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Introduccion

1 Introduccién

1.1 Recursos hidraulicos en Senegal

Senegal (Figura 1), situado en el extremo oeste del continente africano,
tiene una superficie de 196722 km? y una poblacién de 11 millones de
habitantes en 2004 con un 25 % de la poblacion total residente en la capital,
Dakar. La tasa de crecimiento de la poblacion lleg6 a ser de un 2.3 % en el afio
2003. El clima es caracteristico de la region del Sahel, caracterizado por una
corta temporada de lluvia (687 mm-afic?) y una larga temporada seca. Dicha
corta temporada o estacion de lluvia se ha venido modificando draméticamente
en estos ultimos afos, siendo cada vez menor el indice promedio pluviométrico
de la mencionada estacion humeda. El sistema hidrografico del Pais se
compone esencialmente de rios y de lagos, entre ellos, los mas importantes
son el Rio Senegal y el Lago de Guiers.

El Rio Senegal esta localizado en el norte del pais y hace frontera con
Mauritania, ocupando una cuenca de 337000 km? con 60 000 km? dentro del
territorio nacional senegalés. A partir de la ciudad de Richard Toll, el rio entra
en una zona que se denomina el delta del rio Senegal donde se sitGan muchas
instalaciones agricolas, y en la cabecera de dicho delta, se encuentra el Lago

de Guiers.
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Figura 1. Mapa de Senegal con el Lago de Guiers en el Norte (Google mapas 2012)

El Lago de Guiers (Figura 2) es una reserva de agua dulce dentro de la
orilla izquierda del Delta, en una zona silvopastoril y alimentado por el rio
Senegal a través el canal de Taouey. Con una capacidad de 380-10° m° la
instalacién del embalse de Diama ha permitido llevar su capacidad a 680-10°
m°. El Lago alimenta la capital senegalesa, Dakar, de agua potable desde 1970
(aproximadamente un 30%) y debido a la rarefaccién de las reservas de aguas
subterraneas, las poblaciones riberefias y aquellas que viven al lado de las
redes de distribucion de agua. Debido al crecimiento de la poblacion de la
capital (5%-afio"), el uso del agua del Lago como agua de consumo ha
aumentado desde los afios 90.
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Figura 2. Foto satélite del Lago de Guiers (Google Mapas 2012)

A pesar de estos importantes recursos de agua dulce, algunos estudios
realizados en 2005 han demostrado, que un 25% de la poblacion no tenia
acceso a un agua potable y en el &mbito rural ese porcentaje superaba el 35%
debido fundamentalmente a la creciente sequia. La Figura 3 muestra la

distribucion del acceso del agua por regién geografica en 2009.
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Taux d'acchs par réglon [taux global et par AEP]} - 2009
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Figura 3. Situacion del acceso al agua potable en Senegal por regién geografica en
2009 (1)

1.2 Agricultura intensiva y utilizacion de pesticid as en la zona del delta
de Rio Senegal

La agricultura senegalesa constituye un sector econdémico importante
para el Pais, dado que contribuye en beneficios con un 20% al PIB (2). Dicho
sector esta caracterizado por dos tipos de cultivos: El que esta basado
preferentemente en riego procedente del agua de lluvia y aquellos que usan
con frecuencia el riego. La agricultura pluvial produce principalmente cultivos de
rente (cacahuete y algodon) y huertas (mijo, sorgo, maiz). Los cultivos irrigados
artificialmente se desarrollan con profusion en la zona del Delta del rio (donde
esta el Lago de Guiers) y su produccion estd dominada principalmente por el
cultivo del arroz explotado por la “Société d’Aménagement et d’Exploitation du
Delta” (SAED), del tomate por la “Société de Conserves Alimentaires au
Sénégal” (SOCAS), de la cafia azdcar por la “Compagnie Sucriere
Sénégalaise” (CSS). Con la diversificacion agricola iniciada estos ultimos afios,

los cultivos de patatas dulces y yuca se extienden en la zona del Lago de
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Guiers. No obstante, todas estas producciones estan sometidas a una
utilizacion intensiva de pesticidas y abonos quimicos.

