del herbicida

Las concentraciones iniciales de los contaminantes también juegan un papel
importante, pues a mayor concentracion se espera que la superficie del catalizador se

sature dando lugar a la inhibicion de la reaccion.

En la Figura 3.11 se describen los resultados de las reacciones de fotodegradacion de
PPN con concentraciones iniciales de 100 y 50 ppm. En la reaccion con P25, a los 60
minutos el 5.9% del PPN permanece en la disolucion con Ci de 50 ppm, mientras que
para la reaccion con la C; de 100 ppm se mantienen finalmente en 17.94 %. El
fotocatalizador ECT1023t logra degradar casi totalmente el PPN de la disolucién con 50
ppm (0.28%), mientras que en la disolucién con C; de 100 ppm queda un remanente del

20.56%, mayor que en la reaccion con P25.
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Efecto de la concentracion sobre la Efecto de la concentracion sobre
fotodegradaciéon de PPN la mineralizacion de PPN

100 100
= —_
Z 80 .°S. 80
=9
~ s
g 60 g
8 g 60
£ 40 £
3 =
£ = 40
C 20 8

0 20

0 30 60 90 120 0 30 60 90 120
Tiempo [min] Tiempo [min]
Figura 3. 11: Reaccién de degradacién de Figura 3. 12: Mineralizacion dePPN con
PPN con 1 g-L* de P25 a pH;i = 5, ;=100 1g'L*deP25apHi=5, (=100 ppm (W) y

ppm (M) y (=50 ppm (¢) y de ECT1023ta Ci=50 ppm (®)y de ECT1023tapHi=>5,
pHi = 5, ;=100 ppm (®) y C;=50 ppm (). Ci=100 ppm (M) y ;=50 ppm (¢).

La masa eliminada de herbicida en este estudio presenta mejores resultados que los
indicados por Konstantinou en su trabajo, que muestra una reduccion de la
concentracion del herbicida en 22.65% a los 180 minutos y a pH natural. Dicha
diferencia podria ser una consecuencia de la aplicacién en la reaccion de un valor de pH

diferente, que en nuestro caso es a pH=5.

La comparacion de los resultados de suspensiones con diferentes concentraciones
iniciales de contaminante y una concentracion fija del fotocatalizador ECT1023t en
1g-L™ produce el efecto esperado al aplicar disoluciones con concentraciones bajas de
PPN, pues el valor de k%es mayor con C; de 50 ppm, debido al incremento de la

superficie activa del fotocatalizador expuesta al herbicida en la suspension.

Constante de degradacion aparente k°-10° [min™]

Concentracion de PPN P25 2 ECT1023t P2
[ppm]
50 3.57 0.9966 0.78 0.9833
100 2.64 0.9904 3.52 0.9767

Tabla 3. 5: Valores de las constantes aparentes de primer orden k° a diferentes
concentraciones iniciales de PPN y pH=5
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Con C; de 100 ppm el valor de k° es menor, lo que se atribuye a la disminucion del
nimero de centros activos que producen radicales hidroxilos por la adsorcion
competitiva de las moléculas del contaminante y sus intermedios, ademas de la
disminucién de la formacion de pares electron/hueco por interferencia del mayor
nimero de moléculas que absorben mayor cantidad de radiacién impidiendo Ila

excitacion de un mayor nimero de particulas de fotocatalizador [46].

Ya en el epigrafe anterior se ha mencionado que la constante aparente k° de la
fotodegradacion del PPN con P25 es indiferente al pHi de las suspensiones, los valores
de k° de las reacciones con P25 con ambas concentraciones iniciales, expuestos en la
Tabla 3.5 observan también valores cercanos, a diferencia del ECT1023t que muestra un
valor de k° tres veces mayor a la reaccién con C; = 50 ppm, lo que demuestra la mayor
capacidad del ECT1023t para degradar el PPN.

En la Figura 3.12 se puede apreciar que el porcentaje de mineralizacion del
contaminante a la menor concentracion es mas alto, estos datos revelan que la
mineralizacion del PPN con P25 y ECT1023t no esproporcional a la concentracion
inicial y que la mayor mineralizacidn ocurre; como ya se indicado, por la disponibilidad
de centros activos del fotocatalizador.Hay que enfatizar que la mineralizacion es mas
eficiente con el ECT1023t a Ci bajas, mientras que con el P25 lo es a concentraciones

altas.

3.5.4. Efecto del peroxido de hidrogeno como fuente adicional de grupos

hidroxilos en la oxidacion

Ya en la seccion 3.5.1 se indican los datos de la reaccion de PPN con una adicion de
500 pL de H,0; (30 % wi/w) y en las Figuras 3.1 y 3.3 se registran los perfiles de la
degradacion fotocatalitica del PPN con los catalizadores Evonik P25 y ECT1023t a la

misma concentracion de H,0,.

En ambos casos se observa que el H,O, mejora la velocidad de degradacién del
contaminante, sin embargo para el caso del P25 esto no favorece la mineralizacion
mientras que para el ECT1023t muestra un efecto positivo cuya causa se asienta en la
diferencia del punto de carga cero de los fotocatalizadores (pHp.c) Y su incidencia en la
adsorcion y mecanismo de reaccion. Debido al efecto menos favorable a pH 5 con P25

se realizaron ademas estudios a pH 3y 7.
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En la Figura 3.13 se observa un efecto positivo del H;O, en la cinética de la
fotodegradacion de PPN a todos los valores de pH y en la mineralizacion de PPN con
P25 solo a pH=3 y 5 y no asi a pH=7 (Figura 3.14) que muestra un menor porcentaje de
eliminacion de contaminantes e intermedios demostrando una tendencia diferente con

respecto a la degradacion.

A pH=3 se observa ademas, que la mineralizacion es efectiva a partir de los 30
minutos, a pH=5 a los 60 minutos y a pH=7 es continua logrando mineralizar el 55%

PPN al finalizar los 120 minutos.

Efecto del H,0, sobre la cinética Efecto del H,0, sobre la
de degradacion de PPN mineralizaciéon de PPN
100 100
80 g 90
2 g 80
= 60 5
& £ 70
3 40 g
S =~ 60
= =
20 S s0
0 40
-10 20 50 80 110 0 30 60 90 120
Tiempo [min] Tiempo [min]
Figura 3. 13: Efecto del H202en la Figura 3. 14: Efecto del H.0; en la
fotodegradacién de PPN y diferentes mineralizacion de PPN a diferentes

valores de pH;: Ci= 0.53 mM, 1 g-L-1 de P25:

valores de pH;: ;= 0.53 mM, 1 g-L-1 de ] : .
(®)pHi=3, (®)pHi=5y (A) pHi=7

P25: (W) pHi = 3, (®)pHi=5y (A)pHi =7.

El efecto poco favorable a pH=5 resultaria por la repulsién electrostatica de la
superficie ligeramente positiva del fotocatalizador con los intermedios formados (amina
protonada y acido propanoico) que también estarian contribuyendo con el retardo inicial

de la reaccion a pH=3.

Hay que resaltar que a los 60 minutos se observa que el PPN a pH=3 y 7 se ha

degradado casi en su totalidad, mientras que a pH=5 lo hace a los 120 minutos.
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3.5.5. Aplicacion de los modelos de Langmuir y Freundlich en los estudios de

adsorcion

La adsorcion de PPN fue seguida en la oscuridad durante dos horas a partir de
disoluciones con diferentes concentraciones iniciales, en condiciones similares de
volumen (50 mL), masa del catalizador (50 mg) temperatura (298.15 K), velocidad de
agitacion (700 rpm) y pH 5.

Para representar la capacidad de adsorcion de PPN en ambos catalizadores se
aplicaron las isotermas Langmuir y Freundlich, usadas cominmente para ajustar los

datos a las ecuaciones que se describen a continuacion:
Langmuir:

_ Qo b Ce .
de = T pcC. c. (Ecuacion3.9)

De donde:

Qe masa adsorbida por gramo de TiO;
b: Constante de equilibrio de Langmuir
Qo:  Adsorcion maxima para cubrir una monocapa de la superficie

Ce:  Concentracion en equilibrio

Freundlich:

q. = KpC," (Ecuacion 3.10)

De donde:

e masa adsorbida por gramo de TiO; para una cobertura maxima de una monocapa
Ke:  Adsorcion maxima.
Ce:  Concentracién en equilibrio

n: constante relacionada con la naturaleza y fortaleza del proceso de adsorcién y la
heterogeneidad de la superficie.
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Figura 3. 15: Isotermas de Adsorcién de Langmuir y
Freundlich de PPN sobre el fotocatalizador P25
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Figura 3. 16: Isotermas de Adsorciéon de Langmuir y
Freundlich de PPN sobre el fotocatalizador ECT1023t.

En la Figura 3.15 se muestran los datos experimentales de las isotermas de PPN

sobre P25 y en la Figura 3.16 sobre ECT1023t, ajustados a las ecuaciones de Langmuir
y Freundlich.

Los datos de Qe y Ce Se ajustaron por regresion no lineal a las Ecuaciones 1.41 y 1.42,
aplicando el programa estadistico SigmaPlott 11.0 para determinar los parametros de las
ecuaciones de Langmuir y Freundlich, aunque hay otros investigadores que prefieren

utilizar las siguientes formas linealizadas de las ecuaciones para calcular dichos
parametros [44,47].
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: c 1 c
Langmuir: == + = (Ecuacién 3.11)
qe b Qo Qo

Freundlich: Ing. = InKp + ~InC, (Ecuacion 3.12)

En la Tabla 3.6 se indican los parametros obtenidos a partir de los graficos de
adsorcion con unos coeficientes de regresién r? mayores a 0.9810 para todos los casos
en los que se realizo el ajuste de los datos experimentales a ambas ecuaciones, que le
confieren un valor representativo a las isotermas de Langmuir y Freundlich para la
adsorcion del PPN sobre los fotocatalizadores P25 y ECT1023t.

El limite superior de concentracion de PPN aplicado para los estudios de adsorcion
fue de 100 ppm, cantidades superiores dieron resultados muy dispersos, lo que no
favorece la aplicacion de los modelos.

P25 ECT1023t
LANGMUIR

Concentracion 100 100
Maxima [ppm]

Qob 2.0199 0.8004
b[ppm™] 0.0291 0.0073
Qo[mg-g™] 69.41 109.64
r’ 0.9810 0.9937
FREUNDLICH

Kr[mg-ppm™-g'] 6.2748 1.5714
n 2.1408 1.3484
r? 0.9988 0.9971

Tabla 3. 6: Parametros de las isotermas de Langmuir y
Freundlich- PPN
Las isotermas de Langmuir y Freundlich representadas nos dicen que la adsorcién
del PPN para ambos catalizadores es significativa. Los parametros de Q, y b constan en
la Tabla 3.6 y permiten observar que la capacidad de adsorcion por la superficie del
ECT1023t es mayor que el P25 y también de mayor heterogeneidad, que se deduce por
el valor de 1/n mas alto y la probable formacion en multicapa producto de la

quimisorcion y la fisisorcion.
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El parametro n se relaciona ademéas con la energia de los sitios de adsorcion y
establece que a valores mayores a 1 se ejerce una fuerte interaccion entre el sustrato y el
catalizador-TiO,, circunstancia que se cumple tanto para el P25 como para el
ECT1023t, aunque el valor para el P25 es mayor, lo que indica su mayor fortaleza en la
adsorcion. Este hecho se fortalece con el valor de Kg que es mas alto para el P25.

La adsorcion del PPN sigue una isoterma de tipo L, cuya curvatura inicial describe la
ocupacion de los sitios del sustrato con moléculas del soluto agregando dificultad
conforme disminuyen los sitios de adsorcidn disponibles. Otro argumento es que no

existe una competencia fuerte del disolvente.
3.6. Analisis de los espectros FTIR

En las Figuras 3.17 y 3.18 se muestra el espectro de referencia del PPN y el
correspondiente a la interaccion a pH 3, 5y 7 con los catalizadores P25 y ECT1023t

respectivamente. La asignacion de las bandas del PPN se indica en la Tabla 3.7

NGmero de onda (cm™) Asignacion
1661 Ve=o
1580 Ve=c
1517 Vc=c, VN-H
1471 Vchs
1383 Vchs
1362 V CNH-arématico secundario
1289 V CNH-aromatico
1231 Vco
1196 VCNH-alifatico

Tabla 3. 7: Bandas de las vibraciones PPN identificadas por IR

La interaccion del PPN con el P25 a pH 3 y 5 da lugar a la desaparicion de la banda

atribuida a la vibracion v-ch-aromatica (1362 cm™). A pH 7 se observa esta banda aunque

con mucha menos intensidad que en el espectro de referencia. Como consecuencia de

esta interaccion se observa un importante desplazamiento de las bandas atribuidas a las

vibraciones Vc=o, Vc=c Y VcHs.

Por su parte, en la interaccion del PPN con el ECT1023t se observa s6lo una

disminucion en intensidad relativa de la banda atribuida a la vibracidn vcnd-aromatico
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(1362 cm™) y el desplazamiento de las bandas atribuidas a las vibraciones vc-o, Ve=c Y

Vcus €S mucho menor que el observado en el P25. Esto indicaria una interaccion mas

débil de esta molécula en el ECT1023t que en el P25.
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Figura 3. 17: Espectros FTIR del PPN (a), y de su interaccién con el P25

apH3 (b), pH5 (c) ypH 7 (d)
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Figura 3. 18: Espectros FTIR del PPN (a), y de su interaccién con el ECT1023t

apH3 (b),pH5 (c)ypH 7 (d)
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A partir de los resultados obtenidos se propone las siguientes estructuras para la
interaccion del PPN con la superficie de cada catalizador:

s —— - ‘_|T_|.__, % .
: H ;
CI . .

P25 ECTI1023

3.7. Degradacion de Propanil mediante el Proceso Fenton

3.7.1. Disefo experimental

Para determinar la efectividad de la aplicacion del método Fenton en la degradacion
del 3,4-N-diclorofenilpropanamida (PPN) se realizaron ensayos para determinar las
cantidades 6ptimas de iones de Fe** (FeSO,4-7H,0) y de peréxido de hidrégeno, ademas
de realizar el seguimiento para determinar la mineralizacion por medicion del carbono
organico total (COT).

3.7.2. Efecto de las cantidades de hierro sobre la reaccion de degradacion del

propanil

El PPN fue ensayado en una concentracion de 115.6 ppm (0.53 mM), agregando
cantidades diferentes de Fe** en forma de sulfato de hierro (I1) heptahidratado: 20 ppm
(0.36 mM), 25 ppm (0.45 mM), 30 ppm (0.54 mM) y 40 ppm (0.72 mM), 250 pL de
H,0, al 30% (2.43 mM), bajo agitacion y luz natural.

La degradacion del PPN mediante la reaccion de Fenton fue inmediata en todas las
condiciones ensayadas. En cambio la mineralizacion varié en funcion de las condiciones
estudiadas. En las Figura 3.19 se muestra el efecto de la concentracion de Fe?* y H,O,
en la mineralizacion del PPN mediante la reaccién de Fenton. Como se puede observar
la mineralizacién es muy pequefia (apenas el 2%) cuando la [Fe?*] es 0.36 mM. Al

aumentar la [Fe?*] aumenta la mineralizacién ligeramente (entre 6-12 %).
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Mineralizacion de PPN
Reaccion Fenton
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Figura 3. 19: Mineralizacién de PPN: Concentracion
inicial de 115.6 ppm [0.53 mM], 250 pL H20; (2.43
mM) y concentracion variable de Fe2+:(#) 20 mg-L-1
Fe2+, (A) 25 mg-L1 Fe2+, (®) 30 mg-L-1 Fe2+, (H) 40
mg-L-1 Fe?+,

Sin embargo, en todos los casos dicha mineralizacion tiene lugar durante los

primeros 5-15 minutos de reaccion, no observandose apenas variacion el resto del

tiempo. Sélo con la més alta [Fe®*] se observé un ligero aumento al extenderse el

tiempo.

El mecanismo de degradacion propuesto para el PPN comienza con la ruptura del

enlace N-C=0O [Konstantinou et al., 2001], formando la dicloroanilina y el acido

propanoico. A continuacion los radicales HO- pueden atacar el anillo aromatico

sustituyendo los atomos de cloro o al &cido carboxilico dando lugar a la mineralizacion.

La sustitucion de los atomos de cloro en el anillo aromético daria lugar a la salida a la

disolucion de cloruros. Se ha indicado que estos iones pueden reaccionar con los iones

de hierro (I1) mediante las reacciones [48]:

Fe** + (Cl- - FeClt
FeCl* + Cl= - FeCl,
Fe3* + (ClI© - FeCl**t
FeCl** + ClI= - FeCl}

FeCly; + Cl- - FeClg

Ecuacion 3.13

Ecuacion 3.14

Ecuacion 3.15

Ecuacion 3.16

Ecuacion 3.17
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De esta forma los iones Fe** y Fe** son capturados por los iones CI” formando
complejos que inhiben la reaccion de Fenton paralizando la mineralizacién. Es decir, la
principal etapa en la degradacion del PPN parece ser la sustitucion de los dtomos de
cloro en el anillo aroméatico dando lugar a cloruros que ralentizan la degradacion
mediante las reacciones indicadas. La pequefia mineralizacion observada se atribuiria a

la degradacion del &cido carboxilico.

3.7.3. Efecto de las cantidades de perdxido de hidrégeno.

Ya se ha indicado anteriormente que la dosificacion de perdxido de hidrogeno en la
reaccion Fenton juega un papel importante.

En este trabajo se ensayaron diferentes concentraciones de peroxido de hidrégeno
manteniendo constante la concentracién de Fe** de 30 ppm (0.54mM) para conseguir la
concentracion 6ptima de H,O,parala degradacion y mineralizacion del PPN.

En la Figura 3.20 se aprecia que en los primeros minutos se alcanza una
mineralizacion del 7.75% con la adicion de 125 pL de H,0; (1.21 mM), el 10.9% con
250 uL de H,0; (2.43 mM) y 9.64% con 500 pL de H,0; (4.85 mM).

Efecto de la concentracién de H,0, en la
mineralizacion de PPN
Reaccion Fenton

14

Mineralizacion [%]
UGN
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|
_ ]
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Figura 3. 20: Efecto de la concentracion de H;0; en la
mineralizacién de PPN con una C;=115.6 ppm [0.53
mM], 30 ppm de Fe2* y concentracion variable
H,0,:(®) 125uL H,0; (1.21 mM), (¢) 250 pL Hz0;
(2.43 mM), (A) 500 pL H,0- (4.85mM).
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De los resultados se puede observar que el maximo de mineralizacién a los 15
minutos se logra con la adicién de 250 uL H,O,. Después de este tiempo no se percibe
un cambio sustancial hasta los 120 minutos y la tendencia se mantiene en cada una de

las curvas.

A pesar de la fuerza oxidante del peréxido de hidrégeno, la adicion de 500 uL de
H.O, por L de disolucion de PPN, no logra mejorar la mineralizacién con la misma
proporcionalidad de 1:2:4 (VH,0,), como se podria de esperar, sino que al agregar el

volumen de H,0,, la reaccion se inhibe.

La aplicacion de peréxido de hidrogeno en exceso para mejorar la degradacion del
compuesto parental y, por ende, de los intermedios no siempre resulta favorable, pues
queda claro que la cantidad de H,O, debe ser ponderada para que se pueda restringir las
reacciones de recombinacion entre los radicales hidroperoxilo HO," (Ecuacién 3.18) e
hidroxilo y entre 2 radicales hidroxilos (Ecuacion 3.19) y la reacciones del peroxido de
hidrogeno con el radical hidroxilo (Ecuacién 3.20) [49].

HO,- + HO- - H,0 + 0, Ecuacion 3.18
HO- + HO- - H,0, Ecuacién 3.19
H,0, + HO- - H,0 + HO, Ecuacion 3.20

La relacion de la concentracion del peroxido de hidrégeno adecuada para la
degradacion del PPN es proxima a [H20,] /[PPN] = 2.43 mM/0.53mM = 4.58/1. A
pesar del exceso no se llega al 100% de mineralizacion a causa de intermedios
recalcitrantes dificiles de degradar o como se ha indicado anteriormente a la inhibicion

producida por los complejos del hierro con los cloruros.

3.7.4. Influencia de la radiacion UV sobre la reaccion

En este apartado se revisa el efecto de la aplicacion de la radiacion en el rango
ultravioleta en la degradacion del PPN a escala de laboratorio. Las condiciones de

reaccion son las mejores condiciones referidas en los epigrafes3.7.2 y 3.7.3.

La reaccion foto-Fenton fue observada durante 120 minutos y se tomaron muestras

frecuentes durante los primeros 30 minutos para observar el comportamiento de la
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mineralizacion de PPN, en vista de que la reaccion ocurre muy deprisa en los primeros

minutos, logrando en este tiempo la degradacién completa.

Pignatello y colaboradores (2006) refieren que la reaccion Fenton se acelera en
presencia de luz y produce mayores grados de mineralizacion, esto se observa en la
Figura 3.23, en la que se muestran los datos para las diferentes concentraciones de
peroxido de hidrogeno.

El pH de la disolucién de PPN sometida al proceso Fenton tuvo una dispersion desde
el 3.24 como pH inicial y termind con un pH de 2.94 al final de los 120 minutos.

La tendencia de la degradacién y mineralizacion del herbicida en la reaccion Fenton
y foto-Fenton con 250 pL H,O; por litro de disolucion de PPN es similar, no obstante la
reaccion en presencia de luz muestra mayor eficiencia en la mineralizacién, tal como se

aprecia en la misma Figura 3.21.

Mineralizacion PPN
Reaccion Fotofenton - 30 mg-L! de Fe?*

50 |
g 40
=
S 30
[5)
[+
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g d' " N —a—a
g 10 o—2 ¢ ¢ A
0 ¢
0 30 60 90 120

Tiempo [min]

Figura 3. 21: Mineralizacion de PPN [0.53mM], 30 ppm Fe2+
y con diferentes concentraciones de H20,:(¢) 250 pL de H;0;
(2.43 mM), (®)250 pL de H20,-UV (2.43 mM), (A) 500 pL de
H.0- (4.85 mM), () 500 pL de H;0; (4.85 mM)-UV.

En cambio, con la concentracién de 500 pL de H,0,, a diferencia de lo observado en
la reaccion Fenton ocurre un progresivo incremento de la mineralizacion al aumentar el
tiempo de reaccién que va desde 10.34 al 45.24%. Estos resultados indican que el
exceso de H,O, contribuye a la mineralizacion del contaminante e intermedios en la
medida que junto con los iones de Fe*" regenera el Fe** y lo devuelve al proceso
catalitico, cuya eficiencia también depende de la capacidad reductora de los

intermedios que se forman.
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Este efecto se explica por la mayor disponibilidad de radicales hidroxilos que se
forman durante la reaccion y por la regeneracion significativa de Fe** a pH=3, que se
incrementa por accion de la luz (Fe?*/H,0,), originando un equivalente adicional de
radicales hidroxilos (Ecuacion 3.21) [50, 51].

Fe(OH)** + hv - Fe?** + HO- Ecuacién 3.21

Es decir, parece que la reaccién del complejo Fe (OH)?* con la luz es mas réapida que
la de formacion de los complejos con los iones cloruro, por lo que la etapa limitante del
proceso es la reaccion del ion férrico con el per6xido de hidrégeno (Ecuacion 3.22):

Fe3* + H,0, —» Fe* + HO, + H? Ecuacion 3.22

3.7.5. Influencia de la temperatura sobre la reaccion

Bajo las siguientes condiciones; concentracion de 0.53mM de PPN, 0.54 mM de
Fe?*, 9.7 mM de H,O,, pH inicial de 3.24 y sin uso de radiacién UV artificial, se estudit
el efecto de la temperatura sobre la degradacién de PPN en disolucién acuosa y los
resultados se muestran en la Figura 3.22. En ella se puede observar que la temperatura

tiene un efecto significativo sobre la degradacion de PPN.

Efecto de la temperatura sobre la mineralizacion de
PPN - FENTON
45
S —=—E
=
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0
0 30 60 90 120
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Figura 3. 22: Efecto de la temperatura en la mineralizacion de PPN
[0.53 mM], 150 ppm Fe2*

A: (4) 250 pL de H;0; (2.43 mM), 343 K;
B: (@) 250 pL de H,0; (2.43 mM), 298 K;
C: (%) 500 pL de H,0; (4.86 mM), 323 K;
D: (4) 1000 pL de H0; (9.7 mM), 298 K;
E: () 1000 pL de H,0 (9.7 mM), 323 K.
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En los trabajos sobre la degradacion del p-nitrofenol de J.-H. Sun (2008) ya se hace
referencia a la influencia de la temperatura en la mejora de la velocidad de reaccion y el
rendimiento del producto como resultado de mayor implicacién quimica por parte del
H,O, y de cualquier forma ionica de hierro; incluso de los quelatos, al aumentar la
generacion de los radicales hidroxilos.

Anteriormente se analiz6 el comportamiento de los reactivos Fenton en la disolucion
acuosa de PPN con adicion de 250 y 500 uL de H,O, por litro de disolucion PPN vy se
lleg6 a la conclusion que el aumento de la concentracion de H,O, no provoca una
mejora en la mineralizacion.

Sin embargo, en la Figura 3.22 se puede observar que la eficiencia de degradacion y
por ende de la mineralizacion del PPN e intermedios aumenta de 25.64% (D) a 40.65%
(E) cuando se incrementa la temperatura de 298 K a 323K a pesar de haber
incrementado la dosificacion de H,O, a 1000 pL (9.7 mM).

En la misma Figura se ha incluido un ejemplo de disminucion de la mineralizacion
en la reaccion Fenton con 250 uL. de H,0O, (A) cuando se aumenta la temperatura de 298
K a 343 K. La reduccion del porcentaje de mineralizacion va desde 12.12% a 4.16%, lo
que significa que la temperatura es un parametro critico que se debe valorar y
considerarlo a la hora de aplicar procesos Fenton en la descontaminacioén de aguas y

evitar las pérdidas de eficiencia por efecto de la temperatura.

Con esta observacion los tiempos de reaccion pueden reducirse ostensiblemente ya
que en los primeros 2 minutos de iniciada la reaccion, el porcentaje de mineralizacion se
multiplica, si se compara con las reacciones realizadas a temperatura de laboratorio
(298K).

Hay que destacar que el mayor grado de mineralizacién 41% obtenido al aumentar la
temperatura, es practicamente igual al obtenido en las mejores condiciones en la
reaccion de foto-Fenton. La etapa Fe** + H,0, es endotérmica y muy lenta, y parece ser

la limitante del proceso [52].

3.8. Aplicacion de técnicas combinadas para la degradacién de propanil

En los apartados anteriores se ha analizado la eficacia de las diferentes técnicas

aplicadas para la degradacion del compuesto parental y de los intermedios, sin embargo
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no se ha logrado la mineralizaciéon completa. Las causas estan en la formacion de
compuestos intermedios durante la reaccion de dificil degradacion y mineralizacion que
algunos estudios lo consideran como compuestos “recalcitrantes”. Tal es el caso del
compuesto 3,4 dicloroanilina (3,4-DCA), que ha sido estudiado en matriz agua y suelo
por algunos autores por su persistencia y mayor grado de toxicidad frente que el mismo
PPN.

Con estos antecedentes, este trabajo propone combinar técnicas para determinar la
mejor opcion posible que favorezca el 100% de mineralizacion.

Efecto de las TAOs
en la mineralizacion del PPN

HEA BB uC ED BE mF G mH
47.1

PROPANIL - 0.53 mM

Figura 3. 23: Efecto de las TAOs en la mineralizacion de PPN
concentracion inicial 0.53 mM - 1g-L-1 de catalizador

A: P25 E: 30 mM Fe2+ + 250 pL H20,
B: ECT1023t F: 30 mM Fe2* + 250 uL H20, + UV
C: P25 + 500 pL H20; G: 30 mM Fe2+ + 250 uL. H,0, + UV - P25

D: ECT1023t + 500 pL Hz0: H: 30 mM Fe2+ + 250 uL. H,0, + UV -ECT1023t

En la Figura 3.23 se ha incluido los resultados de las tendencias de la mineralizacion
del PPN en solucion, que facilitan la comparacion de los resultados de la aplicacion de
fotocatalisis sobre los catalizadores de TiO,— P25 y TiO,— ECT1023t, reaccién
fotoFenton utilizando la concentracion de H,O, como variable y la combinacion de
reactivos Fenton y adicion de fotocatalizador después de 15 minutos de iniciada la

reaccion.

De la misma figura se desprende que la mineralizacion del PPN en disoluciones
acuosas resulta ser mas eficiente cuando se aplican las técnicas con fotocatalizadores
solos y con adicién de peroxido de hidrogeno que con las reacciones con reactivos

Fenton y éstas Ultimas combinadas con catalizador. Siendo la reaccion del PPN con el
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catalizador ECT1023t y 500 uL de H,O; por litro de disolucién (4.85 mM) la que
alcanza el 47.1 % (D) de mineralizacion al finalizar los 120 minutos y pH inicial = 5.

Al comparar los resultados de las reacciones Fenton y las reacciones combinadas;
iniciadas con reactivos Fenton y luego con aplicacion de catalizador a los primeros 15
minutos, se puede anotar que la combinacion de técnicas Fenton-catalizador no son
favorables, lo que se deduce al contrastar los datos de los porcentajes de mineralizacién
de las reacciones A (43.96%) y G (25.45%) y también B (34.38%) y H (18.53%) que en
ambos casos disminuyen. No obstante, si se compara entre los resultados de la reaccion
foto-Fenton y foto-Fenton — catalizador, se aprecia un incremento en la mineralizacién
del 10.29% (F- G) al aplicar P25 y solo 3.37% al utilizar ECT1023t (H).

El bajo porcentaje de mineralizacion logrado por el ECT1023t frente al P25 puede
explicarse por la menor area superficial del catalizador y la presencia de iones que

compiten con los intermedios por ocupar los centros activos del catalizador (pHp;c = 5).

Las reacciones tanto Fenton como fotoFenton son reacciones rapidas que a los pocos
minutos degradan el PPN, esto se aprecia en los cromatogramas de los resultados de la

reaccion Fenton hasta los 30 minutos graficados en la Figura 3.24.

Cromatogramas de muestras de reaccién Fenton de propanil
] i =)
B . A:t= 0 min \
g I _
- 5 (e
] B: t= 2 min
5 ==
i) Hl [mrreey]
7 D: t= 30 min
L [ T
A: t = antes de la reaccion

Figura 3. 24: Cromatogramas de una reaccion de degradacion de PPN
con reactivos Fenton a diferentes tiempos de reaccion
A: PPN antes de la reaccion;
B: productos intermedios a t= 2 minutos;
C: productos intermedios a t= 15 minutos;
D: productos intermedios a t= 30 minutos.
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Bajo esta consideracion los intermedios se mineralizan con dificultad porque
probablemente se produzca una inhibicién por parte de los complejos cloroferro

indicados anteriormente.

Con fines de evaluacion de los resultados de las reacciones combinadas se realizaron
mediciones de carbono organico total (COT) con reacciones en tiempo prolongado hasta
obtener valores bajos que permitan establecer el tiempo de menor carga organica

contaminante y determinar su toxicidad sobre las bacterias luminiscentes Vibrio fisheri.

En la Figura 3.25 se observa la evolucion del COT de la reaccion de degradacion
fotocatalitica del PPN en disolucién acuosa bajo las condiciones descritas, a pH 7 con
P25 (A) y ECT1023t (B), en ella se distingue que en el primer caso, la mineralizacion
progresa en forma menos acelerada hasta las 4 horas (Figura 3.25A); tiempo en el que
se manifiesta la mayor toxicidad, llegando incluso a ser mas alta que el compuesto
parental, esto coincide con lo reportado en estudios de algunos autores sobre la mayor
toxicidad de los productos de la degradacion del PPN, que consideran al 3,4-DCA, mas
toxico que el PPN (G. Carvalho et al., 2010).
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Figura 3. 25A: Evolucién de la toxicidad y Figura 3. 25B: Evolucion de la toxicidad y

COT durante el tratamiento fotocatalitico COT durante el tratamiento fotocatalitico
de una disolucion acuosa 0.53mM de PPN de una disolucion acuosa 0.53mM de PPN
conlgLtdeP25apH?7. con1g-L1ldeECT1023tapH?7.

Después de 4 horas la mineralizacion se acelera hasta finalizar con un COT
remanente de 1.26 ppm a las 16 horas. En el lapso de las Gltimas 12 horas se observa

una reduccion variable de la toxicidad, cuyos valores constan en la Tabla 3.8.

En la Figura 3.25B se observa que la tendencia de menor mineralizacion del PPN con

ECT1023t se mantiene hasta las 2 horas y logra un valor de COT remanente de 43.41
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ppm. A partir de este tiempo se produce la disminucién rapida de carbono organico total
hasta llegar 4.85 ppm a las 8 horas y 2.14 ppm hasta las 16 horas.

En cuanto a la toxicidad, no se presentan porcentajes de disminucién de la
luminiscencia mas altos que el compuesto parental, con lo cual los compuestos
intermedios que se forman; dadas las caracteristicas del catalizador ECT1023t de
promover ataques de radicales hidroxilos (pH > 5 y pHpzc =5) resultan ser menos toxicos
(Tabla 3.8).

ECT1023t
Disminucién de la

P25
Disminucién de la

Tiempo [h] luminiscencia% Tiempo [h] luminiscencia%
4 80.31 4 48.92
8 -0.07 8 0.01
12 10.17 12 16.88
16 -0.18 16 -0.01

Tabla 3. 8: Toxicidad de la disolucion de PPN medida en porcentaje de la disminucion de
la luminiscencia durante el tratamiento fotocatalitico de una disoluciéon acuosa 0.53mM
dePPNcon1gLtdeP25apH7-1gL1de ECT1023tapH?7

Las Figuras 3.26A y 3.26B presentan la evolucion de la mineralizacion y toxicidad
de las reacciones de PPN (0.53 mM) con aplicacion de técnicas combinadas en las

condiciones sefaladas al inicio.
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Figura 3. 26A: Evolucion de la toxicidad y
COT durante el tratamiento combinado de
una disolucion 0.53mM de PPN con
reactivos Fenton: 30 ppm Fe?* (0.54 mM) y
500 pL H20; (4.85 mM), en los primeros 15
minutos y después con adicion de 1 g-L-1de
P25

104

Figura 3. 26B: Evolucion de la toxicidad y
COT durante el tratamiento combinado de
una disolucion 0.53mM de PPN con
reactivos Fenton: 30 ppm Fe?* (0.54 mM) y
500 pL H20,, en los primeros 15 minutos y
después con adicion de 1 g-L—1de
ECT1023t.
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Con los resultados expuestos en las Figura 3.26A se puede establecer que después de
los 15 minutos de iniciada la reaccidn; cuando se agrega el catalizador P25 y luz UV,
ésta experimenta una mejora en la degradacion con disminucion de tiempo de
mineralizacion y toxicidad hasta conseguir niveles no toxicos. Asi, el COT remanente
disminuye de 48.66 ppm (15 minutos) a 4.84 ppm (360 minutos) y el porcentaje de la
disminucién del crecimiento de la bacteria Vibrio fischeri a los 15 minutos es de
74.93% vy llega al final de los 360 minutos al 0.1 % (Tabla 3.9).

En contraste con los resultados con P25, la reaccién de degradacion con ECT1023t
después de los 15 minutos (48.66 ppm) presenta mayores valores en COT, 42.97 ppm a
los 60 minutos hasta llegar a los 15.89 ppm (360 minutos). A pesar de ello, la toxicidad
a los 120 minutos ya no existe, de lo que se desprende a partir de los datos del
porcentaje de disminucion de la luminiscencia que constan en la (Tabla 3.9).

Con lo expuesto en el parrafo anterior podemos decir que algunos de los compuestos
que se forman durante la degradacion con ECT1023t son diferentes a los que se generan
con P25 que no son toxicos. Habria que, en lo posterior, avanzar en la degradacion de

compuestos hidroxilados utilizando el fotocatalizador ECT1023t.

P25 ECT1023t
Tiempo [min] Disminucion de Tiempo [min] Disminucion de
luminiscencia [%] luminiscencia [%]

15 74.93 15 74.93
60 62.44 60 49

120 16.07 120 -0.10
240 1 240 1.90
360 0.1 360 -0.10

Tabla 3. 9: Toxicidad de PPN expresados en porcentaje de disminucion de
luminiscencia durante el tratamiento combinado de una disolucién de PPN
(0.53mM) con reactivos Fenton durante 15 minutos y luego con
1g-L-1de catalizador de P25 y ECT1023ta pH 7
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3.9. Tratamiento biolégico de propanil

La degradacion bioldgica resulta ser otra posible via para lograr la mineralizacion
completa de pesticidas. Carvalho et al., ha logrado degradar el PPN y el 3,4-DCA con
una eficiencia del 90% mediante la utilizacion de un cultivo enriquecido con especies
microbianas con inoculo obtenido de suelos contaminados. El tiempo utilizado para la
biodegradacion de una concentracion critica de PPN (0.59mM) es de 1 dia para el PPN
y 5 dias para el 3,4-DCA.

Por otro lado, la mineralizacion casi completa de PPN en suelos inoculados con
Pseudomona putida ha sido presentada en estudios realizados por Procopio y
colaboradores (2007).

Con la perspectiva de mejora en los tratamientos de destoxificacion, este trabajo
propone la combinacién de la técnica de oxidacion fotocatalitica con P25 vy el
tratamiento biologico aplicando un cultivo mixto de bacterias sobre lechos de grava y de

picado vegetal de palmera, para mejorar el tiempo de mineralizacion.
3.9.1. Degradacion biologica preliminar de propanil sobre grava y picado vegetal

El estudio apunto a realizar pruebas preliminares de biodegradacion y luego ensayos
sobrelechos de grava y picado vegetal con concentraciones iniciales de PPN de 10 ppm
hasta llegar a 100 ppm con el objeto de ajustar las condiciones de trabajo. En los
estudios hay que tomar en cuenta que los resultados de la degradacion sobre ambos
sustratos involucran cantidades de PPN que son adsorbidas y otras que son absorbidas

integrandose a las estructuras de las fibras pudiendo incluso llegar a la transformacion.

Pruebas de adaptacion de los microorganismos al herbicida.

Sobre un lecho preparado por separado de 100 g de grava y 30 g de picado vegetal
(hojas de palmera) se agreg0 el caldo de bacterias durante 3 dias con el fin de que las

bacterias alimenten los sustratos.

Al final de los 3 dias se agrega una disolucion de 10 ppm de PPN para facilitar la
adaptacion de los microorganismos e impedir la mortalidad de los mismos a causa del

contaminante.
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Pruebas preliminares de biodegradacién sobre grava

Una solucién de 10 ppm de PPN ajustada a pH 7, fue sometida a biodegradacion
sobre un lecho de 100 g de grava, previamente alimentada con una carga mixta de
bacterias adaptadas con una solucién de 10 ppm de PPN. La reaccion se realiz6 a

temperatura ambiente bajo agitacion constante en un reactor discontinuo abierto.

Los resultados obtenidos sobre grava muestran la degradacion del contaminante de
61.03% en 30 minutos, 68.48% en 1 hora y de 96.3% después de 24 horas, tal como se
puede ver en la Figura 3.27.

Degradacion PPN sobre grava

_ 100
g
a2 80
g
A 60
[*)
a=}
g 40
1]
=
20 = PPN-10 ppm
0

0 4 8 12 16 20 24
Tiempo [horas]

Figura 3. 27: Degradacion de PPN,
concentracion inicial de 10 ppm, a pH 7 sobre
un lecho de 100 g de grava con carga
bacteriana mixta.

En la Figura 3.28 se pueden observar 4 andlisis cromatograficos de los productos

intermedios que se generan durante la reaccion de PPN en los tiempos sefialados.
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mALL_lg:\elgaibiologicolpruebas biologicas-10ppmippn-10 ppm.run}

Minutes

Figura 3.28: Cromatogramas de los productos de degradacién
bioldgica de PPN con una Ci de 10 ppm, a 30, 60 minutos y 24
horas sobre un lecho de 100 g de grava con carga bacteriana
mixta.

Pruebas preliminares de biodegradacion sobre lecho vegetal

Sobre 30 g de lecho vegetal se realizé la biodegradacion de la solucion de 10 ppm
bajo las mismas condiciones anotadas, consiguiendo una disminucion de PPN del
96.3% a los 30 minutos. Sin embargo este valor no representa solo degradacion sino que
incluye la cantidad de PPN que se adsorbe y absorbe en el picado vegetal, lo cual se

desprende de la lectura de los cromatogramas de la Figura 3.29.
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Figura 3. 29: Cromatogramas de la degradacion bioldgica de
PPN con una Ci de 10 ppm, a 30, 60 minutos y 24 horas sobre
un lecho de 30 g de picado vegetal con carga bacteriana
mixta.
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3.9.2. Estudios de adsorcion-absorcioén de PPN sobre grava y picado vegetal

En los estudios de adsorcion-absorcion sobre la grava no se presentaron problemas
analiticos puesto que con concentraciones bajas se obtuvieron cromatogramas con
buena resolucién y reproducibilidad. Sin embargo en el picado vegetal con el transcurso
del tiempo, se observaron picos cromatograficos de gran tamafio que dificultan la

aplicacion de las técnicas de HPLC.

Por la razon indicada se considerd necesario implementar otra técnica que permita
estudiar el comportamiento de la adsorcion-absorcion y biodegradacion. Se prob6
realizar extracciones del PPN con diferentes solventes y no fue posible eliminar la
presencia de lignina. La tecnica finalmente aplicada en este trabajo consiste en lavar el
picado vegetal con agua caliente a los 60°C durante 4 horas con el propdsito de eliminar
la mayor cantidad posible de lignina para no interferir en el buen desempefio de la

columna cromatografica.

Las pruebas de adsorcidn-absorcion sobre lechos se realizaron en forma separada en
100 g de grava y en30 g de picado vegetal, que fueron sometidos a esterilizacion a
121°C, con el objeto de eliminar la posible degradacion bacteriana, luego se agregaron
100 mL de las disoluciones de PPN de 50 y 100 ppm en recipientes de vidrio bajo

constante agitacion y a temperatura ambiente.

Durante 120 minutos se hizo el seguimiento de la adsorcion-absorcion tomando las
muestras por duplicado y determinando la concentracion de la disolucion sobrenadante

utilizando las técnicas analiticas descritas en el capitulo de materiales y métodos.

En la Figura 3.30 se aprecia que la adsorcidn-absorcion sobre picado vegetal es
mayor que sobre grava alcanzando en la primera el 97.87 % en masa con la disolucion
de 50 ppm y de 94.57 % con la de 100 ppm. La adsorcion-absorcion sobre grava es del

32.48% en masa para la disolucién de 50 ppmy 19.6 % con la disolucién de 100 ppm.
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Adsorcién- Absorcién-PPN

Concentracion PPN [ppm]

0 20 40 60 80 100 120
Tiempo [min]

=== (Grava - 50 ppm ==@-==Pjcado - 50 ppm

Grava -100 ppm === Pjcado 100 ppm

Figura 3. 30: Adsorcién-Absorcién de PPN, C;:
50y 100 ppm sobre un lecho de 100 g de grava
y 30g de picado vegetal lavado.

La diferencia resulta a los 120 minutos de iniciado los ensayos y se corresponde con
la extension de la superficie disponible de la grava; que es menor que la del vegetal,
puesto que en el picado la superficie es mayor por los espacios que deja la lignina entre
la fibras vegetales al desplazarse hacia la fase acuosa y por las moléculas del herbicida
que pasan a ocupar dichos espacios con el correr del tiempo hasta que el sustrato se
satura. También se aprecia que la adsorcidn-absorcion es rapida y mayor durante los

primeros minutos y que con el tiempo se ralentiza.

3.9.3. Inoculacion del caldo de bacterias sobre los sustratos y adaptacion de la

flora microbiana al propanil.

Sobre los sustratos preparados grava y picado vegetal se agrega un caldo de bacterias
hasta cubrir totalmente el sustrato y dejar que las bacterias colonicen el sustrato durante

2 a 3 dias a temperatura ambiente.

Después de este tiempo se elimina el liquido sobrenadante y se agrega una disolucion
de 10 ppm de PPN hasta cubrir la superficie y se la deja en fase de adaptacion de las
bacterias durante 2 dias mas. Pasado este tiempo se retira la disolucion sobrenadante
para realizar la determinacién del namero de colonias mediante la técnica establecida en

el capitulo 2 y las reacciones de biodegradacion.
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3.9.4. Reacciones de biodegradacion de propanil con diferentes concentraciones

iniciales

Sobre los sustratos preparados segun 3.9.3 se realizaron las pruebas de
biodegradacion con disoluciones preparadas de 25, 50, 100 y 200 ppm de PPN que
deben ajustarse a pH 7 para luego agregarlas sobre 30 g de un sustrato de picado vegetal

de palmera y 100 g de grava en experimentos separados.

En la Figura 3.31 se aprecian los resultados de la degradacion del PPN sobre picado
vegetal con diferentes concentraciones (25 ppm, 50 ppm, 100 ppm y 200 ppm) que
muestran la disminucién inicial rapida de la concentracion del PPN por adsorcion-
absorcion en el picado con pequefias variaciones de la concentracion durante los 120
minutos, que involucran tanto la adsorcidn-absorcion como la degradacion. En la misma
figura se ha incluido el grafico de la reaccion de PPN con una Ci= 200 ppm para

enfatizar la tendencia del fendmeno fisico y el bioquimico.

Biodegradacion PPN Biodegradacion PPN
Picado vegetal Grava
200 100
,E, PPN-100 ppm — PPN-100 ppm
£

E 150 - —8— PPN-200 ppm & PPN-50 ppm
E PPN-50 ppm E === PPN-25 ppm
S 100 === PPN-25 ppm °=" 50
S 2
«© %)
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§ >0 2 E > \
: ————
[ J} ] |
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Figura 3. 31: Degradacion biolégica de PPN Figura 3. 32: Degradacion biolégica de

a diferentes concentraciones de 25 ppm PPN a diferentes concentraciones de 25
(*), 50 ppm (4), 100 ppm (¢) y 200 ppm  ppm (), 50 ppm (4 ), 100 ppm (¢) sobre
(W) sobre 30 g de picado vegetal con carga 100 g de grava con carga bacteriana

bacteriana mixta. mixta.

La degradacion del PPN sobre picado ocurre solo al inicio y se mantiene con ligeros
cambios durante los 120 minutos. Este comportamiento puede ser una consecuencia de

los siguientes eventos:
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o Las moléculas de PPN adsorbidas y absorbidas ocupan el espacio entre las fibras
vegetales y estan menos expuestas al ataque de las bacterias.

o) Las cantidad medida por a adsorcion-absorcion y degradacién mantienen valores
similares, lo que supone que la degradacion es poca o nula, porque las moléculas
de PPN adsorbidas y absorbidas solo afloran por desplazamiento de los
intermedios; 3,4-DCA y del acido propanoico, dado que ambas moléculas son
mas polares y pueden formar puentes de hidrégeno con la celulosa de la fibra
vegetal, similar al proceso de esterificacion empleado para cambiar de polaridad
la superficie de la fibra vegetal.

o Muerte inicial de las bacterias por la falta de adaptacion de las bacterias a las
nuevas moléculas, mayor toxicidad de los intermedios o falta de nutrientes.

o En caso de la nueva adaptacion de las bacterias, estas condensarian el 3,4-DCA

en moléculas de mayor peso molecular mas dificiles de degradar.

En la Figura 3.32 se presenta la degradacion del PPN sobre grava con tres

concentraciones 25 ppm, 50 ppmy 100 ppm.

En los graficos de biodegradacion se percibe la misma tendencia de la adsorcion-
absorcion que en el picado; es decir, que la adsorcion-absorcion inicial es mayor y

disminuye conforme transcurre el tiempo hasta llegar a un valor de saturacion.

Para todas las concentraciones iniciales utilizadas, la degradacion de PPN sobre
grava aumenta paulatinamente en cantidad proporcional a sus concentraciones. Es de
anotar que en la curva de degradacion también esta involucrada la cantidad adsorbida y
absorbida. Sin embargo, los datos reflejan una degradacion efectiva como resultado de

la buena adaptacion de las colonias de bacterias y su capacidad de degradacion.
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Figura 3. 33: Cromatogramas de la degradacion biolégica de PPN
alos 30 minutos de iniciada la reaccién

De acuerdo a los datos de la degradacion sobre el picado, esta reaccion ofrece
mejores resultados que en la grava. También se observa en los cromatogramas de la
Figura 3.33, que a Ci= 100 ppm existe mayor degradacion que a C; = 50 ppm, a causa de
la mayor disponibilidad de colonias de bacterias, que para el caso del picado vegetal
presenta un promedio de 2.4-10° unidades formadoras de colonias por gramo de sustrato

y para la grava un promedio de 2-10°.

3.9.5. Medicién de carbono orgéanico total de los productos de la reaccién de

degradacion

Los datos obtenidos del COT de las reacciones de degradacion sin importar cual sea
el sustrato, no involucran los valores correspondientes a la adsorcidén-absorcion, pero

abarcan los componentes organicos que forman parte del sustrato y del cultivo.

Una vez que el PPN se adsorbe y absorbe en el picado, se excluye la cantidad
correspondiente de COT por adsorcion-absorcién, queda en la solucion una cantidad
determinada de contaminante que puede sufrir degradacién, pero también el picado
aporta una cantidad de compuestos fendlicos que van a la disolucion y provoca el
consiguiente aumento del COT, que tiende a seguir aumentando hasta que llegar a un
valor méaximo que luego disminuye como un indicio de la mineralizacion del
contaminante. Lo indicado explica el comportamiento de la medicién del COT durante

la biodegradacion y que se aprecia en la Figura 3.34.

FOTOCATALIZADORES DE OXIDO DE TITANIO (IV), FENTON Y FOTOFENTON

Capitulo 3: DEGRADACION FOTOCATALITICA DE PROPANIL SOBRE

=
=
w



Capitulo 3
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Figura 3. 34: Mineralizaci6n de los
productos de la degradacion bioldgica de

PPN a diferentes concentraciones de 25 ppm
(), 50 ppm (H) y 100 ppm (*) sobre30 g

de picado vegetal.

Figura 3. 35: Mineralizacion de los
productos de la degradacién bioldgica de
PPN a diferentes concentraciones de 25

ppm (#), 50 ppm (A)y 100 ppm () sobre

100 g de grava

De acuerdo a la tendencia sefialada en 2.10.4, que la biodegradacion del PPN sobre
ambos sustratos es mayor al inicio, que disminuye paulatinamente tanto sobre picado
como grava Yy que los datos de medicion del COT remanente guardan proporcionalidad
con la concentracion; esto es a mayor concentracion, mayor valor de COT. En la Figura
3.34 se puede observar que los datos del COT se incrementan al inicio para todas las
concentraciones iniciales, debido al aporte adicional de contenido organico del picado y

del cultivo.

La disolucién con Ci= 100 ppm presenta los valores mas altos hasta llegar a un
COTmax de 98.64 ppm a los 60 minutos y luego disminuye a 90.10 ppm a los 120

minutos, lo que da cuenta de una degradacion efectiva De.

Def = (Ct)_ (Cads—abs)

Der: Degradacion efectiva en ppm
Ce Concentracion de PPN en la solucién a tiempo t
Cads-abs: Concentracion de PPN adsorbida-absorbida en tiempo t

La disolucion con una concentracion de 25 ppm presenta un valor promedio de COT
de 74 ppm durante los 120 minutos lo que nos dice que la mineralizacion se efectla solo

al inicio y no es significativa durante el resto del tiempo.
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Los datos del COT para la disolucion con una concentracion de 50 ppm mantienen
un promedio de 55 ppm, que resulta menor al compararlos con los de las disoluciones

de otras concentraciones.