La agricultura senegalesa utiliza en promedio anual 598 toneladas de
pesticidas soélidos y 1336560 litros de pesticidas liquidos (3). Entre estos, estan
presentes 300 especialidades comerciales con solamente 189 autorizadas por
el comité encargado de luchar contra la sequia en la regién del Sahel (“Comité
Inter Etats de Lutte contre la Sécheresse au Sahel”, CILSS) en Junio 2002. Las
familias quimicas presentes son generalmente organoclorados, carbamatos,
organofosforados, triazinas, derivados de urea, benzamidoles,
dithiocarbamatos, etc). El sector hortelano usa cantidades importantes debido a
la existencia de circuitos paralelos no controlados en el mercado negro. La
liberalizacion del sector de los productos fitosanitarios en la zona del lago ha
venido acompafada de una utilizacion no regulada por parte de los usuarios,
dado que la mayoria no aplican las posologias recomendadas para su uso.

La demanda de pesticidas proviene principalmente de la Direccion de
Proteccion de los Vegetales (Direction de Protection des Végétaux, DPV), de la
industria de fibras textiles (Société des Fibres Textiles SODEFITEX), de la
industria oleaginosa (“Société Nationale de Commercialisation des Oléagineux
du Sénégal” SONACOS), de las empresas que explotan la zona del Lago de
Guiers que son la CSS, la SAED, la SOCAS y de proyectos de desarrollo
agricola. Uno de los méas grandes consumidores de herbicidas en sus campos
de cafia azucar es la CSS con 10 litros por hectarea de productos comerciales
a base de triazina. Esta empresa utiliza mas o menos 70000 litros de herbicidas
por afio sin contar los fungicidas e insecticidas. Algunos estudios han
demostrado que se recurre a los pesticidas mas baratos en los cultivos de arroz
en el Delta del rio, entre los que podemos destacar al 2,4-D, la Bentazona
(BASAGRAN) vy el Propanil, siendo los herbicidas mas usados por sus costes
de tratamiento por hectarea y siendo ademas muy accesibles en el mercado
(4). Por otro lado, los pesticidas caros pueden financiarse mediante créditos al

Banco de Crédito Agricola.
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Se debe destacar que en Senegal, se ha detectado también la presencia
de determinados contaminantes organicos persistentes (COPs, o Persitent
Organic Pollutants en inglés, POPSs), en algunas zonas del pais, aunque la
entrada de estos tipos de productos quimicos, en la actualidad, esta prohibida
en el Pais. Un estudio reciente de 2011 ha demostrado la presencia de este
tipo de compuestos muy toxicos en una zona que se extiende en una longitud
de unos 400 km de la costa de Africa occidental, concretamente se han
detectado Bifenilos Policlorados (PCBs), cuyo uso esta prohibido por la
legislacion de Senegal y de Europa (5). Las concentraciones de PCBs
encontradas a lo largo del litoral occidental de la costa africana variaba de 10 a
360 pg-m>. Asi, por ejemplo, de 6 a 99 pg-m* en Cabo Verde; méas de 300
pg-m* en Costa de Marfil y Gambia (que es un territorio dentro de Senegal) y

la concentracion mas baja se detecté en Ghana (9 pg-m®).

1.3 Impacto de la utilizacion de los pesticidas sob  re el medioambiente

La expansion de la agricultura irrigada en la zona del Delta del rio
Senegal ha afectado particularmente el nivel del lago de Guiers y ha venido
acompafiada también de una degradacion de los suelos, de un consumo
elevado de los recursos hidraulicos, asi como de una contaminacion importante
de las aguas residuales provenientes del riego. La primera alternativa elegida
para mejorar el rendimiento fue el drenaje mediante bombeo de los excedentes
de aguas en el suelo agricola irrigado (6). Sin embargo, las aguas de drenaje
rechazadas por las instalaciones agricolas estan en general muy concentradas
de residuos de pesticidas y abonos quimicos utilizados en las actividades
agricolas. En un informe comun del Programa de las Naciones Unidades para
el Medioambiente (PNUE/UCC-Water/SGPRE) (7), se destaca que la
contaminacion de las aguas por los pesticidas y los abonos quimicos
relacionados a las actividades humanadas esta mal conocida. Las aguas de

drenaje agricolas constituyen la principal aportacion de pesticidas y de
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fertilizantes para las aguas; las grandes productoras agro-industriales
instaladas en la zona (CSS, SAED, SOCAS) son las principales generadoras
de residuos de pesticidas que contaminan las aguas superficiales.