Los datos bajos del COTso ppm indican por una parte que el PPN se mantiene
adsorbido-absorbido y que la degradacion ocurre en mayor grado, esto se corrobora al
comparar los cromatogramas B y D de la Figura 2.33y los datos de la Tabla 3.10A.

En la Figura 3.35 se muestra la evolucién de las curvas de la mineralizacion de la
disolucion de PPN para concentraciones iniciales de 25 y 50 ppm sobre grava, cuyos
datos se incrementan progresivamente por la presencia adicional de los componentes
organicos procedentes de la grava que ocasionan valores de COT combinados. Al
mismo tiempo, la adsorcion-absorcion aumenta y de todas maneras se observa una
degradacion efectiva de acuerdo a los resultados presentados de la concentracion a 50
ppm del contaminante (Tabla 3.10A).

En la biodegradacion con 100 ppm de PPN se observa que no sigue la misma
tendencia que las otras curvas, los datos del COT disminuyen solo al inicio y luego se
mantiene con valores de COTproximos 35 ppm. Esto nos indica que el PPN de la
disolucion continda el proceso de adsorcion-absorcion y no se puede prever que ocurra
una mineralizacién hasta corroborar por otros analisis la presencia de compuestos

inorganicos en el sustrato, lo cual puede ser objeto de futuro estudio.

En las tablas 3.10A y B se encuentran los datos, cuyos valores permiten obtener la

degradacion efectiva del PPN tanto en grava como en vegetal.

Los valores negativos de la degradacion efectiva se refieren a la concentracion de
PPN que abandona los espacios de las fibras vegetales a la disolucién y da oportunidad
a la degradacion bioldgica. La desorcion de las moléculas de PPN es posible debido al
desplazamiento de la molécula de &cido propanoico; que se forman durante la
degradacion, por el tamafio y la afinidad de éste con la celulosa de la superficie de las

fibras vegetales.
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Sustrato Grava Picado
Concentracidn inicial [ppm] de PPN 50 50
Tiempo [min] 0 30 120 0 30 120
Concentracion Cags.aps[PPM] 11.99 | 15.92 | 16.24 | 32.51 | 46.51 | 48.59
Concentracion en la solucién a tiempo t - C, | 13.05 | 20.33 | 33.28 | 44.28 | 46.09 | 47.84
Carbono organico total COT [ppm] 3151 34.78 | 42.12 | 54.19 | 55.48 | 56.84
Degradacién efectiva - De[ppm] 1.06 | 4.41 | 17.04 | 11.77 | -0.42 | -0.75

Tabla 3. 10A: Compilacién de datos sobre la biodegradacion de PPN (50 ppm) sobre
100 g de gravay 30 g de picado vegetal.

Sustrato Grava Picado
Concentracién inicial [ppm] de PPN 100 100
Tiempo (min.) 0 30 120 0 30 120
Concentracion Cags-ans[ppm] 9.21 | 15.85 | 19.00 | 39.35 | 90.38 | 94.57
Concentracion en la solucién a tiempo t-C; | 44.24 | 50.00 | 57.98 | 72.70 | 79.69 | 89.86
Carbono orgénico total COT [ppm] 38.65 | 38.01 | 39.20 | 75.74 | 79.11 | 69.78
Degradacion efectiva - D [ppm] 35.03 | 34.15 | 38.98 | 33.35 | -13.69 | -4.71

La probabilidad de condensacion del

microorganismos existe, sin embargo no se percibe un aporte de éstas en la solucion de

Tabla 3.10B: Compilacion de datos sobre la biodegradacion de PPN (50 ppm) sobre
100 g de gravay 30 g de picado vegetal.

PPN.

intermedio 3,4-DCA mediante

3.9.6. Comparacion de técnicas sobre la degradacion y mineralizacion de PPN

Con fines de comparacion de la biodegradacion del PPN se realizaron; en una
primera etapa, reacciones fotocataliticas con concentraciones de 50 y 100 ppm, en
presencia de 1g-L™de catalizador P25, con un pH; = 7 e irradiacién con lampara UV
durante una hora, asi como la reaccién Fenton con 30 mg-L™ de Fe** y 250 uL de H,0,

por L de disolucion de PPN. En las Figuras3.36A y B se aprecian las tendencias de

degradacion de cada una de las técnicas aplicadas.
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Figuras 3. 36A y B: Comparacién de la degradacioén de PPN con aplicacién de varias
técnicas: A: C;= 50 ppm, B: C;= 100 ppm.
(°<) Biodegradacion sobre 200 g de grava;
(®) Biodegradacion sobre 30 g de picado;
(®) Degradacion con 1 g-L-1 de P 25-pH 5;
(®) Degradacidn con reactivos Fenton- 30 mg-L-1 Fe2+, 250 puL H20-.
En las Figuras 3.37 A y B se proyectan las tendencias de mineralizacion de PPN y

sus intermedios, encontrandose las siguientes observaciones:

o La aplicacion de reactivos Fenton sobre la reaccion de la disolucion de PPN con
Ci= 50 ppm logra degradar el 90 % de PPN a los 15 minutos y mineraliza el
52.11% a las 2 horas, mientras que a C;= 100 ppm se degrada completamente al
mismo tiempo que se mineraliza solo el 17.5 % al final de las 2 horas.

o La reaccion con P25 degrada el PPN con C;= 50 ppm casi completamente y
mineraliza el 68.6 % al término de 2 horas y con Ci= 100 ppm, a mineralizacion
del contaminante es del 39.5%.

o) La biodegradacion sobre grava a Ci= 50 ppm es mas répida que a Ci= 100 ppm;
sin embargo, el porcentaje de mineralizacion es del 8.67%, menor que con la
concentracion de 100 ppm, que alcanza el 41%.

o) En el gréfico sobre la biodegradacion sobre vegetal se puede observar la caida de
la concentracién a causa de la adsorcion y después la concentracién cambia en
favor de la degradacion y de la mineralizacion del 8.93% del contaminante con
Ci=50 ppmy del 13.37% con Cj= 100 ppm.
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A: Mineralizacion PPN B: Mineralizacion PPN
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Figuras 3. 37Ay B: Resultados de la mineralizacién de PPN de acuerdo a las técnicas
aplicadas

(°<) Biodegradacion sobre 200 g de grava;

(™) Biodegradacion sobre 30 g de picado;

(®) Degradaciéon con 1 g-L-1 de P25-pH 5;

() Degradacion con reactivos Fenton- 30 mg Fe2+, 50 uL H;0,,

(®) Degradacion sobre vegetal incluye los datos de TOC de los componentes organicos
del caldo del cultivo: A: C;= 50 ppm, B: C;= 100 ppm.
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3.10. Conclusiomes

El pH; Optimo para la degradacion del PPN con P25 es 5 y coincide con la

mineralizacion, no asi con la adsorcion que ocurre mejor a pH = 3.

Con ECT1023t, el pH; 6ptimo para la degradacién del PPNes 7 y coincide con la

adsorcion, sin embargo la mineralizacion ocurre mejor a un pH = 5.

La mineralizacién del PPNes mas eficiente cuando se aplica P25 que con ECT1023t.
El H,0, tiene un efecto negativo en la mineralizacion. Mientras que las reacciones

del PPN vy sus intermedios sobre ECT1023t mejoran un 20% con la adicion de H,0,.

Las cinéticas de fotodegradacion del PPN han sido ajustadas a cinéticas aparentes de
primer orden que pueden derivarse a partir de la aproximacion, aplicable, a
concentraciones bajas de sustrato, sobre el modelo de Langmuir-Hinshelwood. Las
constantes aparentes de primer orden para la fotodegradacion del PPN son similares
para la reaccién con P25 y por lo tanto la velocidad de degradacion marca una
relativa independencia con respecto al pH, mientras que la reaccion con ECT1023t
presenta diferencias, demostrando mayor rapidez de degradacién a pH=7 ya pH=5

con H,0..

La fotodegradacion y la mineralizacion del PPN con ambos catalizadores tienden a

mejorar cuando la concentracion inicial es menor.

Al considerar el area superficial especifica de los fotocatalizadores, la diferencia de
la relacion de las constantes de fotodegradacion (k° ECT1023t/ k° P25) se acentla a

favor de ECT1023t probando ser mas eficiente que el P25.

El efecto de los intermedios sobre la cinética de fotodegradacién del PPN provoca la
pérdida de linealidad de la representacion In(C/Co) vs t como consecuencia de la
accion de los intermedios que alteran la cinética de la reaccidn. Este efecto se inicia
a diferentes porcentajes de fotodegradacién: Con P25 al 35% (pH 3), 73.5% (pH 5),
63% (pH 7), y 66% (pH 5 yH,0,) y con ECT1023t al 32% (pH 3), 69 % (pH 5),
84% (pH 7), y 78 % (pH 5 yH,0,).
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Las isotermas de Langmuir y Freundlich representadas nos dicen que la adsorcion
del PPN para ambos fotocatalizadores es significativa. Los pardmetros de Qo y b
demuestran que la capacidad de adsorcion por la superficie del ECT1023t es mayor
que el P25 y también de mayor heterogeneidad, que se deduce por el valor de 1/n
mas alto y la probable formacion en multicapa, producto de procesos combinados de

quimisorcion y fisisorcion.

El pardmetro n tiene valores mayores a 1, esto relaciona la fuerte interaccion entre el
sustrato y el catalizador-TiO,, circunstancia que se cumple tanto para el P25 como
para el ECT1023t, aunque el valor para el P25 es mayor, lo que indica su mayor
fortaleza en la adsorcion. Este hecho se corrobora con el valor de Kg que es mas alto
para el P25.

En los estudios FTIR también se ha observado una mas intensa interaccion del
herbicida con el P25. A partir de los resultados obtenidos se ha propuesto una

diferente interaccién para cada catalizador.

Mediante la reaccion de Fenton la degradacion del PPN es muy rapida. Sin
embargo, la mineralizacion se ralentiza después de los primeros minutos de reaccion

por la formacion de complejos Fe-ClI.

Las mejores condiciones obtenidas para la mineralizacion del PPN (0.53mM)
mediante el uso de reactivos Fenton son: 30 ppm de Fe?* (0.54 mM), 250 pL de
H,0, (30% w/w) (2.43 mM). Con la utilizacion de radiacion UV, la mineralizacion
mejora, sin embargo ésta no llega a ser completa, aln si se agrega mayor cantidad
de H20..

La temperatura en la reaccion Fenton es un parametro critico que hay que controlar.
La temperatura de 323 K favorece la reaccion Fenton, temperaturas mas altas

disminuyen la eficiencia.

La mineralizacion del PPN en disoluciones acuosas resulta ser més eficiente cuando
se aplica la técnica de oxidacion con los fotocatalizadores solos, ya que con las

reacciones combinadas Fenton — Fotocatalisis se obtienen menores rendimientos.
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Sin embargo, con la aplicacion de las técnicas combinadas se logra optimizar el

tiempo de degradacion y mineralizacion con igual porcentaje de rendimiento.

El PPN en presencia de fotocatalizadores degradan aproximadamente en 120
minutos, los productos intermedios llegan a mineralizarse a las 16 horas, tiempo en

el que presenta el 0.1% de disminucién de la luminiscencia.

Con la aplicacion de las técnicas combinadas Fenton-Fotocatalisis se logra reducir
el COT a 10 ppm a las 4 horas cuando se usa P25 y a 15 ppm en 6 horas con
ECT1023t. A pesar de esto, las disoluciones de PPN dejan de ser tdxica a las 4 horas
(P25) y con ECT1023t a las 2 horas.
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DEGRADACION FOTOCATALITICA DE PICLORAM SOBRE
CATALIZADORES DE OXIDO DE TITANIO (1V), REACCIONES FENTON Y
FOTOFENTON

4.1. Introduccién

Picloram es un herbicida sistémico post emergente tardio para el control de las
malezas de hojas anchas (dicotileddneas y ciperéaceas) en los cultivos de arroz, que actta
como un regulador del crecimiento que imita a las auxinasvegetales o a la hormona del

acido indolacético e inhibe la sintesis de proteinas. [1].

El PCL se emplea también para el control anual de malezas en pastizales [2] y como
herbicida de preemergencia en los cultivos de cafia de azlcar, pifia[3], soja, avena,

durazno[4].

El PCL es el herbicida de la familia de las piridinas considerado como el mas
persistente de la familia de los &cidos benzoicos clorados que puede mantenerse durante
algunos afios en el suelo en concentraciones toxicas para las plantas, cuya permanencia

varia de acuerdo al tipo, humedad y temperatura del suelo [5-6].

Varios autores advierten sobre la movilidad, alta persistencia y facilidad del PCL
para ser adsorbido por suelos arcillosos y la materia organica, pudiendo ser lixiviado y
alcanzar las aguas superficiales y subterraneas si el suelo es pobre en arcilla 0 en

contenido de materia organica [7-12].

Meru y colaboradores determinaron la presencia de PCL en aguas de escorrentias
alejadas del lugar de aplicacion [13] y G. Palma y su grupo de trabajo encontraron el
herbicida en las aguas superficiales del rio Traiguén (Chile) con un cociente de riesgo
RQ < 0, lo que no produciria efectos adversos, pero también hacen notar que la

variacion de sus concentraciones depende de la estacion climatica [14].

_ LCso mas bajo en toxicidad de la base de datos (PAN y USEPA)
B Concentracidon minima medida en el medio (rio)

RQ

La degradacion de PCL en fase acuosa ha sido objeto de estudio bajo diferentes

técnicas de oxidacion y condiciones de reaccidn,tales como pH, concentracion del
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fotocatalizador, del sustrato, diferentes tipos de catalizadores de TiO, y en presencia de
aceptores de electrones como peroxido de hidrégeno(H,O;), bromato de
potasio(KBrO3), persulfato de amonio (NH4),S,0s y de oxigeno molecular.

La eliminacion de PCL ha sido controlada usando disoluciones acuosas tamponadas
cargadas en reactores conicos con hierro en polvo [15].

Mediante la aplicacion de reacciones fotocataliticas por Fenton, Houston y Pignatello
lograron eliminar el 100% de PCL en 120 minutos con una concentracion inicial de
2.09:10"M y 1-102 M de H,0, y 5-10° M de Fe** [16].

Rahman y Muneer ensayaron reacciones fotocataliticas de PCL en presencia de
catalizadores de 6xido de titanio (IVV) como Hombikat UV 100, P25, Milleniun PC 500
y Travancore TTP en concentraciones de 0.25, 0.5, 0.7 y 1 mM de sustrato y 0.2, 0.5, 1
y 2 g-L™ de fotocatalizador presentando el Hombikat UV 100 una ligera mejora en la
eficiencia de la velocidad de degradacion y mineralizacion de PCL con respecto a los
otros catalizadores [17]. También proponen los compuestos intermedios que se forman
durante la reaccion, reconociendo a los radicales hidroxilos (HO-) y el radical del ion
superdxido (O,-") como las principales especies oxidantes del proceso de oxidacion del
PCL.

Entre los compuestos intermedios que se han identificado durante la reaccion de
fotodegradacion estan el &cido 3,5,6-tricloro-piridina-2-carboxilico, 4-amino-2,3,5-

tricloropiridina y el acido 4-amino-5,6-dicloro-3-hidroxipicolinico (Tabla 4.1).

Adicionalmente Ozcan y colaboradores identifican ademas el acido 5,6-dicloro-3-
hidroxipiridina-2-carboxilico y los acidos formico, oxamico, glicélico y oxalico como
productos de la degradacion de los intermedios iniciales del PCL por electro-Fenton, a

partir de las reacciones de descloracion, descarboxilacién e hidroxilacion [18].

Abramovig, et al., han seguido la cinética de pseudo-primer orden de la degradacion
fotocatalitica de PCL con TiO, Wackherr y P25 y examinado el efecto del etanol como
un eliminador de radicales hidroxilo para demostrar que la degradacion fotocatalitica de
PCL tiene lugar principalmente a través de los radicales hidroxilos, mientras que los

huecos fotogenerados en la banda de valencia tienen un papel menos importante. [19].
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Acido4-amino-3,5,6-tricloropiridina-2- | A OH
carboxilico(PCL) _
cl cl
NH,
an ]
Acido 3, 5,6-tricloro-piridina-2-carboxilico | OH
=
Cl cl
H
cl N H
X
4-amino-2, 3,5-tricloropiridina /
cl cl
NH,
cl_ _N H
X
Acido 4-amino-5,6-dicloro-3-hidroxipicolinico | P
Cl OH
NH,
o D o n_
Acido 5,6-dicloro-3-hidroxipiridina-2- N OH
carboxilico | P
Cl OH
NH,
) HO
Acido formico
) H
0
i HO o
Acido oxalico > /<
4
0 OH
i HO 0
Acido oxamico \ /<
4
o) NH,
0 OH
Acido glicélico \/\_<
HO H

Tabla 4. 16: Esquema sobre los compuestos intermedios que se forman durante las
reacciones de degradacion del PCL. [18]
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4.2. Caracteristicas quimicas y fisicas

Estructura quimica:

Formula Quimica:
Nomenclatura IUPAC:

Otra nomenclatura:

Peso Molecular:

N° CAS:

Aspecto fisico:

Punto de fusion:

Densidad relativa:
Solubilidad en agua®: [20]
Presion de vapor:
Caracteristica de disociacion:

Constante de la Ley de Henry:

0
I _N
& S oH
cl” N >l
NH,
CsH3CIzN,0O5

Acido 4-amino-3,5,6-tricloropiridina-2-carboxilico
Acido4-amino-3,5,6-tricloropicolinico

Acido 4-amino-3,5,6-tricloro-2-
piridinacarboxamida

241.46

1918-02-1

Solido cristalino blanco

174-183 °C

1.34g-mL*

560 mg-L™ a 293 Ky pH 3- 120 mg-L™ a 298 K
8-10°Pa a 298 K

pKa= 2.3, pKb=4.0

4.5-10° atm-m®-mol™ a 298 K

3N del A: El valor de la solubilidad reportada de 560 mg-L™ a 25°C no fue lograda en

los trabajos experimentales.
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4.3. Toxicidad

Estudios preliminares sobre los efectos de la toxicidad han sido efectuados en seres
humanos con dosificacién por via oral o dérmica desde 0.5 o 5.0 mg-kg™ de peso
corporal, encontrdndose que el PCL se absorbe rapidamente a través del tracto
gastrointestinal y que después de 72 horas méas del 90% del PCL pasa sin cambios en la
orina, sin que se reporten efectos adversos [20].

Estudios posteriores indican que la exposicién humana a niveles altos del PCL puede
causar dafios al sistema nervioso central, al sistema reproductivo, pérdida de peso,

diarrea y debilidad. También se sospecha que el PCL es un disruptor endocrino [21-22].

Muchos grupos de investigadores han realizado estudios para evaluar la toxicidad
aguda de PCL en diferentes especies acuaticas, algunas de ellas se muestran en la Tabla
4.2. Adicionalmente existen numerosas contribuciones disponibles en la base de datos

de pesticidas de la organizacion PesticideAction Network, North America [23].

Nombre comun Nombre cientifico CLso[mg-L™"]
Trucha arco iris Oncorhynchus mykiss 19.3- 36[6,24]
Tilapia Oreochromis niloticus 1.28 [25]
Carpa herbivora Ctenopharyngodon idella 4.43 [26]
Alga Algae spp. 39.79[23]
Pez agalla azul Lepomis macrochirus 19[25]
Carpita Pimephales promelas 55 [25]
Dafnia Daphnia magna 50.7[23]

Tabla 4. 17: Concentraciones toxicas de PCL en especies acuaticas

Para aves y mamiferos pequefios la LDs, varia entre 2000-5000 mg-kg™, siendo estos
valores considerados como ligeramente toxicos o de toxicidad nula. Sin embargo,
estudios realizados por M. Reuber, pudieron mostrar que el PCL es altamente

cancerigeno en ratas y ratones [27].

La influencia de la toxicidad de una combinacion comercial de PCL y 2,4-D sobre la
fase de crecimiento exponencial de la enterobacteria Escherichia coli también ha sido

estudiada por Botelho y colaboradores [28].
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En vista del peligro y el caracter del PCL, la Agencia de Proteccion Ambiental de
EEUU (EPA) ha propuesto como nivel méximo de contaminante (MCL) de 0.5 mg-L™
para el PCL en el agua potable y advierte que la exposicion constante al pesticida causa
problemas hepéticos [29].

4.4. Usos del PICLORAM en los cultivos de arroz

El PCL en usado en las actividades agricolas para controlar malezas en estados
avanzados de crecimiento, sobre todo la de hojas anchas anuales y perennes como
Echinochloa colona (arrocillo silvestre), Eleusine indica (pata de gallina) en cultivos de

arroz.

Pero no solamente se utiliza en dichos cultivos sino también para el control de
malezas frecuentes en potreros como Sida acuta (escoba amarilla), Ambrosia peruviana
(altamisa), D. tortuosum (cadillo pega-pega), M. pigra (espino de sabana), Lantana

sprucei (mastrante) y Tridax procumbens (hierba de sapo) (Espinoza et al., 2008).

El PCL también se usa combinado con 2,4-D, metsulfuron metil o fluroxypyr para el
control de malezas en cultivos de soya, pifia, cebada, durazno (Albuja et al., 2008) en

dosificaciones que van desde 2 a 4 litros por hectarea (Tabla 4.3).

Presentaciones combinadas de PCL

Composicion Formulacion [g-L™]  Dosis [L-ha™]
PCL 240 2-3
PCLy24-D 80y 160 2-4
PCL y Metsulfuron metil 64y4 2-3
PCL+ Fluroxypyr 80y 80 2-3

Tabla 4. 18: Combinacién de PCL y otros herbicidas utilizados en cultivos varios
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4.5. Cinética de degradacién del PICLORAM

El estudio del comportamiento de picloram (PCL) bajo diferentes condiciones que
facilitan su degradacion y posterior mineralizacion se realizd con la aplicacion de
técnicas de fotocatalisis heterogénea, homogénea y la combinacién de ellas.
Adicionalmente se analizan la interaccion del PCL con el P25 y ECT1023t mediante
los espectros IR.

Estudios FTIR

En las Figuras 4.1 y 4.2 se muestra el espectro de referencia del PCL y los
correspondientes a su interaccion con el P25 y ECT1023t a diferentes valores de pH
respectivamente. En la Tabla 4.4 se indican las asignaciones a las diferentes bandas

observadas en el espectro de referencia.

Banda (cm™) Asignacion
1710 Voo
1600 Veen
1600 S
1539 VEeN-H
1460 Veon
1456
1433

Tabla 4. 19: Asignacion de las bandas observadas en
el espectro de referencia

En ambos catalizadores se observa que a pH 5y 7 el espectro se encuentra dominado
por dos bandas a 1718 y 1697 cm™ atribuidas a las vibraciones vc-o de un dimero tipo

con interacciones por puentes de hidrégeno entre los grupos carboxilicos de la

molécula:
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NH,
Cl / Cl

o o ‘
H N cl

En cambio a pH 3 ademas de las bandas del dimero se observan bandas a 1609, 1539

y 1435 cm™ que se atribuyen a especies tipo:

Forma 111

Donde las formas predominantes a este valor de pH sean probablemente la 11 y la I.
Es decir, los estudios FTIR indican que a pH 5y 7 se favorece la formacion en la
superficie de los fotocatalizadores de un dimero del PCL. En cambio a pH 3, ademas de
dicho dimero, se observa la formacion de interacciones mediante puentes de hidrégeno
con el nitrégeno piridinico del PCL. Es de destacar que en el ECT1023t a pH5 se
intuyen, mucho mas que en el P25, las bandas del PCL interaccionando a través del

nitrégeno piridinico.
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En los estudios de adsorcién, con el P25, se ha observado una significativa mayor
adsorcion a pH 3 que al resto de pH. Lo cual se correlaciona con lo observado mediante
los estudios FTIR. La formacion del dimero parece dificultar el mayor acceso de esta
molécula a la superficie del fotocatalizador. En los estudios de adsorcion con el
ECT1023t se observé una significativa adsorcion a pH5 y al igual que en el P25, una
mayor presencia del PCL interaccionando a través de puentes de hidrégeno con el
nitrégeno piridinico a pH3, aunque también se observd, con mas intensidad que en el
P25, las bandas de esta especie a pH 5.

Los estudios de degradacién han puesto de manifiesto que a pH3 la degradacion del
PCL se ralentiza, lo cual puede ser debido a la mayor interaccion de esta molécula
mediante puentes de hidrégeno.

0,15 *PiclorampH 7

0.2 TpiclorampH 5
011
00+

01!

Abs

Abs

PiclorampH 3
021

Abs

01

Abs

1900 1800 1700 1600 1500 1400 1300

cm-1

Figura 4. 1: Espectro de IR de PCL a pH 5 sobre el
fotocatalizador P25

0,04 [PiclorampH 7

000 + /V\A
006 [PclorampH s
0,04 -
002+ W
-000!
PiclorampH 3
0,02

1900 1800 1700 1600 1500 1400 1300

cm-1

Figura 4. 2: Espectro de IR de PCL a pH 5 sobre el
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Capitulo 4

Efecto del pH

En las Figuras 4.3 y 4.4se muestran los resultados de los estudios de degradacion y

mineralizacion del PCL sobre los fotocatalizadores P25 y ECT1023t.
TiO,- P25

En primer lugar hay que destacar que después de 120 minutos de reaccion en ninguno

de los pH estudiados se alcanza la degradacion total del herbicida

Cinética de PCL Mineralizacién
P25 PCL - P25
T e 100 B
g. 125 ‘k
=
s =
= 105 3 75
S =]
2 g
g 85 1} —&—pH3
S —8&—pH3 E
Q =~ 50 —&—pH5
g —&—pH 5 |y
o 65 oH 7 S —a—pH 7
pH 5- H202 pH 5- H202
45 —— 25 —
-10 20 50 80 110 0 25 50 75 100
Tiempo [min] Tiempo [min]

Figura 4. 3: Cinética de fotodegradacion de  Figura 4. 4: Mineralizacién de 0.53 mM de
0.53 mM de PCL (128 ppm) con 1 g-L'1de PCL (128 ppm) con 1 g-L-1 de P25 a diferentes
P25 a diferentes valores de pH;: () pH; 3, valores de pH;: (H) pH; 3, (¢) pH; 5, (A) pHi7,
(®) pHi 5, (A) pHi7, (®) pHi 5 - H20.. (®) pHi 5 - H20,.
El comportamiento de la degradacion del PCL sobre el fotocatalizador P25 frente a

diferentes valores de pH inicial (pH;) muestra la siguiente tendencia:
pH 5- H,O,>pH 7 >pH 5 = pH 3

En la Figura 4.3 se observa que al inicio de la reaccidn, la degradacion del
contaminante a pH;= 3 es lenta hasta los 60 minutos, luego se acelera hasta llegar a

76.84 ppm a los 120 minutos.