Muchos estudios realizados en el Delta del rio Senegal destacan la
toxicidad y el poder de polucién de las aguas de vertido procedentes de los
perimetros cultivados e irrigados, aunque no existe un seguimiento regular de
la calidad de las aguas vertidas.

Hay que destacar también otras fuentes de poluciones de las aguas que
proceden de la reutilizacion de los envases vacios de pesticidas, y de sus
lavados directos en las aguas del Lago de Guiers.

Numerosos son los pueblos cerca del Lago que no tienen agua potable,
y que usan directamente el agua del Lago. Ademas, el ganado bebe
directamente del lago, de forma que la calidad de la carne, junto con la de los
peces del Lago esta amenazada por los vertidos de las aguas residuales
agricolas. Por ejemplo, se ha destacado en abril de 1993, un caso de
intoxicacion del ganado en la zona (320 bovinos). Segun la base de datos
Pesticide Action Network (PAN) cada afio se cuentan mas de 20000 muertos
accidentales y 3 millones de envenenamientos relacionados con los pesticidas
(8). En Senegal, en estos ultimos afios, se han publicado 500 casos de
intoxicacion relacionados con el consumo de agua contaminada por pesticidas
en la zona del Delta del Rio. Los peces capturados en la zona del Delta del Rio,
a veces, pueden tener mal gusto, e incluso en algunas ocasiones aparecen
muertos debido a la utilizacion de pesticidas tal como el endosulfan que ya esta
prohibido por el CILSS (9).

Segun un documento del Ministerio del Medioambiente de Senegal de
2005 (10), algunos andlisis han revelado la presencia posible de compuestos
téxicos tales como el DDT desde 1990 en las aguas de Taouey (afluente del
Rio Senegal que alimenta al Lago de Guiers), aunque estos tipos de productos
no siendo usados en el pais conformemente al convenio de Estocolmo.
Ademéds, hay que destacar los riesgos medioambientales relacionados al

almacenamiento de los pesticidas y otros productos fitosanitarios obsoletos,
9
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cuyo uso o hien no estd recomendado, o bien esta terminante prohibido en

determinadas Legislaciones Nacionales e Internacionales.

1.4 Técnicas convencionales de tratamiento del agua

Frecuentemente, se usan las técnicas fisicas, quimicas y biologicas de
tratamiento para el agua. Los diferentes tratamientos existentes pueden
dividirse generalmente en tratamientos naturales, primarios, secundarios y

terciaros.

Los sistemas de tratamiento naturales no suelen ser muy utilizados en el
caso de aguas residuales con contaminantes dificilmente biodegradables,
debiendo tener los vertidos de partida unas condiciones comparables a los
urbanos. Sin embargo, son muy utilizados debido a su bajo coste y su
naturaleza ecologica. Entre ellos estan el Filtro Verde y los sistemas de

Lagunaje.

Los Tratamientos primarios incluyen los procesos que tienen como
mision la separacion por medios fisicos de los solidos en suspension en el agua
a tratar. Dentro de los cuales, tenemos la Decantacion, la Homogeneizacion, el
Cribado o filtrado, la Coagulacion-Floculacion, la Precipitacion y la
Neutralizacion. Con el tratamiento primario se elimina aproximadamente un
65% del total de los sélidos en suspension. Con este tratamiento se suele
conseguir una disminucion de la DBOs préxima al 35% de su valor a la entrada

de la Estacion Depuradora.

Los Tratamientos secundarios, que se pueden agrupar en procesos
Aerobios y Anaerobios, consisten fundamentalmente en procesos biolégicos
empleados para la eliminacion de la materia organica biodegradable. Algunos
microorganismos se capaces de crecer utilizando la materia organica contenida
en el agua, dando lugar a una serie de subproductos inorganicos,

fundamentalmente CO,, NH; 0 NOs;, y H,O si los microrganismos son de
10
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respiracion aerébica. En el caso de medios anaerobios, los microorganismos
realizan procesos de fermentacion, generando malos olores, generalmente

provocados por la presencia de moléculas que contienen azufre (H,S).