A pH; = 5 y pHi= 7 la tendencia se mantiene paralela hasta finalizar con una
degradacion de 55.4 ppm y 69.09 ppm respectivamente. Como se puede observar, la

diferencia en la degradacién entre pH =3 y pH=5 no es muy significativa.
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La adicién de 100 puL de H,O, en 200 mL de la disolucién 0.53 mM de PCL
produce una degradacion del 64.25 % a los 120 minutos, por cuya razon se analizara su
efecto més adelante.

La Figura 4.4 muestra la misma dependencia de la mineralizacion de PCL con
respecto al pH inicial (pH;).El valor de pH; 6ptimo es 7, con el que se logra el mayor
porcentaje de COT eliminado. También hay que destacar que el mayor grado de
mineralizacion se obtiene en presencia de H,0, (Tabla 4.5).

pH; COT eliminado 120 min [%]
3 31.29
5 45.54
7 56.72

5 + H,0, 72.45

Tabla 4. 20: Porcentaje de COT eliminado en 120 min para la
degradacion de 128 ppmde PCL en presencia de 1 g-L-1 de P25
a diferentes pHi.

Como se ha descrito al inicio, tanto el pH como la estructura de la molécula ejercen
una influencia importante en el mecanismo de reaccion que sigue la degradacion de los

sustratos organicos.

El PCL es un &cido con un pK,; = 2.3 y también una base débil pKy= 4.0 [30],
presenta en su estructura grupos funcionales con caracteristicas particulares que

influyen de manera diferente en la cinética de la reaccion.

Para explicar el comportamiento del PCL en la disolucién y la superficie del
fotocatalizador desde el punto de vista electroestatico, resulta interesante recordar que
de manera general, la molécula dePCL podria pasar por diferentes mecanismos de
reaccion que dependen del pH, como desprotonarse por el grupo carboxilico, pudiendo
el PCL mantenerse como carboxilato (R-COQO"), protonarse por el nitrégeno del grupo
amino y quedarse con una carga positiva, sufrir el ataque de radicales hidroxilos sobre
el carbono del grupo carboxilico como sobre el anillo aromatico provocando la

sustituciéon nucleofilica radicalaria de los atomos de cloro.
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Capitulo 4

HoN °

Como se ha indicado el pKa del PCL es 2.3 y el valor del pH donde se alcanza el
punto de carga cero del P25 es pHp,c= 6.25 con estas condiciones se espera que a pH= 3,
la superficie del fotocatalizador tenga predominio de densidad de carga superficial
positiva (Ecuacion 4.1).

TiOH + H* - TiOHS (Ecuacion 4.1)

De esta forma la fraccion de moléculas de PCL que estan en forma de carboxilato
procedentes de la disociacion del PCL estarian en una proporcion mayor con respecto a

las moléculas de PCL sin disociar:

PCL + H,0 S PCL- + H;0% (Ecuacion 4.2)
Cpci-+ Cyo+ 10723 Cpcr-
K —10-23 = _PCLT: CHsOt = tram _ 1907 = g
¢ CpcL 1073 CpcL

La proporcion de moléculas de PCL disociadas es aproximadamente 5 veces superior
a las de las moléculas de PCL, por lo que aquellas podrian acercarse hacia el

fotocatalizador, por el lado del grupo carboxilo y posibilitar la adsorcion.

No obstante, se debe destacar que a este valor de pH también hay una fraccion
importante de moléculas de PCL que estarian en forma protonada a traves del &tomo de

nitrégeno, dado que el PCL es también una base moderadamente débil:

PCL + H,0 S PCLH* + OH- (Ecuacién 4.3)
— -4
K, =10"* = Crawn®- Con~ _ 10_ _ Ceant _ 107
CpcL 107+ CpcL
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A la vista de este sencillo céalculo se puede apreciar que la mayoria de las moléculas
de PCL se encuentran con el atomo de nitrégeno protonado, PCLH", lo que podria
explicar que a pH 3, la interaccion a través del &omo de N con la superficie del
fotocatalizador sea poco probable.

Bajo estas condiciones es posible la reducciondel PCL originando productos que
implican reacciones de transferencia de electrones y la reaccion con radicales hidroxilo
formados por las moléculas de agua adsorbidas sobre la superficie del catalizador
(Ecuacion 4.4). Raman y Muneer (2007) proponen un mecanismo por transferencia de
electrones con la formacién de un radical anién que puede someterse a la adicion de un
radical hidroxilo (Ecuacién 4.5) y producir 4-amino-3,5,6-tricloropiridina, diéxido de

carbono y agua (Ecuacion 4.6)

H,04ys + ht - H*Y 4+ OH (Ecuacién 4.4)
hv/Ti0, .
H,N—R—-COOH + e  ——H,N—R—-C(OH)O ~ (Ecuacion 4.5)

H+
H,N — R — C(OH)0'~ + OH —>H,N—R—H + CO, + H,0 (Ecuacién 4.6)

R: CsCIsN

A pesar de estas posibilidades, la mineralizaciéon de PCL a pH = 3 no se ve
favorecida, probablemente por la competencia entre las moléculas de PCL por la
superficie del catalizador debido a la presencia de los grupos funcionales con las
caracteristicas anotadas (zwitterion) dispuestos en la misma molécula. Otra causa que
explicaria el retardo en la degradacion del sustrato en la primera hora de reaccion es que
las moléculas del PCL formarian dimeros, como lo muestran mas adelante los espectros
IR, antes que efectuar un acercamiento a la superficie del fotocatalizador. De acuerdo a
estas consideraciones, la degradacion lograda del 30% a este valor de pH, apuntaria a

la mayor participacion del nitrégeno piridinico.

Otra posible causa podria ser la combinacion del intermedio descarboxilado con el
oxigeno molecular (Ecuacién 4.7) [31] y dar paso a nuevos intermedios que pueden

retardar la velocidad de reaccion.

H,N—-R" + 0, - H,N—ROO’ (Ecuacién 4.7)
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Capitulo 4

A pHi = 5 la degradacién es continua y las concentraciones de degradacion son
similares a las de pHi= 3 después de los 60 minutos y la mineralizacion del PCL obtiene
mayores resultados que a pH;= 3.

En un medio moderadamente acido; en el que el pKa <pKb <pHi<pHp, el PCL
presenta un mayor grado de disociacién que a pH;=3, por lo que en principio, habria un
mayor niimero moléculas de PCL en forma de carboxilatos, menor cantidad de PCLH" y
otras capaces de interactuar con moléculas similares para formar dimeros que estarian
desfavoreciendo la adsorcion. Queda entonces asignar a la interaccion del par de
electrones no apareados del nitrogeno piridinico un rol importante en el mayor
rendimiento en las reacciones de degradacion y posterior mineralizacion, efecto que
muestra coherencia con lo registrado tanto en los espectros IR (que se indican mas

adelante) como en los estudios de la adsorcion a este valor de pH.

A pH;= 7, se produce la mayor degradacion y mineralizacion dePCL, por lo que se
podria convenir que la adsorcion sobre la superficie del fotocatalizador se ajustaria a
favorecer la interaccion de las especies que guardan relacién con el aumento de la
concentracion de iones OH (pH > pHy.), capaces de ser oxidados a radicales hidroxilos
y desencadenar un mecanismo de degradacion congruente con el grado de adsorcion
sobre la superficie del fotocatalizador (Ecuacion 4.8), como la participacion de la

amina protonada.

TiOH + OH- - TiOC + H,0 (Ecuacion 4.8)
El ataque indirecto de los radicales hidroxilos (hidroxilacién) para sustituir el atomo

de cloro en posicion 3 en la molécula de PCL (Ecuacion 4.9) es propuesto por

Abramovic¢ et al. (2011) como el de mayor participacion en el proceso fotocatalitico.

R,Cl;— COOH + OH" + e~ — R,CL,OH—COOH + Cl-  (Ecuacién4.9)

Ri=H,N —CsN
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ECT1023t

En las Figuras 4.5 y 4.6 se muestran los resultados de la degradacion y mineralizacion

del PCL con ECT1023t.

Cinética de PCL
ECT1023t

Concentracion PCL [ppm]

65 —&@—pH3
—&—pH>5
45
—a—pH7
25

-10 20 50 80 110
Tiempo [min]

Mineralizacion PCL
ECT1023t
100 %
S
275
=
% —&—pH 3
s —&—pH5
0|
S P
pH 5-
H202
R e e e R R e
0 25 50 75 100
Tiempo [min]

Figura 4. 5: Cinética de fotodegradacion de
0.53 mM de PCL (128 ppm) con 1 g-L-1 de
ECT1023t a diferentes valores de pH: (H)

pH; 3, (#) pH; 5, (A) pH;7

Figura 4. 6: Mineralizacion de 0.53 mM de
PCL(128 ppm) con 1 g-L-1 de ECT1023ta
diferentes valores de pH: (H) pH; 3, (¢)
pHi 5, (A) pHi7 y (®) pH 5-H:0:

(4.85 mM)

La degradacion del PCL sobre el fotocatalizador ECT1023t guarda la siguiente

dependencia con relacion a diferentes valores de pH inicial.

pH3>pH 7>pH5

Al final de los 120 minutos de reaccion, la concentracion del PCL disminuye desde
128 ppm a 28.66 ppm (pH;=3), 61.95 a (pH;=5) y 41.66 ppm (pHi= 7) (Figura 4.5). La

mineralizacion de PCL es menor a pH= 3 y aumenta a pH= 5y 7, en su orden (Figura

4.6).
pHi COT eliminado 120 min [%0]
3 26.74
5 43.15
7 48.14
S + Hz0 70.51

Tabla 4. 21: Porcentaje de COT eliminado en 120 min para la
degradacion de 128 ppm de PCL en presencia de 1 g-L-'1 de
ECT1023t a diferentes pH;

-

Capitulo 4: DEGRADACION FOTOCATALITICA DE PICLORAM SOBRE CATALIZADORES

DE OXIDO DE TITANIO (1V), REACCIONES FENTON Y FOTOFENTON

[
= ‘
[



Capitulo 4

Los datos resultantes de la degradacion y mineralizacién del PCL a los diferentes
valores de pH muestran una dependencia asociada a la mayor adsorcion del
contaminante organico sobre el ECT1023t; puesto que presenta mayor eficiencia en la
degradacion que con el fotocatalizador P25, a pH;=3, el porcentaje de degradacion es el
mas alto (77.6 %), a pHi=5es del 51.6% y a pHi= 7 se logra degradar el 67.5 %. La
mineralizacion muestra una tendencia diferente, siendo ésta mayor a pH 7 que a pHs
acidos (pH 3 = 27%, pH 5= 43.1%, pH 7= 48.1%) (Tabla 4.6).

En general, el efecto electroestatico que actla entre el sustrato y la superficie del
fotocatalizador resulta Gtil para explicar el comportamiento fotocatalitico en funcion del
pH, que en este caso, se deriva de las particularidades observadas en la degradacion y
mineralizacion del PCL que estarian relacionadas con la naturaleza quimica del

contaminante al promover mecanismos de reaccion, en los que la adsorcion es relevante.

A todos los valores de pH estudiados, la molécula de PCL se encuentra en forma
anionica de acuerdo a su valor de pKa = 2.3, pero ademas, a un valor de pH de
alrededor de 3.15(pHi) es posible la formacién de un anfolito (zwitterion), como
resultado de la protonacion del grupo amino (R-NHz) de la molécula, transforméandose
en el grupo amonio R — NHJ, el mismo que junto con el grupo carboxilato (R-COO’)
de la misma molécula son capaces de interactuar con la superficie del catalizador

dependiendo de la carga del mismo (Figura 4.7, columna C).

Mediante los estudios de FTIRse observa que aparte de dichas especies se forma a
todos los valores de pH un dimero del PCL, cuya presencia esta fortalecida mas a pH;=
5y 7 que a pH; =3, en el que ademas se evidencian interacciones mediante puentes de

hidrogeno con el nitrégeno piridinico del PCL.

De esta manera se podria justificar los mayores porcentajes de degradacion obtenidos
a pHi= 3, por la intervencion del nitrégeno piridinico o la del carboxilato en reacciones
de transferencia de electrones que favorecen la descarboxilacion por via radicalaria
(Figura 4.7, columna A) y la formacién reducida de los dimeros que también estan

presentes durante la degradacion.

Otro mecanismo posible que contribuiria al mayor porcentaje observado, es la salida

del grupo amonio de la molécula de PCL; formado por la protonacion del grupo amino,
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por ataque de los aniones hidroxilo durante una sustitucion nucleofilica aromatica, dada

las caracteristicas de pH de la disolucion de PCL (pH; = pHie).

La viabilidad de este mecanismo podria sustentarse con los resultados obtenidos por
Abramovic, et al, (2011) de la evolucién creciente de la concentracion de los iones

i Cl™ 7 ., .,
22 = — 2 de una reaccién de degradacion

cloruros y amonio en una relacion de ———
iones NHj 4

de PCL en un rango de pH entre 2.7 y 3.1 en un tiempo de 2 horas.

a_n )

Figura 4. 7: Esquema de un mecanismo tentativo de la degradacion de PCL: A:
Descarboxilacidon por reduccion [17], B Hidroxilacidon y descloracidn, C: Hidroxilacién
y desaminacion
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Por otro lado, pareceria que pH; = 5, los mecanismos de reaccion no se activan en el
mismo grado que en el caso anterior, probablemente debido a que el potencial de carga
cero (pHyzc=5) del fotocatalizador coinciden en el mismo valor (pHi= pHpz), lo que no
favorece la formacion de los radicales hidroxilos por la combinacion de los iones
hidroxilos con los huecos fotogenerados (h™) (Ecuacion 4.10) [32], manifestandose una

menor degradacion del contaminante orgénico.

HO- + h* -  HO’ (Ecuacién 4.10)

A pHi=7 la degradacion se incrementa a causa de la presencia de radicales hidroxilo
que predominan a pH mayores que el pHy, Yy que propician las reacciones de
hidroxilacion.

La mineralizacion no se desarrolla con igual dependencia que la degradacion, pero
se observa un incremento conforme aumenta el pH de 3 a 7. La tendencia en la mejora
de la mineralizacion con respecto al incremento del pH puede explicarse por la mayor
presencia de los radicales hidroxilos en la suspension de PCL a medida que aumenta el

pH, propiciando la mineralizacion de los intermedios.

Esta evidencia nos conduce a justificar los resultados mediante la accién del
mecanismo relacionado con la naturaleza quimica de la molécula, orientado hacia la
hidroxilacion del anillo aromatico de la molécula por la sustitucién del &tomo de cloro
vecinal al grupo amino, tal como lo propone Abramovic et al. (2011), al identificar el

acido 4-amino-5,6-dicloro-3-hidroxipicolinico.

Las diferencias en los mecanismos de la reaccion pueden distinguirse al analizar los
cromatogramas de la degradacion de PCL a pH 5, bajo la consideracion de que en las
condiciones anotadas, el rendimiento de la reaccion a los 90 minutos con los

fotocatalizadores ensayados es muy similar.

Observando los componentes intermedios que se forman tanto con P25 como con el

ECT1023t se encuentran dos diferencias:

Bajo la consideracion de que en las condiciones de reaccion del PCL (C;=100 ppm)
tanto con P25 (1g-L™) como con el ECT1023t (1g-L™) a pH 5 y que el rendimiento de

la reaccién a los 90 minutos con los fotocatalizadores ensayados es muy similar, se
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distinguen diferencias en los mecanismos de la reaccion al analizar los cromatogramas
de la degradacion de PCL (Figura 4.8 y Tabla 4.7):

La presencia de un componente adicional en el tiempo de retencion de 3.74 minutos

en el cromatograma de la reaccion con el P25 (Figura 4.8A).
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Figura 4. 8A: Cromatograma de la reaccion fotocatalitica de PCL a los 90 minutos,
concentracion inicial de PCL 100 ppm apH 5y 1g-L-1 de P25

La composicion relativa de los componentes 2 y 4 varia con respecto al compuesto

parental, si se observa los 2 cromatogramas de la reaccion con P25 y ECT1023t
(Figura 4.8Ay B).
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Figura 4.8B: Cromatograma de la reaccion fotocatalitica de PCL a los 90 minutos,

concentracion inicial de PCL 100 ppmapH 5y 1g-L-1 de ECT1023t

La adicion de perdxido de hidrégeno produce nuevos intermedios visibles en los

tiempos de retencion 4.6 y 6.75. También se observa una relacion mayor del

componente 4/componente 3 (Figura 4.8 C).
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Figura 4.8C: Cromatograma de la reaccién fotocatalitica de PCL a los 30 minutos,

concentracion inicial de PCL 128 ppm a pH 3, 1g-L-1 de ECT1023ty H,0; (4.85mM)

T T T T
o 1 2

5 ' 5 S ) 8

-3

o5 ECT1023t ECT1023t
H.0,
Componente Tledrgpo Composicion Tle;mpo Composicion  Composicion
i [%] i [%] [%]
retencion retencion
2 3.436 11.56 3.437 7.210 6.05
4 3.870 13.43 3.880 18.17 62

Tabla 4. 22: Composicion de compuestos intermedios formados por la reaccion
fotocatalitica del PCL a pH 5 con una concentracion de 100 ppm, 1 g-L-1de P25; 1 g-L1
ECT1023ty con una concentracion de 128 ppm, 1 g-L-1 ECT1023ta pH= 5y H;0;
(4.85mM)

A partir de los intermedios identificados por Abramovi¢ y Ozcan durante las
reacciones de fotodegradacion con diferentes fotocatalizadores y técnicas se ha expuesto

en la Figura 4.7 un mecanismo tentativo para la degradacion del PCL.
45.1. Efecto de la concentracion del herbicida

Los resultados de la aplicacion de concentraciones iniciales de 50 y 100 ppm de PCL
fueron estudiados para evaluar el efecto sobre la superficie del catalizador y la
correspondiente degradacion y mineralizacion del contaminante. En razon de que las
concentraciones ensayadas a diferentes valores de pH se ha escogido realizar el estudio
comparativo a pHi=7.
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Efecto de la concentracion de PCL Efecto de la concentracién de PCL
sobre la degradacion sobre la mineralizacion
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Figura 4. 9: Efecto de la concentracién de Figura 4. 10: Efecto de la concentracion de
PCL sobre la degradacion con 1 g-L-1 de PCL en la mineralizacion con 1 g-L-1 de P25
P25 apHi=7, ;=100 ppm (®) y C; =50 ppm apHi=7,C;=100 ppm (M) y Ci =50 ppm
(®)ycon1gLlde ECT1023tapHi=7, (®)ycon1glLlde ECT1023tapHi=7,
Ci=100 ppm (H) y C;=50 ppm (¢). Ci=100 ppm (M) y C; =50 ppm (¢).

En la Figura 4.9 se muestran los resultados de las reacciones de fotodegradacion de

PCL con concentraciones iniciales de 50 y 100 ppm sobre P25 y ECT1023t.

A primera vista se observa que a menor concentracion la degradacion ocurre con
mayor rapidez lograndola en forma completa a los 60 minutos con ambos
fotocatalizadores, mientras que la suspension de PCL con 100 ppm se ha degradado el
40% tanto con el P25 como con ECT1023t. Al mismo tiempo se observa que al inicio la
degradacion es muy similar para ambos fotocatalizadores hasta los 60 minutos y a las 2
horas la degradacién es mayor con el P25 (92%) que con el ECT1023t (81%).

En cuanto a la mineralizacion, el ECT1023t (38%) resulta ser menos eficiente que el
P25 (66%) cuando se aplica una concentracién inicial de 100 ppm. Con 50 ppm la
mineralizacion avanza a la par con ambos fotocatalizadores manifestando una pequefia
diferencia del 5% a partir de los 90 minutos hasta llegar al 80% con P25 y 75% con

ECT1023t a los 120 minutos, tal como se aprecia en la Figura 4.10.

El efecto de la concentracion del herbicida sobre la degradacion y su
mineralizacion demuestra claramente que a menor concentracion las reacciones son mas

efectivas probablemente a causa de la mayor disponibilidad de los centros activos de

-
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Capitulo 4

ambos fotocatalizadores y en particular del P25 debido a la mayor area superficial frente

al ECT1023t.

45.2.

Estudios cinéticos de la fotodegradacién de picloram con P25y ECT1023t.

En las Figuras 4.11 y 4.12 se muestran las cinéticas de degradacién del PCL con 1 g-L*

de P25 y ECT1023t, ambas con una concentracion inicial de 0.53 mM (128 ppm) y a

diferentes valores de pH inicial (pH;).

Cinética de PCL
P25
1B
=
o 75
3]
e
g
g 55
=
35
-10 20 50 80 110
Tiempo [min]
—8—pH3 —e—pH5 —a&—pH7 pH 5- H202

Cinética de PCL
ECT1023t
100 (st
— 80
S
]
g 60
Iy
172}
bt
= 40
20
-10 20 50 80 110
Tiempo [min]
—8—pH3 —e—pHS5 —a—pH7 pH 5- H202

Figura 4.11: Cinética de fotodegradacion
de 0.53 mM de PCL (128 ppm) con 1 g-L1
de P25 a diferentes valores de pH: (H)
pH; 3, (®) pH; 5, (A) pH;7 y (®) pH 5-
HzOz (4.85mM)

Figura 4. 12: Cinética de fotodegradacion

de 0.53 mM de PCL (128 ppm) con 1 g-L1

de ECT1023t a diferentes valores de pH:

(™) pH; 3, (®) pHi 5, (A) pHi7 y (®) pH 5-
HzOz (4.85mM)

Concentracion de PCL [ppm]

pH P25 ECT1023t

3 18.24 43.26

5 17.19 23.16

7 21.37 28.76
5+ H,0; 29.69 16.07

Tabla 4. 23: Concentraciones de PCL eliminado a los 30
minutos- C; = 128 ppm de PCL -4.85 mM de H,0; 1g-L1
fotocatalizador

Con excepcion de la fotodegradacion a pH= 3 con P25 y con ECT1023t a pH=5, los

perfiles graficos se muestran cuasi lineales hasta los 90 minutos, aungue el rendimiento
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de la degradacion en general es menor, si se lo compara con el estudio realizado con
propanil bajo las mismas condiciones. Con fines de comparacién se muestra en la Tabla
4.8 las concentraciones de PCL eliminado durante los primeros 30 minutos a diferentes
valores de pH inicial.

A partir de los graficos de las Figuras 4.13 y 4.14 se obtienen los valores de las
constantes aparentes de velocidad k°, calculadas a partir de las pendientes de la
linealizacion (In(C/C,) vs t) con buenos coeficientes de correlacion. (Tabla 4.9).

Cinética de PCL Cinética de PCL
P25 ECT1023t
0 30 60 90 120 0 30 60 90 120
0.00 ¢
-0.10
-0.25
0.30
< < -0.50
™ - N
S 050 EpH3 ©'.0.75 |®pH3
= =
= -0.70 | @pH5 = 100 |APH7
090 | 4pH7 25 pH 5- H202
pH 5- H202 ®pHS5
1.10 ! 1.50
Tiempo [min] Tiempo [min]

Figura 4. 13: Cinética de fotodegradacion Figura 4. 14: Cinética de fotodegradacién
de 0.53 mM de PCL (128 ppm) con1 g'L'*  de 0.53 mM de PCL (128 ppm) con1 g-L1

de P25 a diferentes valores de pH: de ECT1023t a diferentes valores de pH:
(™) pH; 3, (#) pHi 5, (A) pHi7 y (®) pHi 5- (M) pH; 3, (¢) pH; 5, (A) pHi7 y (®) pH; 5-
4.85 mM de H;0:. 4.85 mM de H20..
ke 10° min™
pH P25 r’ ECT 1023t  r°

3 1.60 0.9708 9.80 0.9987

5 3.50 0.9987 4.60 0.9957

7 4.40 0.9953 7.20 0.9936

5+ H,0, 7.30 0.9959 4.30 0.9839

Tabla 4. 24: Constantes cinéticas aparentes de primer orden k° de la
degradacion de PCL con 1g-L-1 TiO; P25 y ECT1023t y los
coeficientes de determinacién, r2

Las constantes k° de la cinética de la fotodegradacion del PCL con P25 aumentan

conforme lo hace el valor de pH y para el caso del ECT1023t las constantes no guardan
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Capitulo 4

dependencia con respecto al pH, probablemente a causa de las caracteristicas especificas
de la molécula de PCL que influyen en los diferentes mecanismos de reaccion.

Las concentraciones bajas de PCL degradado que se obtienen durante los 120
minutos se debe probablemente probablemente a la particularidad de la molécula para

formar dimeros que dificulta en el acceso a la superficie de fotocatalizador.

La Figura 4.15 permite realizar la comparacion entre las constantes aparentes de la
fotodegradacion k° de PCL y el pH para establecer la eficiencia de los catalizadores P25
y ECT1023t. Se observa que con el catalizador ECT1023t, los valores de las constantes
aparentes de primer orden k° son mayores que las del P25 a pH =3, 5y 7 sin manifestar

proporcionalidad.