En cuanto a los tratamientos terciarios, se consideran tradicionalmente
como procesos de afino que intentan degradar aquellos contaminantes que no
han podido ser eliminados en las fases de tratamiento anteriores. Ademas, la
amplia variabilidad de tratamientos terciarios a utilizar va a depender del uso
posterior que quiera darsele al agua depurada. Sin embargo, en la actualidad
esto ya no es asi, y los tratamientos terciarios se han generalizado y, en el caso
de las aguas con contaminantes persistentes y no biodegradables, muchas
veces es el Unico que se realiza ya que se trata, normalmente, de eliminar
contaminantes muy especificos. Se suelen incluir procesos como: adsorcion
(con carbén activo por ejemplo), intercambio idnico, ultrafiltracién, 6smosis
inversa, electrodialisis, desinfeccion, procesos de oxidacion convencionales y

procesos de oxidacion avanzada.

En Senegal, la principal empresa que alimenta al pais en agua potable
(SDE) dispone de instalaciones de tratamientos fisico-quimicos de aguas en la
zona de Lago de Guiers desde 1970. Esta empresa utiliza los siguientes
procesos: desbaste, pre-oxidacion, coagulacién-floculacion, neutralizacion con
hidroxido de calcio (lechada de cal apagada), filtracion y una desinfeccion con
cloro activo (hipocloritos). El agua se toma del Lago (mediante bombas), se
trata en la misma zona y luego es enviada a la red de distribucién mediante una

tuberia de 300 km hasta la capital Dakar.

Destacar que para la depuracion de las ARUs (Aguas Residuales Urbanas),
los tratamientos primarios y secundarios, pueden lograr reducir en gran medida
la contaminacion de dichas aguas residuales, ahora bien, en la actualidad y
debido a que la normativa cada vez es mas restrictiva, ya no bastan estos dos
Unicos tratamientos para cumplir con los limites de vertido de las aguas

residuales tratadas. La tendencia es hacia la utilizacion cada vez mayor de

11
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tratamientos terciarios, tanto para cumplir la normativa, como para lograr una
posible opcion de reciclado cada vez mayor del agua depurada, que es el gran

objetivo del futuro.

Por otro lado, Senegal dispone de 9 estaciones Estaciones Depuradoras
de Aguas Residuales Domésticas (EDARS), estando 4 de ellas ubicadas en la
capital del Pais y la méas importante es la de Camberene con una capacidad de
200000 habitantes-equivalentes con un caudal anual a tratar de 7 millones de
m®-a' y una carga de entrada de efluente de 21696 kg-d* en DBOs. La capital
senegalesa produce mas o menos 67 millones m*® de aguas residuales por afio
y séblo se trata una cantidad de un 10% en la EDAR mas importante de la
capital, por lo que esto contribuye a una contaminacion importante del agua de
la capital del Pais. En la mayoria de las EDARSs, la empresa encargada (Office
Nationale de [I'Assainissement du Sénégal), usa tecnologias de fangos
activados, de lagunaje o de una combinacion de ambas tecnologias. Las aguas
tratadas a través de las EDARs se usan generalmente para agricultura y riego

de jardines.

1.5 Procesos de oxidacion avanzadas, AOPs

1.5.1 Aspectos generales

El consumo de productos fitosanitarios, cada vez mas numeroso en los
paises de economias emergentes como Senegal, han derivado en la
diversificacion de los contaminantes generados tanto en los procesos de
fabricacibn como por el consumo de tales productos. La aplicacién de un
tratamiento es especifica de la naturaleza y del tipo de contaminante contenido
en la corriente a tratar (11-13). En general, los métodos convencionales de
tratamiento de aguas, pueden ser suficientes para procesar efluentes
contaminados por la actividad humana, sin embargo estos procedimientos

pueden ser, en algunos casos, inadecuados para alcanzar las especificaciones
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requeridas por la ley o para la reutilizacion ulterior de los efluentes tratados. En
estos casos los procesos de oxidacion avanzadas (AOPs) pueden ser una
buena alternativa, en paises emergentes muy bien soleados como Senegal. En
la Figura 4, se muestra una clasificacién, segun la carga organica y el volumen
a tratar, de las distintas tecnologias existentes para el tratamiento de

contaminantes en agua (14), y entre ellas la fotocatdlisis heterogenia.