La adsorcion del sustrato sobre el fotocatalizador parece no favorecer las reacciones
con los huecos fotogenerados, por lo que la desaminacion y la descarboxilacion via
foto- Kolbe resultan poco probable. En la misma condicion estaria la formacion de la

amina protonada en valores de pH que no sean acidos.

Los resultados muestran que la eficiencia de la degradacion fotocatalitica con ambos

fotocatalizadores dependen en gran medida de la estructura de la molécula de PCL.

Constante de degradaciéon aparente de
primer orden - PCL

12
= 10 A
=]
E g |
% 6
i
- 4 A
o
wx
2
0 T T ;
PH 3 PH5 PH7 PH 5-H202
P 25 ECT 1023t

Figura 4. 15: Constante de degradacion aparente de
primer orden de PCL a distintos valores de pH:
Cpc:0.53mM (128 ppm),1 g-L-! de fotocatalizador,
4.85mM de H202

Sin embargo, a pH=5 y en presencia de perdxido de hidrégeno, la relacion es
inversa( kP ,s > Kgcr1023¢), Siendo ésta el resultado de la inhibicidn de la generacion

de radicales hidroxilos, a causa de la pérdida de eficiencia por blogueo de los centros
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activos [33] del fotocatalizador o por la competencia con las moléculas de agua por
ocupar los mismos centros activos [34-35].

Cabe sefialar que bajo las circunstancias descritas en el parrafo anterior y tomando en
consideracion que el area superficial del ECT1023t es menor que la del P25, el
ECT1023t demuestra ser mas efectivo que el P25 en cuanto a la rapidez de la
degradacion, tal como se aprecia en la Figura 4.16, donde todas las constantes kgc-r1023¢
aparecen mayores inclusive la que representa la degradacion con adicion de H,0,,

Constante de degradacion aparente por
area superficial a diferentes valores de pH -
PCL
6
= 5
]
£ 4
S 3
i
o. 2 -
2
1 -
0 . : .
PH 3 PH5 PH7 PH 5-H202
P25 ECT 1023t

Figura 4. 16: Constante de degradacion de PCL por area
superficial a distintos valores de pH - Cide PCL:0.53mM
(128 ppm), 1 g-L-1 de fotocatalizador y
4.85 mM HzOz

B. Abramovi¢ y colaboradores presenta en su trabajo una constante de velocidad de
pseudo primer orden de 8.1-10° min™ para la fotodegradacion del PCL con TiO,-
Wackherr y de 4.8-:10° min™para la reaccién con P 25 (Ci= 1.0 mM y 2 g-L* de

fotocatalizador y 120 minutos, pH natural).

En el presente trabajo; bajo las condiciones estudiadas (Ci = 0.53 mM, 1g-L™ de
fotocatalizador, pH=3), se obtuvo un valor de k° =9.8-10° min™ para la reaccién con
ECT1023t y de k°= 1.6-10" min™ para la ensayada con P25.

Es de anotar que los resultados de las constantes aparentes de primer orden k° son
cercanos, aunque las condiciones de concentracion del PCL y de carga del
fotocatalizador son algo similares. Al comparar la eficiencia del ECT1023t (18 m?-g™)
en la degradacion del PCL frente al fotocatalizador Wackherr y al P25 se logra mejores
resultados con el ECT1023t que con el Wackherr (8.5 m?.g™, tamafio de particula=

300nm, forma cristalina anatasa) y el P25.

Capitulo 4: DEGRADACION FOTOCATALITICA DE PICLORAM SOBRE CATALIZADORES

DE OXIDO DE TITANIO (1V), REACCIONES FENTON Y FOTOFENTON

=
a1
iy



Capitulo 4

45.3. Efecto del perdxido de hidrogeno sobre la degradacion y mineralizacion

de picloram a diferentes valores de pH.

La aplicacion de H,O, como fuente adicional de hidroxilos en las reacciones de
fotodegradacion del PCL con P25 y ECT1023t conduce al andlisis de su
comportamiento a diferentes valores de pH, a causa del efecto positivo que ejerce sobre
la mineralizacion con ambos fotocatalizadores a pH=5 y ademas a pH=3 con ECT1023t.

Los resultados presentados en las Figuras 4.17 y 4.19 validan que la tendencia es
favorable para la degradacion del PCL con P25 a pH= 3 y 5 en presencia de H,0, y
menos a pH=3 (Tabla 4.10). También se observa que dicha tendencia difiere de la

resultante de las reacciones sin peroxido afiadido (Tabla 4.9).

Efecto del H,0, sobre la cinética Efecto del H,0, sobre la
de degradaciéon de PCL mineralizacion de PCL con P25
con P25

100 100
T ¥ 90 -
= g 80 -
s £ 70 -
=
2 £ 60 -
3 50 = 50 -
@ e
= S 40 -

25 30 T T r
-10 20 50 80 110 0 30 60 90 120
Tiempo [min] Tiempo [min]
—8—pH3  —e—pH5  —a&—pH7 —&—pH3  —e—pH5 —A—pH7
Figura 4. 18: Efecto de la adicion de Figura 4. 17: Efecto del H20; en la
H;0: en la reaccién de PCL- C; = 0.53mM mineralizacién de PCL- C; = 0.53mM
(128 ppm), 1 g-L-1 de P25 y 4.85 mM de (128 ppm), 1 g-L-1 de P25 y 4.85 mM de
H20:. H20-.

Constantes iniciales de la fotodegradacion de PCL con P25y H,0,

pH k®-10° [min™] r’
pH 3 4.2 0.9859
pH5 7.6 0.9928
pH 7 3.3 0.9925

Tabla 4. 25: Constantes iniciales de la fotodegradaciéon de PCL (0.53mM)
1g-L-1deP 25, 4.85 mM de H;0:.
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La escasa adsorcion del PCL sobre el P25 a pH =5 parece permitir que el H,O; se
combine con los electrones de la banda de conduccién (Ecuacion 1.33) y aporte con los
radicales hidroxilos necesarios para el aumento de la velocidad de degradacion y la
consiguiente fotomineralizacion. A pH;=3 y 7 la adsorcién del PCL experimenta un
aumento poco significativo que parece no favorecer la mineralizacién. Se observa
entonces, una relacién inversamente proporcional al grado de adsorcion del
contaminante sobre el fotocatalizador; esto es a mayor adsorcion del contaminante,

menor es el efecto positivo del H,O, sobre la mineralizacion (Tabla 4.11).

Comparacién del efecto del H,O,en la mineralizacion de PCL sobre

P25
COT remanente [%] COT remanente [%0]
Sin H,0, Con H,0,
pH 3 68.71 73.11
pH 5 54.46 30.29
pH 7 43.28 57.38

Tabla 4. 26: Comparacion del efecto del H,0; (4.85 mM) sobre la
mineralizacién de PCL (0.53mM) con 1g.L-1 de P25 a diferentes valores de pH.

Las posibles causas de la inhibicion de la degradacion del PCL a pH=7 deben
buscarse en la competencia del H,O,con el H,O por los mismos centros, por la captura
de los huecos fotogenerados para formar radicales hidroperdxido con menor capacidad
de oxidacion y probablemente a la menor disponibilidad de los centros activos del

fotocatalizador.

En las Figuras 4.19 y 4.20 se registran los perfiles de la degradacion del PCL con el
fotocatalizador ECT1023t que muestran una tendencia diferente a la observada con P25
a la misma concentracion de H,0,, pues la velocidad de degradacion del PCL es mayor

apH=3y7 que apH=5.
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Efecto del H,0, sobre la cinética
de degradacion de PCL con
ECT1023t
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g
]
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0
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Efecto del H,0, sobre la
mineralizaciéon de PCL con
ECT1023t
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Figura 4. 19: Efecto de la adicién de H20:
en la reaccion de PCL:C;= 0.53mM (128
ppm), 1g-L-1de ECT1023ty 4.85mM de

HZOZ

La coincidencia entre el pH de la disolucion y el del ECT1023t (pHgis = pHpzc = 5)
muestra su incidencia en el mecanismo de reaccidn, cuyo resultado es la inhibicion de la
degradacion del PCL (Tabla 4.12), aunque la presencia del peroxido de hidrégeno

produce un efecto positivo durante la fotomineralizacion por el aporte de grupos

Figura 4. 20: Efecto de la adicién de H.0:

en la mineralizacion de PCL, C;-0.53mM

(128 ppm), 1 g'L-1de ECT1023t y 4.85mM
de H20;

hidroxilos que acttan sobre el centro aromatico de la molécula.

Constantes aparentes de la fotodegradacion de PCL con

ECT1023t
pH k®-10° [min™] r’
pH 3 19 0.9959
pH5 3.8 0.9992
pH 7 14.4 0.9979

Tabla 4. 27: Constantes iniciales de la fotodegradaciéon de PCL

En la misma Tabla se observa que a pH=3 y 7, los fenGmenos que ocurren sobre la
superficie del fotocatalizador actian en favor de un aumento de la velocidad de

degradacion (Tabla 4.12), estableciendo una marcada diferencia con respecto a pH5.

En cuanto a la mineralizacion parece haber un efecto diferente, nuevamente los

centros activos ocupados por el contaminante y sus intermedios no dan cabida para que
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el H,O; intervenga en forma considerable en la mineralizacion del contaminante como

se observa en la Tabla 4.13.

Comparacion del efecto del H,O; en la mineralizacion de PCL

sobreECT1023t
COT remanente COT remanente
Sin H,0O, Con H,0,
pH 3 73.26 70.79
pH 5 56.85 29.49
pH 7 51.86 54.75

Tabla 4. 28: Comparacion del efecto del H,0; (4.85 mM) sobre la
mineralizacién de PCL (0.53mM) con 1g-L-1 de ECT1023t a diferentes valores
de pH.

4.6. Aplicacion de los modelos de Langmuir y Freundlich en los estudios de
adsorcion con Degussa P25y ECT1023t

Como se ha mencionado en el capitulo anterior, para el estudio de la adsorcién de los
sustratos en la superficie de los fotocatalizadores se aplican los modelos de Langmuir y

de Freundlich descritos en las siguientes ecuaciones.

Qo b Ce

(Ecuacion 4.11)
1+ b <C,

Langmuir: e =

En donde ge corresponde a la masa adsorbida del sustrato por gramo de

fotocatalizador, b es la constante de equilibrio de Langmuir, Q. es la adsorcion maxima
para cubrir una monocapa de la superficie y Ce la concentracion en equilibrio.

1/n
e

Freundlich: de = KfC (Ecuacion 4.12)

En la ecuacion de Freundlich los parametros K; y n son constantes relacionadas con

la capacidad e intensidad de la adsorcion.

En la Figura 4.21 se observa que hasta los 15 ppm, la adsorcion de PCL sobre P25
aumenta lentamente, al tiempo que también se incrementan las concentraciones del
sustrato en disolucién y a valores alrededor de los 25 ppm del PCL no se observan
grandes variaciones de la concentracion PCL,g. Este comportamiento se ajusta muy
bien al modelo de Langmuir, pero también se ha ajustado los datos al modelo de

Freundlich con buen coeficiente de correlacion. Los parametros fueron obtenidos
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aplicando los mismos procedimientos que para el propanil y se presentan en la Tabla
4.14. Dichos resultados dan cuenta de una adsorcion moderada del PCL sobre la
superficie del P25 y un valor de n relativamente alto que se relaciona con una
distribucion irregular de la energia en los sitios de adsorcion, que sugieren que la

interaccion entre el sustrato y el catalizador es de naturaleza quimica[36].

30

25 A

20 A

~
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£
-
Y 10 4
1))

° [ Langmuir

0 - _ —— —— Freundlich

0 20 40 60 80

Ce (ppm)
Figura 4. 21: Isotermas de Adsorcién de Langmuir y Freundlich de
PCL sobre el fotocatalizador P25.
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0 20 40 60 80 100 120
Ce (ppm)

Figura 4. 22: Isotermas de Adsorcién de Langmuir y Freundlich de
PCL sobre el fotocatalizador ECT1023t.

El comportamiento del PCL sobre la superficie del ECT1023t también fue ajustado a

los modelos Langmuir y Freundlich. En las isotermas de adsorcion del PCL sobre
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ECT1023t (Figura4.22) se observa que a medida que se incrementa la concentracion de
PCL, mayor es la cantidad en equilibrio en la disolucion. A los 80 ppm parece haber
alcanzado el plateau por saturacion de los centros de adsorcion. La isoterma se ajusta a
los dos modelos usados que ha permitido obtener los pardmetros con buenos
coeficientes de correlacién indicados en la Tabla 4.14.

P25 ECT1023t

LANGMUIR

Concentracion Maxima [ppm] 75 100
Qob 24552 1.0049
b[ppm] 0.0847  0.0085
Qo [mg-g™] 28.989  118.22
r’ 09902  0.9838

FREUNDLICH

Kr [mg-ppm™-g™] 7.2523  1.9662
n 33852  1.3757
r’ 09884  0.9746

Tabla 4. 29: Parametros de las isotermas de Langmuir and
Freundlich - PCL

Los parametros de las isotermas muestran que el ECT1023t tiene mayor capacidad
de adsorcion (Qo) que el P25 y por lo que podria lograr un uso mas eficiente de la

irradiacion que el P25.

El parametro n supera el valor de 1, lo que sugiere una interaccion fuerte entre el
sustrato y el catalizador, asi como una distribucion irregular de la energia en los sitios
de adsorcion. En la tabla 4.14 se observa la diferencia entre los valores de los
parametros de Freundlich de cada fotocatalizador que muestran la menor interaccion
entre el sustrato y el ECT1023t que con el P25.
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4.7. Degradacion de Picloram mediante el Proceso Fenton

4.7.1.  Disefio experimental

La aplicacion del método Fenton es otra técnica de oxidacion que también ha sido
ensayada bajo diferentes condiciones con la finalidad de lograr la degradacion vy
mineralizacion del Acido 4-amino-3,5,6-tricloropiridina-2-carboxilico (PCL).

4.7.2.  Efecto de las cantidades de hierro sobre la reaccion de degradacién del
picloram

El PCL fue ensayado con una concentracion de 128 ppm (0.53 mM), agregando
cantidades diferentes de FeSO,4.7H,0: 100, 125, 150 y 200 mg-L™ que corresponde a las
concentraciones de 0.36, 0.45, 0.54 y 0.72 mM de Fe?*. La cantidad afiadida de
per6xido de hidrogeno al 30% fue de 250 pL-L™ de disolucion de PCL (2.43 mM).

Hay que indicar, que al igual que en los ensayos con propanil, la degradacion del
PCL en todos los estudios de Fenton tuvo lugar en los primeros minutos de iluminacion.

Mineralizacion de PCL
Reaccion Fenton

Mineralizacion [%]

0 30 60 90 120

Tiempo [min]

Figura 4. 23: Mineralizacion de PCL con concentraciéon
inicial de 128 ppm [0.53 mM], 250 pL H,0; (2.43 mM) y
concentracion variable de Fe2* como FeS04:7H,0:(¢) 20
mg-L-1 Fe2+, (A) 25 mg-L-1 Fe2+, (®) 30 mg-L1 Fe2+,
(M) 40 mg-L1 Fe2+,
En la Figura 4.23 se puede apreciar las curvas de mineralizacion para cada una de las
concentraciones. En los primeros 5 minutos de reaccion tiene lugar una importante

mineralizacién, alcanzandose el mayor porcentaje (13.6%) 30 mg-L™ de Fe?". Después
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luego la mineralizacion se torna lenta, hasta llegar al 27.10 % en 120 minutos. La
concentracion 6ptima de Fe®* obtenida se aplicé en los ensayos siguientes.

Hay que destacar, que a diferencia de lo observado con el propanil, en estos estudios
no se observa la paralizacion total de la mineralizacion después de los primeros 15
minutos de reaccién. Es decir, parece que en este caso la formacion de los
ferrocomplejos, que se consideraron responsables de la ralentizacion de la
mineralizacion en los estudios con propanil, no tiene lugar en tanta extension en la
degradacion del PCL.

Podria esperarse que con el aumento de la concentracién de hierro a 40 mg-L™ de
Fe?*, la mineralizacién mejore, pero por el contrario ésta decae logrando al final de las 2
horas el 22.89%. A esta concentracion ocurre la formacion de precipitados a causa de la
presencia de iones Fe** y OH™ (Ecuaciones 4.13-4.15) [34].

Fe3*+ H,0, — FeOOH**+ H* Ecuacion 4.13
FeOOH** - HO, + Fe?** Ecuacion 4.14
Fe?*+ HO - Fe3*'+ OH~ Ecuacion 4.15

También es probable que al aumentar la concentracién de hierro se favorezca la

formacidn de los ferrocomplejos.
4.7.3.  Efecto de las cantidades de peroxido de hidrogeno

La dosificacion de peréxido de hidrégeno en la reaccién Fenton juega un papel
importante y resulta conveniente establecer la concentracion optima de H,O, para
degradar y mineralizar la mayor concentracion posible del contaminante y en menor

tiempo.

En este trabajo se ensayaron diferentes concentraciones de peréxido de hidrogeno
manteniendo una concentracién constante de Fe** de 30 mg-L™ (30 ppm) en forma de
sulfato de hierro (11) heptahidratado (150 mg-L™).

En la Figura 4.24 se observa que la mineralizacion de PCL inicialmente se
incrementa mientras aumenta la concentracion afiadida de H,O,. A los 60 minutos no se

producen cambios en todas las reacciones y coinciden con la formacién de precipitados
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durante los ensayos, en los Gltimos 30 minutos la mineralizacion continta en ascenso,
sin embargo, ésta no mantiene la tendencia inicial, pues la mayor mineralizacion se
logra con el menor volumen afiadido de H,0; (250 puL H20,-2.43 mM).

Mineralizacion PCL
Reaccion Fenton
40 |
= 30 A
‘g [ 4] v
S o —_—
N 20
T:E =—&—9.7 mM
£ 10 —8—4.85mM
=
2.43 mM
ory
0 20 40 60 80 100 120
Tiempo [min]

Figura 4. 24: Mineralizacién de PCL con una concentracién
inicial de 128 ppm [0.53 mM], 150 mg-L-! Fe2+y
concentracion variable de H;0:: (4) 250 uL H20; (2.43M),
(®) 500 pL H20- (4.85 mM), (¢) 1000 pL H02(9.7 mM)

Con el aumento del H,O, la mineralizacién inicial también se incrementa, sin

embargo se torna improductiva al final de los 120 minutos, como se muestra en la Tabla
4.15.

El descenso de la eficiencia de la reaccién se produce por el exceso de radicales
provenientes del H,O,, que posibilitan las reacciones de recombinacion entre los
radicales hidroperoxilo HO, e hidroxilo y entre 2 radicales hidroxilos y las reacciones

del peréxido de hidrégeno con el radical hidroxilo (Ecuacién 4.16-4.18).

HO, + HO" -» H,0 + O, Ecuaciéon 4.16
HO" + HO - H,0, Ecuacion 4.17
H,0, + HO - H,0 + HO, Ecuacién 4.18

También hay que considerar que al aumentar la concentracion de H,O, se formen
mas radicales, la sustitucion de los atomos de CI en la molécula del PCL sea mas

efectiva formandose mas iones cloruros CI que pueden ser atrapados por los iones Fe**
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y Fe** que forman complejos que inhiben la reaccién de Fenton y detienen la

mineralizacién.

Mineralizacién de PCL en funcién de la concentracién de H,0,

Volumen deH,0, Concentracién deH,0, Mineralizacién
[uL] [mM] [%]
250 2.42 32.95
500 4.85 31.66
1000 9.70 26.78

Tabla 4. 30: Mineralizacion de PCL en funcion de la concentraciéon de H;z0-,
concentracion constante de Fe2+ (0.54mM) alos 120 minutos de reaccion.

4.7.4. Influencia de la radiacion UV sobre la reaccion

El efecto de la radiacion en el rango UV en la degradacion del PCL a escala de
laboratorio fue estudiada utilizando las mejores condiciones de degradacion: 30 mg-L™
de Fe®* (0.54mM) y cantidades variables de H,0,.

En vista de que la reaccion foto-Fenton es rapida, ésta fue observada en forma
minuciosa durante los 30 minutos para observar su comportamiento y la velocidad de
mineralizacion, de esta manera se observa en la Figura 4.25 que ésta se incrementa en

presencia de luz (A—C).

Mineralizacion PCL-Reacciéon foto-Fenton
concentracion variable de H,0,

100

80

60

40

20

Mineralizacion [%]

Tiempo [min]

Figura 4. 25: Mineralizacion de PCL [0.53 mM],
30 mg-L-1Fe2*(0.54 mM) y diferentes concentraciones
de HzOz:
() 125 pL de H20,-UV (1.21 mM); (%) 250 pL de H20; (2.43 mM);
(m) 250 pL de H20,-UV (2.43 mM);(A) 500 pL de H20,-UV (4.85mM);
(®) 1000 pL de H202-UV (9.7 mM).
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En presencia de irradiacion UV se producen mayores grados de mineralizacion
conforme se incrementa las cantidades de H,O, (B—C—D), esto se observa en los
resultados iniciales de la mineralizacion en todas las cantidades de peroxido de
hidrégeno afiadido, luego la mineralizacion se torna lenta hasta el final del tiempo de

seguimiento de la reaccion.

También se observa que los porcentajes de mineralizacion son similares cuando se
agrega 500 y 1000 uL de H,0, (4.85 y 9.7 mM). Con ambas concentraciones se logra
mineralizar el 92% del PCL, por lo que se orientara a aplicar 4.85 mM como

concentracion 6ptima para los siguientes ensayos.

Estos resultados se correlacionan con los obtenidos con el propanil. Es decir, parece
que la reaccién del Fe** con la luz podria estar inhibiendo, total o parcialmente, la

formacién de complejos con los cloruros y de esta forma acelerando la mineralizacion.

Estos resultados son similares a los obtenidos por Houston y Pignatello aunque en
condiciones diferentes como la concentracién de 0.2 mM de PCL, 0.05 mM de Fe®*, 10
mM de H,O, y a 298 K, que lograron degradar el 100 % de PCL en 30 minutos y

mineralizar el 91.3% en 120 minutos.

Con la aplicacion de electro-Fenton; Ozcan y colaboradores, indican en su trabajo
que la degradacién del PCL ocurre en los primeros 60 minutos, a los 120 minutos el
COT llega a un valor de 12.09 ppm en condiciones de concentracion del sustrato de

0.25mM y 0.2 mM de Fe**y que la mineralizacion se completa a las 8 horas.

A pesar de la diferencia en las condiciones iniciales ensayadas con la aplicacion de
técnicas diferentes por los mencionados autores, en este trabajo se han logrado

resultados similares.
4.7.5. Influencia de la temperatura sobre la reaccion

La accion de la temperatura sobre la reaccion de PCL con reactantes Fenton ha sido
estudiada con diferentes cantidades afiadidas de H,O, y manteniendo constante la
cantidad de 0.54mM de Fe®". La temperatura de trabajo se mantuvo a 323 K (50°C).

En la Figura 4.26 se advierte que el incremento de la temperatura a 323 K no

favorece la mineralizacién del contaminante cuando se utiliza la menor concentracion
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estudiada de 2.43 mM. Se observa ademéas que cuando se duplica y cuadruplica la

concentracion del H,O,, apenas se logra un aumento del 5%.

Efecto de la temperatura y la concentracion
de H,0, en la mineralizaciéon de PCL
100 €+
(=]
= 90
2
=]
%]
5 80
g
Bt
5 70 \?
) T
60
0 30 60 90 120
Tiempo [min]

Figura 4. 26: Efecto de la temperatura (323 K) y
concentracion de H20; en la mineralizacion de PCL
(0.53mM), 0.54 mM de Fe?*, sin irradiaciéon UV

(4) 250 pL de H,0: (2.43 mM),
(W) 500 pL de H;0; (4.85 mM),
(A) 1000 pL de H;02 (9.70 mM).

Aunque el aumento de la mineralizacion no es muy significativa, la adicion de 500

uL de H,O; por litro de disolucién de PCL continua siendo la mejor relacion de

concentracion H,O,/ contaminante para la mineralizacion por Fenton del PCL.

El incremento del 5% de la mineralizacién cuando se afiade 1000 uL-L™ disolucion

de PCL a 323 K con respecto a la reaccion a 298 K, probablemente se debe a la menor

pérdida de H,O, que se sufre al aumentar la temperatura, que siempre esta presente aun

con muy buen cuidado en la experimentacion (Tabla 4.16).

Efecto de la temperatura y concentracion de H,0,

en la mineralizacion de PCL

Volumen de H,0,  Concentracion de Mineralizacion [%]
[uL-L* disolucion] H,0, [mM] 298 K 323K
250 2.43 32.95 27.06
500 4.85 31.66 32.14
1000 9.70 26.78 31.13

Tabla 4. 31: Efecto de la temperatura y concentraciéon de H,0; en la
mineralizaciéon de PCL: C;= 0.53 mM de PCL; C;= 30 mg-L-1 de Fe2+
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4.8.  Aplicacién de técnicas combinadas para la degradacion de picloram

El comportamiento de la degradacion y mineralizacion del PCL ha sido estudiado

utilizando las diferentes técnicas de oxidacion, sin embargo, no se ha logrado eliminar

en forma completa los compuestos intermedios que se forman durante la reaccion.

En la Figura 4.27 se muestran los resultados de la aplicacion de fotocatlisis sobre
TiO,—Evonik P25 y TiO,~ECT1023t, reaccion Fenton y fotoFenton utilizando H,O; en

concentraciones variables y la combinacion de reactivos Fenton y fotocatalizador a los

15 minutos de iniciada la reaccion.

Efecto de las TAOs
en la mineralizacion del PCL

mA mB mC mD WE ®mF mG mH
91.79

7245 7051
888 44.92

1 II I

31.66

Figura 4. 27: Porcentaje de mineralizacién de PCL:
Concentracion inicial 0.53 mM, 1g-L1 de fotocatalizador y
pH 5.

A: P25

B: ECT1023t

C: P25 + 4.85 mM HzOz

D: ECT1023t + 4.85 mM H,0;

E: 0.54 mM Fe?* + 2.43 mM H;0;

F: 0.54 mM Fe?* + 4.85 mM H,0, + UV

G: 0.54 mM Fe?* + 1.21 mM H,0, + UV - P25

H: 0.54 mM Fe?* + 1.21 mM H,0, + UV - ECT1023t

A partir de los datos presentados en este capitulo se puede sefialar, que el mayor

porcentaje de mineralizacién logrado del 91.79 % se obtiene en la reaccion foto-Fenton,

con una concentracion del contaminante de 0.53mM, 0.54 mM de Fe** (30 ppm) y 4.85
mM de H,0; (500 pL-L™ disolucién).
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Como ya se ha mencionado las técnicas utilizadas no logran el resultado deseado a
causa de los intermedios que se forman durante la reaccion y que resultan dificiles de
degradar, sobre todo los &cidos organicos; el acido formico, oxamico, glioxilico,
glicélico y oxalico: siendo éste Ultimo, el mas persistente.

Es de anotar que los resultados obtenidos bajo las mismas condiciones, indican que
existe una degradacion y mineralizacion comparable entre el PCLy el PPN y tampoco se
logra obtener el 100% de mineralizacion del PCL con la aplicacion de las técnicas hasta
aqui utilizadas, por lo que se propone combinar técnicas para mejorar el tiempo

mineralizacion completa.

La tendencia general de la mineralizacién del PCL observada en la misma figura nos

muestra que ésta resulta ser mas eficiente cuando se adiciona perdxido de hidrégeno.

La adicion de H,0, a las reacciones fotocataliticas con P25 y ECT1023t produce
mayor rendimiento en la mineralizacion, puesto que con el P25 el aumento va del
45.54% (A) al 72.45% (C) y con el ECT1023tdel 43.14% (B) al 70.5% (D) demostrando

ambos una eficiencia similar.

Al comparar los resultados de la reaccion Fenton (E) y las combinadas Fenton —
fotocatalizador (G y H), se puede notar que éstas Ultimas son favorables, lo que se
deduce al contrastar los datos de los porcentajes de mineralizacion de las reacciones E
(31.66%) y G (48.88%) y H (44.92%), resultando ser la reaccion combinada con P25 la
de mayor eficiencia que con ECT1023t, aunque el incremento no es importante, lo que
puede explicarse por la mayor disponibilidad de centros activos del fotocatalizador del

P25 para la degradacion de los intermedios.

En las reacciones Fenton el compuesto parental se degrada rapidamente al agregar el
H,0, y se espera que la actividad de los catalizadores en las reacciones combinadas

produzca la mineralizacion de los productos intermedios.

Para evaluar los resultados de las reacciones combinadas se realizaron mediciones de
carbono organico total (COT) durante 6 horas para establecer el tiempo de menor carga

organica y determinar la toxicidad sobre las bacterias luminiscentes Vibrio fischeri.
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Evolucion de la toxicidad y COT Evolucién de la toxicidad y COT
durante la reaccion de PCL con durante la reaccion de PCL con

P25 o ECT1023t 2

T 50 100: 50 100 £
2 S X E T
240 - g0 8= E40- - 80 2R
3 25| S g8
£ 30 60E 5| &30 60 2 &
g s2 8 S 8
E 20 - 40 g S| & 20 40 SE
2 = E|l & 22

- = 2 S
B 10 - - 20 8| = 10 - -2 22

Qo g = )

o o= 8 o

0 - -0 2 0 - ~o0 2

S X SNSRI
%\Qv SOOI SIS \&y S S ®
A Tiempo [min] & Tiempo [min]
mmmm Nivel de toxicidad =—PCL-P25 mmm Nivel de toxicidad ~ == PCL - ECT1023t

Figura 4. 28: Evolucién de la toxicidady Figura 4. 29: Evolucién de la toxicidad y

COT de lareaccion de PCL con COT de 1la reaccion de PCLcon
concentracion de 0.53mM, 1 g-L1 concentracion de 0.53mM, 1 g-L1 de
de P25,pH 7 ECT1023t,pH 7

En la Figura 4.28 se observa la evolucion del COT de la reaccion de degradacion
fotocatalitica del PCL en disolucion acuosa bajo las condiciones descritas, a pH 7 con
P25y en la Figura 4.29 los resultados con ECT1023t.

Con P25 la mineralizacién avanza en forma poco acelerada hasta los 60 minutos con
una reduccién del contaminante del 26.6% Yy luego se sostiene una reduccién paulatina

hasta llegar al 89.07% de mineralizacion a las 4 horas y 90.75% al terminar las 8 horas.

Con ECT1023t la tendencia poco acelerada en la reduccion del COT se extiende
hasta los 120 minutos con un porcentaje de 16.42%, esto es una hora méas que con el
P25, a partir de este tiempo ocurre una disminucién del COT hasta llegar al 89.73% al

finalizar las 8 horas.

Como se puede apreciar, a pesar de la diferencia en las variaciones del COT la
mineralizacion con ambos catalizadores llega a casi los mismos valores y en el mismo

tiempo.

En las mismas figuras también se aprecia las variaciones de los niveles de toxicidad
del PCL durante 8 horas de reaccion tanto con el P25 como con el ECT1023t. Al inicio
el compuesto parental presenta una toxicidad moderada, que luego se incrementa a los

30 y 60 minutos y después de los 120 minutos comienza un descenso que culmina a las
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8 horas con valores de alrededor del 2% de disminucién de la bioluminiscencia de la

bacteria Vibrio fischeri.

Evolucionde la toxicidady COT de la Evolucionde la toxicidady COT de la
y y
reaccion Fenton con P25 reaccion Fenton con ECT1023t
: :g : g
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Figura 4. 30: Evolucion de la toxicidady  Figura 4. 31: Evolucién de la toxicidad y
COT de la reaccion Fenton combinada de COT de la reaccién Fenton combinada de
PCL con concentracion de 0.53mM, 1 g'L-t PCL con concentracién de 0.53mM, 1 g-L1

de P25 de ECT1023t

La combinacién de la reaccion Fenton y el uso de fotocatalizador a los 15 minutos de
iniciada la reaccion resulta una alternativa para la degradacion y mineralizacion de PCL,
pues reduce el 88.1% del COT a los 120 minutos con el uso de P25 y el 82.93% con
ECT1023t.

Al finalizar las 4 horas la mineralizacion del contaminante llega al 89.9% con P25 y
84.26% con ECT1023t.

En relacion a la toxicidad, se observa que el compuesto parental tiene una toxicidad
moderada del 30.94% (pH=7), al tiempo 0; cuando la disolucion contiene cantidades de
hierro, la toxicidad aumenta y muestra el 56.89% de disminucion de la luminiscencia de
las fotobacterias. Conforme continua la reaccion, la toxicidad aumenta a 98.26% a los
60 minutos con P25, lo que demuestra que los intermedios poseen caracteristicas mas
toxicas que el compuesto parental. Con ECT1023t la toxicidad se mantiene alta con un
valor de 95.75% en la disminucién de la bioluminiscencia hasta los 30 minutos. A partir
de este tiempo la toxicidad disminuye a valores de 0.5% con P25 y con ECT1023t se
reduce hasta alcanzar el 14% a las 4 horas. Los resultados presentados agregan una
buena posibilidad de reducir el tiempo de destoxificacion de aguas contaminadas con un
contenido alto de carga organica tdxica, siendo la combinacion Fenton-P25-UV la que

presenta mejores resultados.

-
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Conclusiones

168

El &cido 4-amino-3,5,6-tricloropiridina-2-carboxilico (PCL) presenta a pHi= 7 los
mejores resultados en la degradacién con P25 y coincide con la mineralizacion. La
adsorcion es mayor a pHi= 3 que al resto de valores de pH estudiados, 5y 7,

aungue en todos los casos es poco significativa.

Con ECT 1023t, el pH; 6ptimo para la degradacién del PCL es 3 y hay
coincidencia con la adsorcion del sustrato, aunque la mineralizacién ocurre mejor
apHi= 7.

Los estudios FTIR han mostrado dos tipos de interaccion diferente, una formando
dimeros y otra mediante una interaccion que implica al par de electrones del
atomo de nitrogeno piridinico. La correlacion con los estudios de degradacion
parecen indicar que la primera de estas interacciones es la mas efectiva para la

degradacion.

La degradacion y la mineralizacion del PCL es mas eficiente, a medida que el
valor de la concentracion inicial es menor. La reduccion de la concentracion de
PCL de 100 a 50 ppm redujo el tiempo de degradacion a la mitad con los
fotocatalizadores utilizados (P25 y ECT1023t). El progreso de la mineralizacion
del sustrato es muy similar con ambos fotocatalizadores, manifestando una ligera

diferencia al término de la reaccion.

Los datos cinéticos experimentales de la fotodegradacion del PCL se ajustaron a
cinéticas de primer orden como aproximacién del modelo de Langmuir-
Hinshelwood, para concentraciones bajas de sustrato, dando buenos resultados.
Los valores de la constante cinética aparente asi obtenidos presentaron una
dependencia con el valor del pH inicial de la reaccion. Con P25, los valores de la
constante aparente de orden uno k° aumentan conforme aumenta el valor del pH
inicial de la suspensién, mientras que para el ECT el valor del k° a pHij= 3 es
mayor que a pH;=7 y pH;=5. Los valores éptimos de k° para la reaccion con P25
es de k°= 4,2:10°min™ a pH;=7 (r’= 0.9943) yk°= 9.8:10° min™ para la reaccién
con ECT1023t a pH;=3 (r*= 0.9987).
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Al realizar la comparacion de las constantes de degradacion aparente por area
superficial de los catalizadores utilizados, (k°ECT1023t/k°P25), el ECT1023t
demuestra ser mas eficiente que el P25.

El efecto de los intermedios sobre la cinética de fotodegradacion del PCL produce
la pérdida de linealidad de la representacion In(C/Co) vs t como consecuencia de
su accién que alteran la cinética de la reaccion, acelerandola (P25) o produciendo
el efecto contrario (ECT1023t). Este efecto tiene lugar a diferentes porcentajes de
degradacion: Con P25 al 21.2% (pH 3), 29.68% (pH 5), 36.48% (pH 7), y 23.17%
(pH 5-H,0,) y con ECT1023t al 33.8% (pH 3), 18.1 % (pH 5), 22.47% (pH 7), y
22.54 % (pH 5-H,0,).

Las isotermas de Langmuir y Freundlich representadas nos muestra que la
adsorcion del PCL sobre la superficie del P25 es moderada y el valor de n
relativamente alto en el esquema de Freundlich, lo que implica la distribucion
irregular de la energia en los sitios de adsorcion, que sugieren que la interaccion

podria poseer cierta naturaleza quimica.

Los parametros de las isotermas del ECT1023t nos muestran que este
fotocatalizador tiene mayor capacidad de adsorcion (Q,) para el PCL que el P25.
El parametro n determinado es mayor que 1 para ambos fotocatalizadores, aunque
en el caso del P25 n es mayor, lo que indicaria la existencia de una mayor
interaccion de la molécula de PCL con el P25 que con el ECT1023t. Este hecho se
fortalece con el valor de la adsorcion maxima, Kg, del modelo Freundlich que
resulta ser mayor en el caso del P25. Un valor de n alto pudiera estar relacionado
con mayores interacciones laterales entre las moléculas de sustrato sobre la
superficie del fotocatalizador, dato que se correlaciona con las observaciones de

sefales debidas a dimeros de PCL a través de los espectros FTIR.

La aplicacion de peréxido de hidrogeno contribuye a mejorar la degradacion
fotocatalitica del PCL: Con P25, una concentracion 4.85 mM de H,0, y pHi=5 se
elimina el 64.21% del sustrato y mineraliza el 69.71% en dos horas. Con

ECT1023t, la misma concentracion de H,O, y pHi=3, el PCL se degrada el
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99.28% y a pHi=5 se logra el mayor porcentaje de mineralizacion (70.5%) en 2

horas.

Las mejores condiciones obtenidas para la degradacion del PCL (0.53mM) por
reaccion Fenton son: 150 ppm de Fe?* (0.54 mM), 250 pL de H.O, (30% w/w)
(2.43 mM). La méaxima mineralizacion obtenida bajo las condiciones descritas es
32.95%. Con utilizacién de irradiacion UV la eliminacion de la carga organica
mejora y se logra mineralizar el 92% de PCL utilizando la misma concentracion
de Fe®* (0.54 mM) y el doble del volumen afiadido de H,O, (500 uL por litro de
disolucién=4.85mM). La adicion de cantidades mayores de H,O, no tiene efecto

positivo en esta reaccion.

El incremento de la temperatura de reaccion a 323K no produce un efecto
significativo en el rendimiento de la reaccion y mantiene el mismo
comportamiento que la reaccion Fenton a 298 K; esto es, que el incremento de
H,0, disminuye el porcentaje de mineralizacion. El efecto positivo apenas

representa el 0,5% con adicion de una concentracion 4.85 mM de H,0,.

La mineralizacion del PCL en disoluciones acuosas presenta mejores resultados
cuando se aplica la técnica combinada Fenton — P25 que la de Fenton-ECT1023t,
sin embargo éstos solo representan el 5% adicional. La técnica combinada con el
ECT1023t tiene resultados adversos con respecto a la reaccion solo con
fotocatalizador. La aplicacion de las técnicas combinadas reducen el tiempo de
reaccion de 8 a 4 horas para alcanzar resultados similares que la reaccion no

combinada.

El pH 6ptimo para la degradacién de PCL (0.53mM) con P25 (1g-L™) es 7, con
estas condiciones se degrada el 54% en 120 minutos. A pHi= 3 y con el
fotocatalizador ECT1023t se degrada el 77.6% de PCL, manteniendo el resto de

las condiciones iguales.

Ambos fotocatalizadores mineraliza mejor a pHi=7, el 56.7% con P25y el 48.1%
con ECT1023t. EI PCL y sus productos intermedios no logran mineralizarse
completamente a las 8 horas quedando un COT remanente del 3.85 ppm con el
P25y de 4.2 ppm con ECT1023t.
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La toxicidad residual en porcentaje de inhibicion de la luminiscencia de la
bacteria Vibrio fischeri es de 2.1% (P25) y de 2.69% (ECT1023t).

En los estudios de Fenton y fotoFenton se han obtenido mejores resultados de
mineralizacion que los obtenidos con propanil, poniendo en evidencia la menor

formacion de ferrocomplejos que inhiben el proceso.

Aplicando las técnicas combinadas Fenton-fotocatalizador se logra reducir el COT
a 4.2 ppm a las 4 horas cuando se aplica P25 y a 6.44 ppm en el mismo tiempo
con el empleo de ECT1023t. A pesar de esto, las disoluciones de PCL mantienen
una toxicidad de 0.5% a las 4 horas (P25) y de 14.65% con ECT 1023t,
probablemente a causa de la presencia de intermedios acidos dificiles de degradar.
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ESTUDIO PRELIMINAR DE LA DEGRADACION DE LOS FUNGICIDAS
DIFENOCONAZOL (DFCNZ) Y PROPICONAZOL (PCNZ) POR MEDIO DE
FOTOCATALISIS CON OXIDO DE TITANIO Y REACCIONES FENTON Y
FOTOFENTON

5.1. Introduccién

El banano (Musa spp) es un componente basico de la dieta ecuatoriana y consumido
por los habitantes de algunos paises desarrollados hacia donde el Ecuador exporta casi

un tercio de la produccion mundial.

La Mycosphaerella fijiensis es un hongo patdgeno que causa la enfermedad de la
Sigatoka negra y que estd presente en la mayoria de las plantaciones de banano que
crecen en las regiones tropicales y subtropicales del planeta, constituyéndose en una
amenaza para la produccion de la fruta y la seguridad alimentaria de las poblaciones de
escasos recursos. Por otro lado, las plantaciones de banano requieren del uso intensivo
de fungicidas como medio primario de control de la enfermedad en los monocultivos de

gran superficie, cuya aplicacion se efectlia generalmente por aspersion aérea.

Las aspersiones aéereas de los pesticidas utilizados para evitar las enfermedades del
banano dependen del modo de la aplicacion y de las condiciones meteoroldgicas, por lo
que generalmente éstas no se aprovechan, dejando sin cubrir hasta el 90 % de la

superficie afectada por los patogenos [1].

Gran parte de los pesticidas aplicados se pierden en la atmdsfera [2] por
volatilizacion, por deriva e influencia del viento, dependiendo de sus propiedades fisicas
como presion de vapor, temperatura y humedad [3], con lo cual puede esperarse que los
sistemas acuaticos y terrestres cercanos y los alimentos presenten algin grado de
contaminacién [4], lo que ha despertado el interés en estudios sobre la presencia de los
fungicidas, métodos de analisis, degradacion y el grado de afectacion a la salud [5],

fundamentalmente de aquellos que habitan cerca de las plantaciones.

El difenoconazol (DFCNZ) vy el propiconazol (PCNZ) son fungicidas de amplio
espectro de la familia de los triazoles [6], que actlan como inhibidores de la biosintesis
del ergosterol de las membranas celulares, deteniendo el desarrollo de los patégenos. El

DFCNZ actua principalmente deteniendo el desarrollo de las hifas secundarias del
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Capitulo 5: ESTUDIO PRELIMINAR DE LA DEGRADACION DE LOS FUNGICIDAS
CON OXIDO DE TITANIO Y REACCIONES FENTON Y FOTOFENTON

177



Capitulo 5

patdgeno dentro de los tejidos de la planta y con menor intensidad sobre el desarrollo y
la virulencia de los conidios de los hongos [7-8], mientras que el PCNZ lo hace en el
momento de la penetracion, primordialmente en la formacion de haustorios secundarios

del hongo dentro del tejido vegetal.

El PCNZ ha podido encontrarse en concentraciones altas en agua de drenes
adyacentes a las bananeras en Costa Rica, con valores hasta de 24.2 pg-L™ de agua [9].

En muestras de alimentos, el DFCNZ ha dado resultados positivos en el 43 % de una
muestra de 106 jugos de frutas [10]. También esté presente en el 16.1% de muestras de
papaya y uvas que dieron resultados positivos en el contenido de triazoles* [11].

Existe numerosa bibliografia que hace referencia a las aplicaciones del PCNZ vy el
DFCNZ en una amplia gama de cultivos debido a su capacidad para controlar diversas
enfermedades de hongos [12-13]. Sin embargo, también presentan una eficacia variable
que depende de los diferentes géneros de hongos.

El tratamiento con PCNZ a las semanas 25 y 30 en parcelas de banano pobladas con
M. fijiensis no resulta ser muy eficaz, pues permite el desarrollo de la enfermedad en las

semanas siguientes [14].

En otros casos, se ha detectado resistencia cruzada de la M. fijiensis hacia algunos

grupos quimicos de fungicidas, como benomyl [15], PCNZ [16] y azoxistrobin [17].

La literatura cientifica presenta algunos estudios de disipacion de ambos fungicidas;
entre ellos, los de DFCNZ en arroz [18], manzanas, uvas [19] y suelos [20] siguiendo

una cinética de primer orden.

Estudios experimentales realizados por Bing et al. sobre la degradacion de PCNZ y
DFCNZ en suelos tropicales dieron como resultados que el tiempo de vida media es de
15.8 y 13.8 dias respectivamente y que el residuo de los fungicidas eran inferiores al

mg.kg™ en un tercer muestreo [21].

Aparte de la degradacidn natural en suelos de tipo arcilloso, se ha podido degradar el

DFCNZ depositado sobre una superficie de cuarzo en presencia de oxidantes

*Fungicidas que tienen en su estructura quimica 1 anillo de con atomos de carbono, 3
atomos de nitrégeno en lugar del carbono y dos dobles enlaces.
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atmosféricos con una constante de degradacién de 7.1-10™* cm® molécula™-s™ (radicales
HO:-) y por ozondlisis siguiendo modelos Langmuir Rideal (L-R) and Langmuir-
Hinshelwood (L-H). Los resultados obtenidos en ambas experiencias muestran que el
tiempo de vida atmosférica del DFCNZ es del orden de varios meses, lo que significa
que este plaguicida es relativamente persistente, y puede ser transportado a largas
distancias [22].

El DFCNZ; sometido a una oxidacion electroquimica usando diamante dopado con
boro como &nodo, ha demostrado ser adecuado para eliminar casi por completo el
fungicida con una constante de velocidad aparente que aumenta con la densidad de
corriente y la presencia como electrélito de fondo (electrdlito soporte) de una disolucion

de NaCl, mientras que es poco afectado por la temperaturay el pH [23].

El PCNZ ha sido encontrado en aguas tratadas y no tratadas, lo que significa que no
es afectado por el tratamiento del agua. En estudios de incubacion con lodos activados

se ha demostrado una ligera degradacion y alta absorcion de PCNZ [24].

Varias técnicas analiticas han sido validadas y empleadas para determinar las
concentraciones de los PCNZ y DFCNZ en aguas superficiales y subterraneas, entre
ellas GC-MS basadas en el método DI-SPME [25], LC-MS/MS [26].

En la literatura disponible no han sido encontrados estudios realizados de
degradacion por fotocatélisis heterogénea y homogénea o por medio de reacciones

Fenton en ausencia de irradiacion UV.
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5.2. Caracteristicas quimicas y fisicas

5.2.1 Difenoconazol (DFCNZ)

Estructura quimica:

Formula Quimica:

Nomenclatura lUPAC:

Otras nomenclaturas:

Peso Molecular:

N° CAS:

Aspecto fisico:
Punto de fusion:
Densidad relativa:
Solubilidad en agua:
Presion de vapor:

Caracteristica de disociacion:

Constante de la Ley de Henry:

180

CH3
g
C|©—O O /:N
N
C19H17CI2N303

1-[2-[2-cloro-4-(4-clorofenoxi)fenil]-4-metil-1,3-
dioxolan-2-ilmetil]-1H-1,2,4-triazol

1-[[2-[2-cloro-4-(4-clorofenoxi)fenil]-4-metil-
1,3dioxolan-2-il]metil]-1H-1,2,4-triazol

(Chemical Abstract)

3-cloro-4-[(2RS, 4RS; 2RS, 4SR)-4-metil-2-(1H-
1,2,4-triazol-1-ilmetil)-1,3-dioxolan-2-il]fenil-4-

clorofenil éter

406.26

119446-68-3

Solido cristalino blanco
82.5°C

1.37 g-mL*

15 mg-Lta 293 K
3.33-10° Pa a 298 K
pKa= 1.07

8.22 x 10™% atm- m®-mol™* a 298 K
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5.2.2. Propiconazol (PCNZ)

Estructura quimica:

Formula Quimica:

Nomenclatura lUPAC:

Otras nomenclaturas:

Peso Molecular:

N° CAS:

Aspecto fisico:

Punto de fusién:

Densidad relativa:

Solubilidad en agua:

Presion de vapor:

Caracteristica de disociacion:

Constante de la Ley de Henry:

Cl o /:5

C1sH17CIN30,

1-[2-(2,4-diclorofenil)-4-propil-1,3-dioxolan-2-

ilmetil]-1H-1,2,4-triazol.

1-[[2-(2,4-diclorofenil)-4-propil-1,3-dioxolan-2-il]

metil]-1,2,4-triazol (Chemical Abstract).

342.22
60207-90-1

Liquido viscoso amarillo
-23°C

1.32 g-mL*

100 mg-L™ a 293 K
0.056-10° Pa a 298 K
pKa=1.09

9.08 x 10™% atm-m?®-mol™ a 298 K
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5.3. Toxicidad

Los triazoles; entre ellos el DFCNZ y PCNZ, son considerados de baja toxicidad por

via oral.

Las exposiciones continuas y prolongadas a estos fungicidas por las diferentes vias

producen trastornos que requieren atencion:

e La inhalacion del polvo puede causar irritacion respiratoria, laringitis y dolores en el
pecho;

e El contacto continuo de la piel con PCNZ y DFCNZ produce irritacion, sequedad y
resquebrajamiento de la piel;

e El contacto con los ojos causa irritacion, dolor, lagrimeo, sensacion de ardor, vision
borrosa y riesgo de serio dafio ocular;

e La intoxicacion por ingestion provoca dolor abdominal y nauseas.

El riesgo ecoldgico por el uso de los triazoles va dirigido principalmente hacia los

organismos acuaticos, con algunas diferencias en cuanto al grado de toxicidad.

. Ratas” Conejos? 3 " . 5)
Fungicida L Ds, L Ds, Aves Peces” Abejas
[mg-kg™ ] ppm
Difenoconazol 1.453 2.010 PNT HT PNT
Propiconazol 1.517 >4.00 PNT MT PNT

Tabla 5. 1: Rangos de toxicidad de DFCNZ y PCNZ

1 LD50: dosis oral

2)  LD50: dosis dermal

3)  Aves LD 50(oral): Practicamente no toxico (PNT > 2000); ligeramente toxico (ST = 501 -
2,000); moderadamente téxico (MT= 51 - 500); altamente toxico (HT = 10 - 50);
excesivamente toxico (VHT<10).

4 Peces LC50: PNT >100; ST=10-100; MT=1-10; HT = 0.1-1; VHT <0.1.

5)  Abejas: HT (muerte al contacto o con residuos); MT (muerte si se aplica directamente sobre
las abejas); PNT = (con relativa poca precaucion).

En la tabla 5.1 se detallan los rangos de toxicidad para los mamiferos y las especies
silvestres [27]. En ella se observa que s6lo el DFCNZ es altamente téxico para los

peces.
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5.3.1L Compuestos intermedios o metabolitos del difenoconazol

Estudios realizados sobre el metabolismo en plantas, animales y en el medio
ambiente de las moléculas de DFCNZ;marcadas con carbono-14 en el anillo
clorofenoxi, clorofenilo y en el de triazol, presentan un conjunto de metabolitos que se
forman, determindndose que el DFCNZ es metabolizado rapidamente en 1-[2-cloro-4-
(4-hidroxi-fenoxi)-fenil]-2-(1,2,4-triazol)-1-il-etanol (MD2) eliminando el anillo de
oxalano, luego se produce la escision de la molécula en el anillo triazol (MD11)y la
fraccidn de clorofenoxifenil. Otros metabolitos se muestran en la Tabla 5.2A y B [28].