2000
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Figura 4. Tecnologias existentes para la depuracion de aguas en funcién de la carga

organica y el caudal de la muestra a tratar (14)

Los procesos de oxidacion avanzada, como se ve a través de las
publicaciones en el campo cada vez mas numerosas, constituyan tecnologias
alternativas o complementos a los tratamientos convencionales en un futuro
proximo. Estas tecnologias se basan en la generacion de radicales hidroxilos
(*OH), especies oxidantes altamente reactivos (E°=2.80 V vs NHE a 25°C)

capaces de destruir indiscriminadamente todo tipo de contaminantes, incluso
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aquellos refractarios a los procesos convencionales, mediante reacciones de

oxidacién (12). Otra ventaja es que la produccion de *OH por medio de AOPs

puede ser muy diversa, adaptandose con cierta sencillez a los requerimientos

de un tratamiento especifico (15). A continuacién, como ventajas de los AOPs

se puede citar entre otros:

14

En lugar de cambiar de fase al contaminante como en los casos de arrastre
con aire y de adsorcion por carbon activo, los AOPs lo transforman

quimicamente.

Debido al alto poder oxidante del radical *OH, permiten la mineralizacion
completa o casi completa de la mayoria de sustancias organicas, con lo que
son técnicas muy importantes en caso de legislaciones especificas vy
restrictivas.

Pueden aplicarse inespecificamente a todo tipo de contaminantes, incluso
aguellos que por su toxicidad y peligrosidad no pueden tratarse por técnicas
convencionales como es el caso de dioxinas, bifenilos policlorados (PCBs),
disolventes, pesticidas, etc.

No generan residuos ni subproductos que necesiten a Su vez nuevos
tratamientos

El proceso puede, en caso de ser necesario, combinarse con otros, como
puede ser un tratamiento biologico.

Funcionan en el tratamiento de contaminantes hasta muy bajas
concentraciones (ug-L™).

En muchos casos necesitan menos energia que otros métodos y eliminan
los efectos sobre la salud de desinfectantes y oxidantes residuales como el

cloro.
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Existe una gran cantidad de AOPs que se muestran en la Tabla 1 y

segun el mecanismo de generacion de los radicales hidroxilos, se pueden

clasificarse en dos grandes grupos (14):

- Los procesos no fotoquimicos en que las especies oxidantes (*OH) son

generadas por cualquier via que implique uso de productos quimicos o energia

gue no sea radiaciéon luminosa.

- Los procesos fotoguimicos en quela luz puede desempefiar un doble papel,

causando

la destruccion directa del

generando radicales hidroxilos y otras especies reactivas.

Tabla 1. Algunos de los AOPs mas conocidos.

contaminante mediante fotolisis o

Procesos no fotoquimicos

Procesos fotoquimicos

Ozonizacion

Ozonizaciéon con H,0,/04
Procesos Fenton (Fe?'/H,0,) y
relacionados

Oxidacion electroquimica
Radiolisis y tratamiento con haces
de electrones

Plasma no térmico

Descarga electrohidraulica y
ultrasonidos

Oxidacion en agua subly

supercritica

Ultravioleta de vacio

UV/ H,0,

UVv/ O;

Foto-Fenton y relacionadas
Fotocatalisis heterogénea con
semiconductores

Empleo de sensibilizadores
organicos o complejos de

metales de transicién

15
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Hoy en dia, la investigacion, cada vez mas, se enfoca en los
tratamientos que se pueden llevar a cabo por medio de la radiacion solar, entre

ellos la fotocatalisis heterogenia (TiO»-UV).

1.5.2 La fotocatalisis heterogénea mediante TIO

1.5.2.1 Fundamentos

La fotocatalisis heterogenea, de manera general, puede definirse como
la aceleracion de una transformacion quimica por la accion de un catalizador
sensible a la luz, realmente a ese catalizador es mejor denominarlo
fotocatalizador. La mayoria de los fotocatalizadores utilizados hasta ahora
suelen ser oxidos de metales semiconductores. Cuando el fotocatalizador
recibe la energia de un fotén (hv) que iguala o supera la energia de la banda
prohibida del semiconductor, E4, se promueve un electron e” desde la banda de
valencia del catalizador (BV) a la banda de conduccion (BC). Al mismo tiempo
se genera una vacante, un hueco h*, en la banda de valencia (16). En el caso
del TiO,, la longitud de onda de la radiacion tiene que ser menor de 387 nm

(ecuacion 1.1):
TiO, +hv (A <387nm) - e +hy, (1.1

Estas dos especies que forman un par electrén-hueco (e7/h*), con vida
media del orden de los nanosegundos, pueden viajar a la superficie del
semiconductor (17), donde se pueden recombinar o participar en reacciones
redox con los adsorbatos (15,18-21). El proceso de recombinacion, que se
acompafia de la liberacién de calor y es un proceso que resta efectividad al
proceso fotocatalitico, puede tener lugar tanto en la superficie como en el seno
de la particula del semiconductor.

Si la interaccion entre la superficie del fotocatalizador y la substancia

adsorbida se realiza en un ambiente acuoso, los huecos pueden oxidar
16
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directamente el contaminante (ecuacion 1.2) o al agua (ecuacion 1.3) o a los
aniones hidroxilos del agua produciendo radicales *OH (ecuacion 1.4) que
pueden reaccionar con el contaminante produciéndose la oxidacion de R, hasta

su mineralizacién, también por esta via (ecuacion 1.5).

Oxidacion via huecos o directa:

h* + Compuesto Organi¢®) —  IntermediesCO, +H,0 (1.2
h*+H,O - "OH +H" Q
OH +h" _ "OH (14

Oxidacion via radicales libres o indirecta:

"OH +Compuesto organicd’( )  IntermediesCO, +H,O 5

En general, como los procesos fotocataliticos se llevan a cabo en medio
aerdbico, en aplicaciones ambientales, los electrones de la banda de

conduccion pueden reducir el oxigeno adsorbido en la superficie del

semiconductor para formar radical superéxido O, (ecuacion 1.6), que es una

especie muy reactiva, y asi reducir la probabilidad de que se produzca el

fenomeno de recombinacion del par e’/ h'.

e +OZ(ads) -0y 16)

Cuando el proceso de reduccion del oxigeno y de oxidacion de la
sustancia organica no se compensan adecuadamente debido a limitaciones
cinéticas, ocurre una acumulacion de una de las especies fotogeneradas,
causando asi un incremento de la probabilidad de recombinacion de los pares

e’/h* (ecuacion 1.7) (19, 22, 23).
17
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hi, +€. — TiO, +calor y/ohv (1.7)

Los procesos de oxidaciéon y de reduccién de las especies adsorbidas
en la superficie del fotocatalizador iluminado por radiacion ultravioleta se

pueden resumir en las diferentes etapas de la Figura 5.

A con

0,"

/\ @duccién
0,
E UV
4 e+H,0, —p OH+*OH
BC

A

Excitacion

Recombinacion

|
|
|
|
|
|
!
|
|
A 4

TiO,

H,O0/0OH; R

g

BV

Foto-oxidacién
*OH; R +

*OH +R —» intermedios —(CO, +H,0

Figura 5. Representacion de proceso fotocatalitico heterogéneo en una particula de

fotocatalizador TiO,.
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El proceso de transferencia electronica en la interfase (Figura 6)
necesita algunos cumplir una serie de requisitos termodinamicos tanto por
parte del semiconductor como por parte de la sustancia adsorbida. En efecto,
los semiconductores que se usan deben tener bandas de valencia con
unelevado potencial oxidante, y bandas de conduccion moderadamente
reductoras (24). Asi pues, bajo iluminacién, estan permitidas
termodinamicamente la reduccion de las especies adsorbidas que tienen
potencial de reduccibn menos negativo que los electrones en la banda de
conduccion del semiconductor (25) y la oxidacion de aquellas que posean un
potencial de reduccion menos positivo que los huecos de la banda de valencia.
Uno de los factores que limitan més la eficiencia de la reaccién fotocatalitica es
la posible competicion entre la separacion interfacial de las cargas

fotogeneradas y la recombinacion electron-hueco.