Di Cl CH
ifenoconazol O/w/ 3
1-[2-[2-cloro-4-(4-clorofenoxi) d—@—o S o
fenil]-4-metil-1,3-dioxolan-2-il- /—
v W

metil]-1H-1,2,4-triazol

HO Cl CH,
oY
Hidroxidifenoconazol d@—o o N
(MD1) N/\__/)
N

cl

1-[2-cloro-4-(4-clorofenoxi)- . OH )

fenil]-2-(1,2,4-triazol)-1-il-etanol cl ==
N>

(MD2) X
HO cl
1-[2-cloro-4-(4-clorofenoxi)- OH
fenil]-2-(1,2,4-triazol)-1-il-etanol ~ © o =N
(MD3=M2-hidroxilado) \N/)

0 cl
Acido 2-cloro-4-(4-clorofenoxi)-
benzoico (MD4)
cl COOH

Tabla 5. 2A: Metabolitos de DFCNZ
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0
Acido 2-cloro-4-(4-clorofenoxi) /©/
fenil-hidroxi-etanoico. (MD5) al

Cl

o) Cl
2-cloro-4-(4-clorofenoxi)-
benzoato de metilo (MD6)

Cl COO-CH4

CHj
2-clorofenil-(4-metil-1,3- O/Y
dioxolan-2-il)metil-1H-1,2,4- o) /:
triazol (MD7) N

\N
) NN
Acido 2-amino-3-1,2,4-triazol-1- |\\ N
il-propanoico (MD8) N _>—COOH
H,N
Acido 2-1,2,4-triazol-1-il- NN
etanoico (MD9) ‘\\ / \
N COOH
) NN\
Acido 2-hidroxi-3-1,2,4-triazol-1- |\\ N
. . /
il- propanoico (MD10) N COOH
HO
=
1,2,4-triazol (MD11) HN /)
N

Tabla 5. 2B: Metabolitos de DFCNZ

Los niveles més altos de los residuos toxicos totales (RTT) se localizan en el higado

y en los tejidos de las ratas y en tejidos y leche de cabras lactantes. La mayor cantidad

de los RTT se excretan rapidamente segun Capps et al.-1990.

En muestras de vegetales se determina que el DFCNZ es absorbido y metabolizado

lentamente, por lo que el compuesto parental es el residuo dominante.

Los metabolitos de DFCNZ en este tipo de muestras son diferentes a los que se
producen en el metabolismo animal, como son el &cido2-amino-3-(1,2,4-triazol)-1-il-
propanoico(MD8), acido 2-(1,2,4-triazol)-1-il etanoico(MD?9) y acido 2-amino-3-(1,2,4-

triazol)-1-il-propanoico (MD10).

184



Capitulo 5

5.3.2. Compuestos intermedios o0 metabolitos del propiconazol

El PCNZ es una mezcla racémica de cuatro estereoisomeros, que estan separados en
cis y transdiasteredmeros. Los cuatro estereoisomeros de PCNZ proporcionan un alto
nivel de actividad bioldgica a causa de la accion combinada de todos los isémeros, que
ademas varia entre patdgenos. EI metabolismo del PCNZ en las plantas, en los animales
y en el ambiente ha sido objeto de estudio marcando el grupo fenilo y el triazol con *C.
Los principales metabolitos encontrados se relacionan con la hidroxilacion de la cadena
lateral del grupo oxalano (MP8) [29].

Los niveles més altos del residuo radiactivo total (RRT) obtenidos (metabolitos) se
presentan mas en el higado que en otros tejidos y la mayor parte se excreta rapidamente.
Sin embargo, estudios realizados en ratones machos observan el aumento en la
incidencia de tumores en el higado cuando son expuestos a dosis extremadamente altas
de PCNZ [30].

La fotolisis del PCNZ en hexano y en una disolucion metanolica bajo la irradiacion
de una lampara de mercurio origind una mezcla de 8 productos (Tabla 5.3A, 5.3B) el
mayor producto aislado es el anillo de triazol, un producto monoclorado con la
eliminacion del anillo de dioxalano. El anillo de triazol también fue el producto
identificado en mayor proporcion cuando el PCNZ fue expuesto a una pelicula delgada

dentro de una botella pirex con luz naturalduranteun mes [31].

CH,
Propiconazol cl /——(_/
1-[2-(2,4-diclorofenil)-4- 0 _°©°
propil-1,3-dioxolan-2-iljmetil- CH
1H-1,2,4-triazol e
N\
N
¢ 4
\_/
CH,
1-[2-(2-clorofenil)-4-propil- e b
1,3-dioxolan-2-illmetil-1H-
1,2,4-triazol (MP1) CHa
N\
0
N

Tabla 5. 3A: Metabolitos de PCNZ
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1-(2,4-diclorofenil)-2-(1,2,4-
triazol-1-yl)-1-propoxi-etanol;
(MP2)

1-[2-(2,4-diclorofenil)-4-
propil-1,3-dioxolan-2-iljmetil-
1H-2H-diazirina (MP3)

2-[(2,4-diclorofenil)-4-propil-
1,3-dioxolan-2-il]metanol
(MP4)

1,2-pentanodiol
(MP5)

1,2.4-triazolilmetanol
(MP6)

1,2.4-triazol
(MP7)

Propiconazol hidroxilado
en la cadena lateral del anillo
oxolano (MP8)

cl 7

Cl

cl o

cl ng

Tabla 5. 3B: Metabolitos de PCNZ
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5.4.  Aplicaciones del Difenoconazol y Propiconazol en los cultivos de banano

El DFCNZ y el PCNZ se usan contra enfermedades complejas en frutas como las
uvas, en tubérculos (patatas, remolacha), semillas oleaginosas: soja, cereales (trigo y
cebada, arroz), plantas ornamentales, entre otros, en aplicaciones que varian entre 25 -
125 g-ha™.

Ambos fungicidas proporcionan una actividad preventiva, curativa y erradicante
contra: Ascomicetos, Basidiomicetos y Deuteromicetos incluyendo Alternaria,
Ascochyta, Cercospora, Cercosporidium, Colletotrichum, Guignardia, Mycosphaerella,
Phoma, Ramularia, Rhizoctonia, Septoria, Uncinula, Venturiaspp., Erysiphaceae,

Uredinales (royas) y varios agentes patdgenos transmitidos por la semilla.

En las plantaciones de banano de gran extension, los fungicidas se aplican con
equipos aereos tomando en consideracion las condiciones atmosféricas; como evitar las
aplicaciones con viento, humedad excesiva en las hojas, el riesgo de lluvias o

temperatura superior a 28° C.

La aplicacion del fungicida (DFCNZ o PCNZ) se la efectia en suspensiones de
aceite o emulsiones de aceite-agua. La dosis puede variar dependiendo de la intensidad

de la infeccion.

Se recomienda aplicar maximo 8 veces al afio entre los meses de diciembre a agosto;
entre los cuales se encuentra la época de lluvia (enero-mayo), alternandolos con otros
fungicidas que tenga otros grupos quimicos y diferente modo de accion debido a la

resistencia de la Mycosphaerella causantes de la sigatoka.

5.5. Estudio de la cinética de degradacion del Difenoconazol y Propiconazol por

catélisis heterogénea con TiO..

En el presente apartado se realiza el seguimiento de la degradacion y mineralizacion
de los fungicidas DFCNZ y PCNZ bajo la aplicacién de fotocatalisis heterogénea con
TiO, comercial y ECT1023t asi como de la reaccion Fenton en presencia y ausencia de

irradiacion UV.
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5.5.1. Estudio cinético del DIFENOCONAZOL

Efecto del pH

A continuacion se expone el estudio realizado sobre la degradacion por fotocatélisis

heterogénea con los fotocatalizadores Evonik P25 y ECT1023t de las suspensiones de

DFCNZ con una concentracion inicial de 12 ppm (0.0295 mM).

TiO,- P 25
Cinética de DFCNZ
P25

’g 12 ~—— pH3
o

& 10

N —— pH5
Z

J 8

E —a— pH7
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2
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g

g 2

=
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-5 5 15
Tiempo [min]

COT remanente DFCNZ
P25

90 i pH3
=)
é. —— pH5
370
5 —&— pH7
g
= 50
[+5]
} 3
5 30
=]

10

-10 20 50 80 110
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Figura 5. 1: Cinética de fotodegradacion
de DFCNZ (12 ppm) conl g-L-1de P25 a
diferentes valores de pH: (H) pH; 3,
(®) pHi 5, (A) pH/7.

Figura 5. 2: Mineralizacion de DFCNZ (12
ppm) conl g-L-1 de P25 a diferentes
valores de pH: (M) pH; 3, (¢) pH; 5,

(A) pH/7.

La degradacion del DFCNZ sobre el fotocatalizador P25 frente a diferentes valores

de pH inicial (pH;) presenta la siguiente tendencia:

pH5>pH 3 >pH 7

En la Figura 5.1 se observa que al inicio de la reaccién, la degradacion del

contaminante a todos los valores de pH es rapida, hasta llegar a 0.066 ppm a los 15

minutos y a pH; = 3.

A pH; =5 la degradacion se presenta con mayor rapidez y continua asi hasta finalizar

con una concentracion de 0.083 ppm. A pH;i = 7 es apreciable que la degradacién del

fungicida transcurre a menor velocidad y finalmente alcanza 0.41 ppm. La diferencia en

la degradacion entre pH; =3 y pH;i=5 no es muy significativa.
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La Figura 5.2 muestra la dependencia de la mineralizacion deDFCNZ con respecto al
pH inicial (pH;).El valor de pH 6ptimo es 7, con el que se logra el mayor porcentaje de
COT eliminado (Tabla 5.4).

pH; COT eliminado 120 min [%0]

3 79.12
5 78.05
7 84.05

Tabla 5. 4: Porcentaje de COT eliminado en 120
min: DFCNZ (12 ppm), 1 g'L'1de P25 a
diferentes pH

Para poder explicar el posible mecanismo de reaccién por el cual se degradan estos
fungicidas es necesario observar el comportamiento de la reaccion frente al pH, asi

como la estructura de la molécula.

El DFCNZ posee un pKa = 1.07 [32] lo que le confiere caracteristicas acidas. El
punto de carga cero del fotocatalizador P25 es pHy,c= 6.25 [33] y un pH menor a este
valor provoca que la superficie del fotocatalizador quede cargada positivamente y
favorezca la adsorcion de la molécula de DFCNZ y su posterior oxidacion. El
moderadamente fuerte caracter acido se debe, probablemente, a la labilidad del
hidrogeno triazolico de la molécula, que puede ser cedido en forma de protdn al agua,

el carbanion correspondiente queda muy estabilizado por resonancia.

La adsorcion del DFCNZ sobre el P25 es importante y el valor maximo de 85% se
logra a pH;=5, le sigue el 75% a pHi= 3y 60% a pH;=7 y la degradacion del DFCNZ a
todos los valores de pH es casi completa lo que demuestra que la degradacion es

independiente de la adsorcion.

El mecanismo de degradacion mas probable para la fotodegradacion pudiera
iniciarse por la ruptura del anillo de oxalano favoreciendo la formacidn de radicales e
intermedios catiénicos [34], como paso previo para la hidroxilacion de la fraccion
alquilica proveniente del oxalano. La adsorcion del fungicida sobre el fotocatalizador

ocurriria a través de los electrones no enlazantes de los &tomos de oxigeno del oxalano.
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Adsorcion de DFCNZ
P25
100

(o]
o
L

Masa DFCNZ [%]
N
o o

N
o
L

pH3 = pH5 ® pH7

Figura 5. 3: Adsorcién de DFCNZ 12 ppm, 1 g-L1
de P25

A pHi= 7, el fotocatalizador y el DFCNZen disolucion interactGan originando una

menor adsorcidn, aunque presenta mayor porcentaje de mineralizacion en este medio.

A este pH la carga negativa de la superficie del fotocatalizador produce
adicionalmente el ataque del radical hidroxilo al anillo de oxalano y a los anillos
bencénicos de la molécula, para formar compuestos de cadenas abiertas y aromaticos
hidroxilados, lo que se ve reflejado en un aumento de la mineralizacion del DFCNZ.
[35].

ECT1023t
Cinética de DFCNZ COT remanente DFCNZ
ECT1023t ECT1023t
) 100
E 12 .
(=]
% 10 %
70
2 8 5
= C
S 6 g 55
5 £ 40
s 4 =
) O
2 2 O 25
S
Rl 10
-5 0 5 10 15 -10 20 50 80 110
Tiempo [min] Tiempo [min]
Figura 5.4: Cinética de fotodegradacion Figura 5.5: Mineralizacion de DFCNZ:
de DFCNZ: concentracién 12 ppm, 1 g-L-1 concentracion 12 ppm, 1 g-L-1 de
de ECT1023t a diferentes valores de pH: ECT1023t a diferentes valores de pH:
(I) pHi 3, (’) pHi 5, (A) pHi7. (.) pHi 3, (‘) pHi 5, (A) pHi7.
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La degradacién del DFCNZ sobre el fotocatalizador ECT1023t muestra un
comportamiento diferente al P25 en relacién al pH. En los primeros 15 minutos se
observa una degradacion casi completa, cuyas concentraciones disminuyen desde 12
ppma 0.37 ppm (pH;=3), 0.11ppm (pH;=5) y 0.16 a (pHi= 7) (Figura 5.4).

En la Figura 5.5 se observa que la mineralizacion es menor a pH= 3 y aumenta a
pH= 5y 7. Al igual que con el P25, la mayor mineralizacién resulta a pH= 7 (Tabla

5.5), lo que fortalece el papel que juega la hidroxilacion.

pH; COT eliminado 120 min [%]
3 68.97
5 75.38
84.84

Tabla 5. 5: Porcentaje de COT eliminado en 120 min:
DFCNZ (12 ppm), 1 g'L-1 de ECT1023t a distintos
valores de pH..

-

Tambien se puede observar que la adsorcion es considerable a todos los valores de
pH estudiados, registrando a pH;=5 el valor méas alto (Figura 5.6). A pesar de las
diferencias en la adsorcion, la fotodegradacion completa ocurre en forma rapida, lo que

manifiesta una significativa independencia de la adsorcion.

Adsorcion de DFCNZ
ECT1023t

100
90 -
80 A
70
60
50 A
40 -
30
20
10 A

DFCNZ [%)]

WpH3 EpH5 OpH7

Figura 5. 6: Concentracion DFCNZ adsorbida en
funcion del pH: C;i= 12 ppm, 1 g-L-1 de ECT 1023t.

El punto de carga cero (pHp.) del ECT1023t es 5, de modo que a pH= 3 (pH; <

PHpzc) la superficie positiva del fotocatalizador daria paso a la adsorcion del DFCNZ
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por afinidad electrostatica. A pH 5, el acercamiento del DFCNZ parecer favorecer
también la adsorcién, mientras que a pH= 7, la interaccion estaria disminuida a causa de

la carga negativa tanto del fotocatalizador como del DFCNZ.

Bajo las consideraciones cualitativas descritas parece que a pH=7 se obtiene una
mayor descomposicion de sus intermedios cationicos en compuestos hidroxilados,
producto de las reacciones con los radicales HO" y otros radicales que se encuentren en

la disolucion[34].

Entre los productos generados que pueden existir son los que se producen por la
apertura del anillo oxalano (MD8-MD11), los compuestos aromaticos hidroxilados y
sus productos de oxidacién como pueden ser hidroquinonas, pirocatecol y resorcinol
[35].

En las Figuras 5.1 y 5.4 se muestran las concentraciones de degradacion del DFCNZ
para ambos catalizadores, que se los puede aproximar a una tendencia exponencial
durante los 15 minutos que dura la reaccion de degradacion. En la Tabla 5.6 se muestran
las concentraciones finales de DFCNZ durante los 15 minutos de reaccion para los
diferentes valores de pH inicial, notdndose que a pHi=5 presenta la mayor degradacion

aungue la diferencia con los otros valores de pH no es sustancial.

Concentracion de DFCNZ [%0]

pH P25 ECT1023t
3 94.5 96.9
5 99.3 99.1
7 96.6 98.7

Tabla 5. 6: Concentraciones de DFCNZ eliminado a los
15 minutos: C;= 12 ppm de DFCNZ; 1g-L1
fotocatalizador
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5.5.2.
ECT1023t.

Estudios cinéticos de la fotodegradacion de Difenoconazolcon P25 y

En las Figuras 5.7 y 5.8 se muestra la cinética de degradacion de DFCNZ a 12 ppm,

con 1 g-L™* de los catalizadores P25 y ECT1023t y a diferentes valores de pH inicial

(pHJ).
Cinética DFCNZ Cinética DFCNZ
P25 ECT1023t
0 5 10 15 0 5 10
0.5
-0.5
< -15
S
S
-2.5
= EpH3
35 & pH5
A pH7
-4.5
Tiempo [min] Tiempo [min]

Figura 5. 7: Cinética de
fotodegradacion de 0.03 mM de
DFCNZ (12 ppm) conl g-L-1 de P25
a diferentes valores de pH:

(™) pHi 3, () pH; 5, (A) pHi7

Figura 5. 8: Cinética de
fotodegradacion de 0.03 mM de
DFCNZ (12 ppm) conl g-L-1 de
ECT1023t a diferentes valores de
pH: (W) pH; 3, (¢) pH; 5, (A) PH7

A partir de las Figuras 5.7 y 5.8 se obtienen los valores de las constantes aparentes de

velocidad k° calculadas desde las pendientes de la linealizacion de la ecuacion de

pseudo primer orden(In(C/Co) vs t) de Langmuir-Hinshelwood con buenos coeficientes

de correlacién. (Tabla 5.7).

ke[min™]
pH P25 r’ ECT 1023t re
3 0.206 0.978 0.143 0.974
5 0.283 0.981 0.263 0.999
7 0.186 0.999 0.349 0.978

Tabla 5. 7: Constantes cinéticas aparentes k° de la fotodegradacion
de DFCNZ con 1g-L-1 TiO»-P25 y ECT1023ty los coeficientes de
determinacion, r2.
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Con los datos de k°no se observa una dependencia de la constante k°de la cinética de
la fotodegradacion de DFCNZ con P25 con respecto a los valores iniciales de pH. Para
el caso del ECT1023t la constante k® aumenta con el pH. Los datos de las constantes que
estan graficados en la Figura 5.9 nos permite comparar de manera general la velocidad
de degradacion de DFCNZ para ambos catalizadores, obteniéndose mayor rapidez de

degradacion a pH=5 para el P25 y a pH = 7 para el ECT1023t.

Constante de degradaciéon aparente de
DFCNZ
0.4
03 -
™
g
g 0.2 1
X
0.1 -
0
pH3 pH5 pH7
mP25 OECT-1023t

Figura 5. 9: Constante de degradacion aparente de
DFCNZ a distintos valores de pH: Ci=0.03mM
(12 ppm), 1 g-L-1 de ECT1023ty P25

5.6. DEGRADACION DE DIFENOCONAZOL MEDIANTE EL PROCESO
FENTON

5.6.1. Disefio experimental

En primer lugar hay que indicar que al igual que en los estudios con los anteriores
herbicidas la degradacion del DFCNZ mediante Fenton fue inmediata. De esta forma,
las reacciones Fenton de DFCNZ fueron efectuadas bajo las mismas consideraciones
experimentales que los herbicidas; como son realizando ensayos variando las
concentraciones de hierro y de peréxido de hidrégeno hasta lograr la mayor

mineralizacion.

Las mediciones de carbono organico total para el DFCNZ se realizaron hasta un
tiempo de 24 horas para conocer la maxima mineralizacion posible y determinar el

efecto de las variables (concentraciones de Fe** y de H,0,).
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5.6.2. Efecto de las cantidades de hierro y peroxido de hidrogeno sobre la

reaccion de degradacion del difenoconazol

Se ensay6 el DFCNZ con una concentracion de 12 ppm (0.03 mM), agregando dos
cantidades diferentes de Fe?": 25 ppm (0.45 mM), 30 ppm (0.54 mM). La cantidad
probada de peroxido de hidrogeno al 30% fue de 250 uLy 500 uL por litro de disolucion
de fungicida (2.43mM y 4.85 mM respectivamente).

Mineralizacion de DFCNZ
Reaccion Fenton
60
55 N
S 4 —
& 40
N
= 35 gkt
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= 25
20
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Figura 5. 10: Mineralizacion de DFCNZ con concentracién
inicial de 12 ppm [0.03 mM] y concentracidon variable de
Fe2+y H20;: () 25 mg-'L-1 Fe2+y 250 pL H20,, (4) 25 mg-L!
Fe2+y 500 pL H20, (®) 30 mg-L-1 Fez*y 250 pL H,0,
(®) 30 mg-L-1 Fe2*y 500 pL H20:

En la Figura 5.10 se puede apreciar las curvas de mineralizacion para cada una de las
concentraciones de Fe** y H,0, utilizadas. Al inicio se observa una reaccion rapida
durante los primeros 120 minutos coincidentes con la mayor probabilidad en la
formacién de los radicales hidroxilos (Ecuacion 5.1), en los proximos 120 minutos, la
velocidad decae y al término de 1440 minutos (24 horas), la mineralizacion bordea el
5%.

Fe** + H,0, - Fe3" + HO- + HO® Ecuacion 5.1

Se evidencia ademés que las dos reacciones efectuadas con 30 mg-L* de Fe*

presentan los menores porcentajes de degradacion, esto es debido a que un exceso de los
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iones de Fe** pueden combinarse con los radicales formados dando lugar a la inhibicién
de la reaccion (Ecuacion 5.2 y 5.3).

Fe?* + HO® - Fe3* + HO™ Ecuacién 5.2

Fe?* + HO; - Fe3t* + HO; Ecuacion 5.3

Con el analisis de carbono orgéanico total para las reacciones Fenton de DFCNZ se
pudo encontrar que la concentracién Optima de sulfato de hierro heptahidratado y
peroxido de hidrégeno es 25 mg-L™ de Fe?* (0,45 mM) y 250 pLde H,O, por litro de
disolucién de DFCNZ (2.43mM), ya que se logra mineralizar hasta el 54.65% de
DFCNZ (Tabla 5.8).

La misma reaccion efectuada con 500 pLde H,O, por litro de disolucion de DFCNZ
(4.85mM) logra una mejor mineralizacion, lo que hace presumir que existe un exceso de
H,O. que torna la reaccién improductiva por la formacion de complejos de Fe** con las
especies oxidadas, limitando la degradacion de los intermedios (Ecuacién 5.4 y 5.5), o

bien por la formacién de complejos Fe-Cl como los indicados en los estudios con

propanil.
Fe3*+ H,0, — FeOOH?*+ H* Ecuaciéon 5.4
[Fe(OH)]** + H,0, < [Fe(OH)(HO,)]* + H* Ecuaciéon 5.5

Los datos de la mineralizacion de la carga organica a t= 120 minutos de la Tabla 5.8,

dan cuenta del efecto inhibitorio citado.

Volumen Concentracién de Concentracién Mineralizacion
deH,0;[puL] Fe? [mM] deH,0,[mM] [%)]
250 0.45 2.43 54.65
500 0.45 4.85 53.62
250 0.54 2.43 44.02
500 0.54 4.85 41.97

Tabla 5. 8: Mineralizacion de DFCNZ en funcién de la concentracion deH;0;, t= 120
minutos de reaccion.
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5.6.3. Influencia de la radiacién UV sobre la reaccion

El propdsito de la luz ultravioletaes favorecer la descomposicion de los
hidroxocomplejos de Fe** en Fe?*y compuestos més simples, reiniciando de esta manera
el proceso de degradacion y mineralizacion en un rango de longitudes de onda desde los
300 nm hasta el de luz visible.

[FeL]3* + hv - Fe?* + L% Ecuacion 5.6
[Fe(H,0)]3* 4+ hv > Fe?*+HO"+H* Ecuacion 5.7
[Fe(OH)]** + hv > Fe?* + HO® Ecuacion 5.8

El efecto de la radiacién UV en la degradacion del DFCNZ por el proceso Fenton a
escala de laboratorio fue estudiada utilizando las mejores condiciones de degradacion
obtenidas: 25 mg-L™* de Fe** (0.45mM) y 250pLde H,O,-L™" disolucion DFCNZ
(2.43mM).

En la Figura 5.11se logra apreciar el incremento de la mineralizacion del DFCNZ
llegando a 63.22% con la concentracién éptima de Fe*? y H,O, que se obtuvo en

pruebas anteriores.

Mineralizaciéon de DFCNZ
reaccion foto-Fenton
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Figura 5. 11: Mineralizacion deDFCNZ [0.03 mM], 25 ppm
Fe2+(0.09mM) y250 pL-L1 de H20:.
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Con la reaccion foto-Fenton se obtuvo un mayor porcentaje de mineralizacion que la
reaccion sin irradiacion UV, comprobandose de esta manera el efecto de la luz en la
descomposicién del perdxido de hidrogeno.
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5.7,

Conclusiones

El DFCNZ presenta una de fotodegradacion casi completa a los 15 minutos y a
todos los valores de pH estudiados tanto en la reaccién con P25 como con
ECT1023t.

El mayor porcentaje de mineralizacion se obtiene a pH = 7, alcanzado el 84.05 %
con el P25 y el 84.84% con el ECT1023t.

La adsorcion del DFCNZ sobre el P25 y ECT 1023t es mayor a pH5 y la
fotodegradacion no depende significativamente de ella.

Los datos cinéticos experimentales obtenidos de la fotodegradacion del DFCNZ
se ajustan al modelo de Langmuir-Hinshelwood y permiten obtener la constante
de degradacion aparente de degradacion. Con P25 los valores de k° son
independientes al valor del pH inicial de la suspension, mientras que para el
ECT1023t el valor del k° aumenta con el incremento del pH inicial. EI mayor
valor de k° obtenido para la reaccion con P25 es de k°= 0.283 min™a pHi =5y de
k°= 0.349 min™a pHi = 7 para el ECT1023t. Este hecho podria permitir tratar los
efluentes contaminados con este pesticida directamente, sin necesidad de realizar
una inversion en corregir el pH del efluente, ya que el valor de 7 para el pH se
acerca mas a los valores que presenta este parametro para los efluentes acuosos

naturales.

Las mejores condiciones obtenidas para la degradacion del DFCNZ(12 ppm) por
reaccion Fenton son: 25 ppm de Fe?* (0.09 mM), 250 uL-L™ de H,0, (30%) (2.43

mM). La maxima mineralizacién obtenida bajo estas condiciones es 54.65%.

Con utilizacion de irradiacion UV aumenta el porcentaje de mineralizacion
llegando hasta el 63.22% de DFCNZ, utilizando una concentracion de 0.09 mM
de Fe?*, 2.43mM de H,0; (250 uL-L*disolucién de DFCNZ).
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5.8.  Cinética de degradacion del propiconazol

Al igual que con el DFCNZ se aplico la degradaciéon fotocatalitica con TiO, y el
proceso Fenton y foto-Fenton para lograr la mayor degradacion y mineralizacién
posible en las condiciones ensayadas a nivel de laboratorio.

Efecto del pH
TiO,- P25

Se realizaron reacciones de degradacion a diferentes pH a partir de 100 ppm (0.292
mM) de propiconazol (PCNZ), preparando una suspension de 1 g-L™ de fotocatalizador
TiO, P25 en 200 mL de disolucién de fungicida.

Cinética de PCNZ COT remanente PCNZ
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Figura 5. 12: Cinética de Figura 5. 13:Mineralizacion de 0.292

fotodegradacion de 0.292 mM de PCNZ mM de PCNZ (100 ppm) con 1 g-L-1de
(100 ppm) con 1 g-L-* de P25a P25a diferentes valores de pH:
diferentes valores de pH: (w) pH; 3, (¢) pHi 5, (A) pHi7.

(m) pH; 3, (¢) pH; 5, (A) pH;7.

En la Figura 5.12 se observa que la adsorcion inicial del PCNZ sobre la superficie
del catalizador es apreciable a pH;=3 y 5, quedando en disolucion 53 ppmde PCNZ,

mientras que a pH;=7, la concentracion adsorbida es de 30 ppm.

A pesar de la diferencia observada en la adsorcion, las velocidades de degradacion a

los diferentes valores de pH son muy similares.

La curva de degradaciéon del contaminante sigue un comportamiento casi
exponencial. Se puede afirmar que la degradacion es independiente del pH puesto que

las curvas no presentas diferencias significativas entre si y los porcentajes de
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degradacion alcanzados son 98.69% a pH; =3, 98.80% a pH; =5 y 98.36% a pH; =7 al

finalizar los 120 minutos.

Adsorcion de PCNZ
P25
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Figura 5. 14: Adsorcién de PCNZ:
0.292 mM, 1 g-L-1de P25

La adsorcion importante del PCNZ a pHi=3 y 5 (Figura 5.14), los altos porcentajes
de degradacion para todos los valores de pH y la cinética de mineralizacion que resulta
menor a pHi=3 y 5 que a pH= 7(Figura 5.13), nos aproxima a la idea de que la
adsorcion sobre el P25 en medio acido (pH < pHy,c) Se realiza por alguno de los atomos
de oxigeno, dejando expuesto al anillo de oxalano para la hidroxilacion del grupo
alquilico y la apertura del mismo e incluso la formacion de un grupo carboxilico por

oxidacion del alcohol primario.

CH3

(e}
)
T
=)

cl ( —7/1\1 cl ( —>/N

Adicionalmente el anillo aromatico estaria expuesto al ataque del radical hidroxilo
formando un producto monoclorado. Todas las opciones de reaccion mencionadas son
contribuciones que explican la casi completa degradacion del PCNZ durante el tiempo

de reaccion.

A pH= 7 se logra el mayor porcentaje de COT eliminado (Tabla 5.9), sin embargo la

carga organica se mantiene sobre los 50 ppm a los 120 minutos y la diferencia en la
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mineralizacion con los otros valores de pH no son sustanciales. Estos resultados
podrian explicar una buena adsorcion de los intermedios o una independencia de la

adsorcion sobre el fotocatalizador.

Segun Dureja et al. el grupo triazol de la molécula de PCNZ es el mayor producto
aislado, lo que demuestra ser la fraccion de la molécula que mas resiste a la

degradacion [31].

pH; COT eliminado 120 min [%]
3 41.37
5 40.17
7 49.23

Tabla 5. 9: Porcentaje de COT eliminado de la degradacion de PCNZ
con 1 g-L1deP25 adiferentes pH;, t=120 min

Mas adelante se revisa el efecto de la adicién de peroxido de hidrogeno como agente
oxidante para la reaccion a pHi= 5, ya que bajo esta condicion se obtuvo la mayor

degradacion del contaminante.

ECT1023t

Se realizaron reacciones de degradacion de PCNZ con TiO, ECT1023t a pH;=3,
pH;=5 y pH;=7 a partir de una suspensién preparada con 100 ppm de PCNZ, g-L™ de
fotocatalizador TiO,-ECT1023t.

Las curvas de degradacién de PCNZ no presentan diferencias significativas entre pH;
=5y pH; =7, a pH; = 3, sin embargo se puede apreciar una degradacién mas lenta

durante la primera hora.

Al final de los 120 minutos de reaccion, la concentracién del PCNZ disminuye desde
100 ppma 1.93 ppm (pH;=3), 1.37 ppm (pH;=5) y 2.01 a (pHi= 7) (Figura 5.15).
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Cinética de PCNZ Mineralizacion PCNZ
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Figura 5. 15: Cinética de fotodegradacion Figura 5. 16:Mineralizacion de 0.292 mM

de 0.292 mM PCNZ (100 ppm) con1 g-L-1 de PCNZ (100 ppm) con1 g-L'de
de ECT1023t a diferentes valores de pH: ECT1023t a diferentes valores de pH:
(=) pH; 3, (@) pH; 5, (A) pH;7 (=) pHi 3, (®) pHi 5, (A) pHi7 .

La mineralizacion de PCNZ presenta poca diferencia con respecto al pH, ya que se
obtuvieron porcentajes de mineralizacion cercanos (Tabla 5.10), llegando a la

concentracion de 55.05 ppm de COT a pH; = 7, siendo esta la de mayor eficacia.

pH; COT eliminado 120 min [%]
3 40.04
5 43.68 \
7 44.95

Tabla 5. 10: Porcentaje de COT eliminado de la
degradacion de PCNZ en presencia de 1 g-L-1 de
ECT1023t a diferentes pHi, t=120 min

La adsorcion del PCNZ sobre el ECT1023t presenta una relacion inversa a la
adsorcion sobre el P25. De acuerdo a la Figura 5.17 la adsorcion a pHi=5y 7 es mayor
que a pHi=3 vy llega al valor maximo de 55%, mientras que a pHi= 3 es menor al 30%,
no obstante la degradacion es casi completa lo que demuestra una independencia de la

adsorcion.

En la misma figura se observa que a pH=5Yy 7 la mineralizacion también es mayor,
lo que significa que el mecanismo de destruccion del contaminante se orienta hacia el

mecanismo de la hidroxilacién.

z

DIFENOCONAZOL (DFCNZ) Y PROPICONAZOL (PCNZ) POR MEDIO DE FOTOCATALISIS
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Adsorcion de PCNZ
ECT1023t
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PCNZ [%]
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Figura 5. 17: Concentracién adsorbida de PCNZ
en funcién del pH, 100 ppm, 1 g-L-1 de ECT1023t

5.9. Estudios cinéticos de la fotodegradacion de Propiconazol con P25 y
ECT1023t.

Se construyeron las curvas de degradacion siguiendo una cinética de pseudo primer
orden puesto que los resultados obtenidos de las curvas de degradacion para PCNZ se
ajustan a este tipo de tendencia exponencial. En la ecuacion cinética, el valor de la
constante k® sélo involucra la velocidad de reaccion del contaminante inicial, este no
abarcan los fendmenos que ocurren en la superficie del catalizador o la tasa de

degradacion de los compuestos intermedios generados.

Cinética de PCNZ Cinética PCNZ
P25 ECT1023
- 2 Y 12
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Figura 5. 18: Cinética de fotodegradaciéon  Figura 5. 19: Cinética de fotodegradacion
de 0.292 mM de PCNZ (100 ppm) con 1 g-L-t de 0.292 mM de PCNZ (100 ppm) con 1 g.L-1
de P25 a diferentes valores de pH: (H) pH; de ECT1023t a diferentes valores de pH:

3, () pHi 5, (A) pHi7 (™) pH; 3, (®) pH; 5, (A) pH/7
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Las curvas cinéticas de degradacién del PCNZ con 1 g-L™ de P25 y ECT1023t
presentan un comportamiento lineal durante los 120 minutos (Figuras 5.18 y 5.19) por
lo que se puede establecer que la degradacion del fungicida bajo este catalizador como
una reaccion con cinética de pseudo primer orden (In(C/Co) vs t), a partir de las curvas
se obtuvieron las constantes aparentes de degradacion y los coeficientes de correlacién
para cada pH evaluado.

k° 10°[min™]

pH P25 r’ ECT1023t r°

3 3.2 0.9985 3.1 0.991
5 3.1 0.994 2.9 0.996
7 3.1 0.9944 2.6 0.994

Tabla 5. 11: Constantes cinéticas aparentes k° de la degradacion de
PCNZ con 1g:-L'1 TiO2 P25 y ECT1023t y los coeficientes de
determinacion, r2

Las constantes k°de la cinética de la fotodegradacion del PCNZ con P25 se

mantienen constantes conforme aumenta valor de pH y para el caso del ECT1023t las

constantes disminuyen con respecto al pH.

La Figura 5.20 permite realizar la comparacion entre las constantes aparentes de la
fotodegradacion k® de PCNZ y el pH para establecer la eficiencia de los catalizadores
P25 y ECT1023t. Se observa que con el catalizador P25, los valores dek® son mayores

que los del ECT1023t a pH =3, 5y 7 sin manifestar proporcionalidad con el pH.

Constante de degradacion aparente de
PCNZ
3.5
3 -
T 25 -
o
1.5
S
< 4
0.5 -
0
pH3 pH5 pH7
P25 ECT-1023t

Figura 5. 20: Constante aparente de primer orden para
la fotodegradacién de PCNZ a distintos valores de pH;:
C-0.292 mM -100 ppm, 1 g-L-1 de ECT1023t
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5.10. Efecto del peroxido de hidrogeno sobre la degradacién de propiconazol a

diferentes valores de pH.

El rendimiento de la reaccion de degradacion del PCNZ a diferentes valores de pH;
son similares y la reduccion de la carga organica no supera el 50 %, por lo que se
consider6 necesario adicionar diferentes cantidades de perdxido de hidrégeno con el fin
de obtener mayores porcentajes de degradacion y mineralizacion.

Efecto del H,0, sobre la Efecto del H,0, sobre la
degradacion de PCNZ- P25 mineralizaciéon de PCNZ- P25

100 @ 100
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Figura 5. 21: Efecto de la adiciéon de H,02 en la Figura 5. 22: Efecto del H.0; en la

reaccion de PCNZ- Ci= 0.292 mM, 1 g-L-1de mineralizacion de PCNZ- C= 0.292 mM-100
P25y (#) 250, (M)500y (A) 1000 uL H0;, ppm, 1g-L1de P25y (¢) 250, (W)500y (A)
(®) sin adicion de H;0.. 1000 pL H;03, (¢) sin H20,.
A simple vista se observa que no se producen cambios en la velocidad de
degradacion del PCNZ con respecto a los valores de pH (Figura 5.21). Sin embargo la
adicién de peroxido de hidrogeno incrementa la velocidad de mineralizacion del

pesticida (Figura 5.22).

Esto se puede explicar debido a que la adicidn de perdxido es una fuente adicional de
radicales hidroxilo que aportan a la oxidacion de los productos intermedios de la
degradacion y por ende mejoran significativamente la mineralizacion de los

contaminantes organicos.

La adicién de peroxido de hidrégeno a la reaccion de PCNZ sobre el catalizador P25
no tiene un efecto significativo en la velocidad de reaccion o en la degradacion, de

acuerdo a los resultados expuestos en la Tabla 5.12, la constante aparente de
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degradacion permanece practicamente constante en proporcion al aumento de la

concentracion de H,0,.

Concentracion K° 102 [min-l] 2

HgOg[mM]
2.43 3.0 0.992
4.85 3.1 0.993
9.70 2.7 0.988

Tabla 5. 12: Efecto de la adicion de H,0; sobre las constantes
iniciales aparentes de la fotodegradacion de PCNZ(0.292 mM),
1g'L-tde P25y pH;=5
Como puede observarse en la Tabla 5.13, el HO, tiene incidencia en la
mineralizacion del contaminante, sin embargo so6lo es necesario adicionar 250 uL por
litro de disolucion para lograr el mayor porcentaje de mineralizacion, ya que con 500 y
1000 pL de H,0, no se obtuvieron mejores resultados, debido a la competencia de las

moléculas de perdxido en exceso con las especies oxidantes en la reaccion.

pH COT remanente Concentracion  COT remanente
Sin H,0, H,0,[mM] Con H,0; [ppm]

pH 3 30.78 2.43 19.1

pH5 3141 4.85 19.18

pH 7 26.65 9.7 19.21

Tabla 5. 13: Comparacion del efecto del H,0; sobre la mineralizacion
de PCNZ (0.292mM) con 1g-L-1 de P25 a diferentes valores de pH.

ECT1023t

El efecto de la adicién del peroxido de hidrégeno en las reacciones con TiO,-
ECT1023t otorga una caracteristica de mayor degradacién del PCNZ, llegando a

degradar el 98% del pesticida en los primeros 30 minutos de reaccion (Figura 5.23).
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Efecto del H,0, sobre la cinética Efecto del H,0, sobre la
de degradacion de PCNZ mineralizacion de PCNZ
ECT1023t ECT1023t
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Figura 5. 23: Efecto de la adicion de H;0; en  Figura 5. 24: Efecto de la adicion de H.0zen
lareaccion de PCNZ: C;= 0.292 mM (100 la mineralizacién de PCNZ- C;= 0.292 mM

ppm), 1 g'L-1de ECT1023t, pH5 y (100 ppm), 1 g-L-'1de ECT1023t, pH5 y
(#)250,(m) 500, (A) 1000 pL H202, (=) sin (#)250,(m) 500, (A) 1000 pL H20,, (@) sin
H202 HZOZ

La mineralizacion de PCNZ (Figura 5.24) se incrementa al agregar perdxido de
hidrogeno, que como ya se ha mencionado, la mayor produccion de radicales hidroxilo
y de otras especies oxidan la molécula de PCNZ y sus derivados en especies minerales y

acidos organicos.

Concentracion H,0,  k°-10 [min™] r?
[mM]
2.43 1.7 0.9959
4.85 1.8 0.9992
9.7 1.9 0.9979

Tabla 5. 14: Constantes iniciales de la fotodegradacion de
PCNZ:Ci=0.292 mM; 1 g-L-1 de ECT1023t, pH=5 y diferentes
concentraciones de H:O:.

Los valores de las constantes iniciales aparentes de degradacion k° de las reacciones
con el fotocatalizador ECT1023t son menores que los obtenidos con el P25, esto se
atribuye a los fendmenos superficiales que ocurren y que dependen del area del
fotocatalizador asi como la adsorcién del sustrato sobre el mismo. Se observa un ligero
incremento del valor de la constante al aumentar la cantidad de peréxido de hidrégeno

aunque no es considerable.
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pH COT remanente Concentracién COT remanente

Sin H,O;[ppm] H,0, [mM] Con H;0;[ppm]
pH 3 31.48 2.43 28.13
pH 5 29.57 4.85 24.95
pH 7 28.90 9.7 22

Tabla 5. 15: Comparacion del efecto del H,0; sobre la mineralizacion
de PCNZ (0.292mM) con 1g-L1 de ECT1023t a diferentes valores de pH

Los resultados expuestos en la Tabla 5.15 se puede afirmar que la adicion de H,0,
interviene mejorando la mineralizacion del contaminante y que la adicién de mayores
cantidades de peroxido de hidrogeno no produce un efecto retardante en la
mineralizacion del fungicida, sin embargo no se obtienen mejores resultados que con el

fotocatalizador P25, debido a que éste mineraliza hasta 81 ppm de PCNZ.

5.11. DEGRADACION DE PROPICONAZOL MEDIANTE EL PROCESO
FENTON

5.11.1.  Disefio experimental

Para las reacciones Fenton se experimenté con diferentes concentraciones de Fe**y
H,0, con el proposito de determinar las condiciones que conllevan a una degradacion
mas rapida y eficaz y poder comparar los resultados obtenidos con aquellos que se

obtuvieron después del tratamiento fotocatalitico con TiO».

5.11.2.  Efecto de las cantidades de hierro sobre la reaccion de degradacion del

propiconazol

Se ensayd el PCNZ con una concentracién inicial de 100 ppm (0.292 mM) en
reacciones Fenton, utilizando concentraciones variables de sulfato de hierro (1)
heptahidratado como fuente de Fe*: 25 ppm (0.45 mM), 30 ppm (0.54 mM) y 40 ppm
(0.72 mM). Se afiadié una concentracion de peréxido de hidrégeno de 250 pL-L™ de
disolucion de PCNZ (2.43 mM).

DIFENOCONAZOL (DFCNZ) Y PROPICONAZOL (PCNZ) POR MEDIO DE FOTOCATALISIS
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Mineralizacion PCNZ
Fenton
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Figura 5. 25: Mineralizacién de PCNZ con una
concentracion inicial de 100 ppm [0.292 mM],
250 pL H;0; (2.43 mM) y concentracion variable
de Fe2+:(>) 25 mg-L-1 Fe2+ (0.45 mM); (O0) 30
mg-L-1 Fe2+ (0.54 mM);(A) 40 mg-L-1 Fe2+ (0.72
mM).

En la Figura 5.25 se puede apreciar el comportamiento del PCNZ ante el reactivo
Fenton para cada una de las concentraciones de Fe®* ensayadas. Las reacciones con 25
ppm (0.45 mM) y 30 ppm de Fe** (0.54 mM) poseen muy bajo rendimiento ya que sélo
llegan a mineralizar el 2% del contaminante en los 120 minutos de reaccion. Con una
concentracion de 40 ppm de Fe** (0.72 mM) es evidente que el exceso de este ion
permite reaccionar con el H,O, de la disolucion y generar los radicales hidroxilo
necesarios para oxidar la molécula y promover su mineralizacion, llegando hasta 20.6 %

en 120 minutos. Esta concentracion de Fe®*ser4 utilizada en ensayos posteriores.
5.11.3.  Efecto de las cantidades de peroxido de hidrogeno

Es necesario encontrar la dosis optima de perdxido hidrogeno que permita obtener

altos porcentajes de mineralizacion en el menor tiempo posible.

En la Figura 5.26 se observa que la mineralizacion de PCNZ bajo la reaccion Fenton
con diferentes cantidades de H,0O, se incrementa de manera rapida durante los primeros
10 minutos de reaccién. La adicidn del peréxido produce un efecto beneficioso, ya que
induce el aumento del porcentaje de mineralizacion, finalmente con 1000 uL de H,0,-

L™ de disolucién de PCNZ se logra mineralizar el 26.08% de PCNZ.
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Mineralizaciéon de PCNZ
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Figura 5. 26: Mineralizacién de PCNZ con una
concentracion inicial de 100 ppm [0.292 mM],
40 mg-L1 Fe2+ (0.72 mM) y concentracién
variable de H;0::
(#) 250puL-L-1H;0; (2.43M),
(m) 500 pL-L H,0; (4.85 mM),
(4) 1000 pL-L-*H202 (9.7 mM).

Encontrar la concentracion oOptima de peréxido de hidrogeno es importante para
mineralizar el contaminante PCNZ en el menor tiempo. No se evidencié un detrimento
de la mineralizacion al experimentar con concentraciones de hasta 1000 pL-L™ de H,0,,
esto indica que la proporcion entre las concentraciones de Fe®* y H,0O, es adecuada para
generar la suficiente cantidad de radicales hidroxilo que provocan la mayor

mineralizacion, por esta razon se escogié la reaccion con 40 mg-L™ de Fe** y 1000

Capitulo 5: ESTUDIO PRELIMINAR DE LA DEGRADACION DE LOS FUNGICIDAS

uL-L™ de H,0,, para realizar la degradacion por el método foto-Fenton.

Volumen deH»0, Concentracion deH,O, Mineralizacién

[pL-L Y] [mM] [%]
250 2.42 20.59
500 4.85 23.35

1000 9.70 26.08

Tabla 5. 16: Mineralizacion de PCNZ en funcion de la concentracion de
H;0,, concentracién constante de Fe2+ (0.72 mM) a los 120 minutos de
reaccion.

DIFENOCONAZOL (DFCNZ) Y PROPICONAZOL (PCNZ) POR MEDIO DE FOTOCATALISIS
CON OXIDO DE TITANIO Y REACCIONES FENTON Y FOTOFENTON
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5.11.4. Influencia de la radiacién UV sobre la reaccién

Se estudio el efecto de la radiacion UV para mineralizar el PCNZ a escala de
laboratorio por el proceso foto-Fenton. Se trabajé con las mejores condiciones obtenidas
a partir de los resultados del proceso Fenton: 40 ppm de Fe?* (0.72 mM) y 1000 pL-L*
de H,0; (9.7 mM).

En la Figura 5.27 se observa que con irradiacion UV y las mejores condiciones de
reaccion, se logra incrementar el porcentaje de mineralizacion de PCNZ. Los resultados
obtenidos de la reaccién con foto-Fenton permiten demostrar la accién de la luz en los
procesos de degradacion de los pesticidas, puesto que con la mejor dosis de sulfato de
hierro Il heptahidratado y peroxido de hidrégeno probada en ausencia de luz solo se
llegd a degradar el 15.61% del pesticida, lo cual es superado ampliamente al aplicar
foto-Fenton obteniendo un 75.26% en 120 minutos.

Mineralizacion PCNZ
reaccion foto-Fenton 0.72 mM Fe?+

80

60

40

20

Mineralizacion [%]

-10 20 50 80 110
Tiempo [min]

Figura 5. 27: Mineralizacion de PCNZ [0.292 mM],
40 ppm Fe2+ (0.72mM) y diferentes
concentraciones de H;0;:

(#) 1000 pL-L-t de H20,-UV (9.71 mM);
(m) 250 pL-L-* de H20; (2.43 mM);

(4) 500 pL-L-* de H20, (4.85mM);

(@) 1000 pL-L-* de H,02 (9.71 mM).

Con esto queda también demostrado la eficiencia del proceso foto-Fenton para
descomponer complejos de hierro en iones Fe®* y Fe** (Ecuaciones 5.6 -5.9) y aumentar

el rendimiento de la reaccion (Ecuaciones 5.7, 5.8).

Como se ha observado también en anteriores estudios no se puede descartar tampoco
la posible formacion de cloroferro complejos que ralenticen el proceso y que en

presencia de UV se favorezca la reaccion fotoquimica segin la Ecuacion 5.6.
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5.12. Conclusiones

El PCNZ se degrada tanto con el P25 como con el ECT1023t, obteniéndose los
mejores resultados a pH= 5 con ambos fotocatalizadores.

La adsorcién del PCNZ sobre ambos fotocatalizadores también es mayor a pH=5 y
la degradacion del contaminante no depende significativamente de ella a todos los
valores de pH estudiados.

La mineralizacién del PCNZ esté favorecida a pH = 7 con ambos fotocatalizadores.

La fotodegradacién de PCNZ a través de los fotocatalizadores P25 y ECT1023t
presenta un comportamiento cinetico exponencial que puede ajustarse a la ecuacion
de pseudo primer orden del modelo de Langmuir-Hinshelwood. Con P25 los
valores de las constantes aparentes k® no guardan dependencia con respecto al valor
del pH inicial de la suspension, mientras que para el ECT1023t el valor del k° a
pHi= 3 es mayor que a pHi=5 y pH;=7. La mayor velocidad de reaccion para ambos

fotocatalizadores se da a pHi= 3.

La aplicacion de perdxido de hidrégeno generd un incremento de la fotodegradacion
de PCNZ: Con P25 se obtuvieron mejores resultados al adicionar menores
cantidades de H,O, y pHi=5, se alcanzd el 62% de mineralizacién con 250 uL de
H,0, en 120 min y la adicion de mayores concentraciones de peroxido (500 y 1000
KL) no mejoraron la mineralizacion. Con el ECT1023t se llegd a mineralizar el 46
% con 250 pL de H,O,. Al agregar mayor cantidad de perdxido de hidrogeno la
eliminacion de la carga orgéanica llega al 52.5% con 500 pL y a 59.1% con 1000 pL
de H20..

Las reacciones foto-Fenton pueden alcanzar hasta 75% de mineralizacion para
PCNZ con 40 mg-L™ de Fe?*y 1000 pL-L™ de peréxido de hidrégeno expuestas a la
luz ultravioleta. Las reacciones sin luz ultravioleta probaron ser poco eficientes, ya

que con la misma cantidad de H,O, solo se llega a mineralizar el 26% del PCNZ.
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Anexo 1:

REPUBLICA DEL ECUADOR
MAPA DE CUENCAS HIDROGRAFICAS DEL ECUADOR CONTINENTAL, ANO 2002
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Anexo 2:

REPUBLICA DEL ECUADOR
MAPA DE COBERTRUA Y USO DEL SUELO
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Anexo 3

REPUBLICA DEL ECUADOR
MAPA DEL CENSO NACIONAL BANANERO, ANO 2005
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