BC e

\4 B/B~

AIAT
h /

Figura 6. Requisitos termodinamicos para la transferencia interfacial en la superficie del
TiO, iluminado (E es la energia por unidad de carga, potencial referido al Electrodo

Normal de Hidrogeno).
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1.5.2.2 Semiconductores con actividad fotocatalitic  a

En la aplicacion préactica medioambiental, existen muchos materiales
con propiedades adecuadas que pueden actuar como fotocatalizadores. La
mayoria de ellos son semiconductores de 6xidos o sulfuros metalicos como el
TiO,, el ZnO, el CdS, etc. (Figura 7). Hoy en dia, el diéxido de titanio (TiO,) ha
sido utilizado mucho en la investigacion en fotocatdlisis heterogénea debido a
su alta fotoactividad, su estabilidad quimica, su disponibilidad en el mercado, su
baja toxicidad y su bajo coste El TiO, es capaz de producir transiciones

electrénicas en el ultravioleta cercano (UV-A) por absorcion de luz.

€NVenn
1,51

" a2
< o 5/5
- f,;,: g‘z 3!3 =H_?j|-1§0 Co
. 0,5 = O OH
1,0 :HzOﬂOH_
5,2 1,50 ™
3,2 2,0 =5.0:4/50,™
38 25"
30
— - 3,5+
— 4,01

Cd8 Zn WO, 85Sn0O; TiO; GaP GaAs

Figura 7. Posicion de las bandas de conduccion y de valencia de diferentes

semiconductores comparada con algunos potenciales REDOX.

1.5.2.3 Propiedades fisicoquimicas del TIO
El dioxido de titano (TiO,) es un semiconductor de la familia de los
oxidos de metales de transicion (26). El TiO, existe en diferentes formas

cristalinas: anatasa (tetragonal), brokita (ortorrémbica), rutilo (tetragonal), y
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muchas otras formas cristalinas que se obtienen de la sintesis de este O0xido a
alta presion (27, 28). Las 3 formas cristalinas: rutilo, anatasa y brokita se
diferencian por la distorsion del octaedro TiOg y por los patrones de ensamblaje
de las cadenas octaédricas. En la forma anatasa cada octaedro TiOg esta en
contacto con otros 8 octaedros vecinos (4 compartiendo aristas y 4
compartiendo vértices), mientras que en la forma rutilo, cada octaedro esta en
contacto con otros 10 vecinos (2 compartiendo pares de oxigenos en las aristas
y 8 compartiendo atomos de oxigeno en los vértices). Las distancias inter-
iGnicas medias (Ti-Ti) son mas grandes en la forma anatasa que en la forma
rutilo mientras que pasa lo contrario con las distancias (Ti-O) (29). Cada catién
Ti** de la forma anatasa esta coordinado octaédricamente a 6 &tomos de O”
(Figura 8). Tanto los sitios Ti** y los sitios intersticiales exhiben la simetria
tetragonal D4, mientras que los ejes de simetria y planos para los dos tipos de
sitios son paralelos entre ellos (30). Las longitudes de enlace Ti-O en el plano
ecuatorial del octaedro son ligeramente mas cortas que las distancias
correspondientes que apuntan hacia los vértices, esto indica que son enlaces
energéticamente diferentes. Los sitios intersticiales difieren de los sitios de
sustitucion sélo en las longitudes de enlace (31), son mas largos (0.2792 nm)
en los vértices a lo largo de los ejes 001 (Figura 8) que los de los sitios de
sustitucion (0.1966 nm). Los parametros de celda unidad medidos a
temperatura ambiente (32, 33) se dan en la Tabla 2. La Energia de band gap de

la fase anatasa es de 3.2 eV mientras que de la fase rutilo es de 3.0 eV (34).
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¢ [001]
Sitio Intersticial

O Oxigeno

@ Titanio

b [010]

Figura 8. Estructura cristalina de la fase anatasa del TiO,. Los NUmeros representan

los iones de oxigeno en posiciones indicadas en las coordenadas cartesianas.

Tabla 2. Parametros de una unidad de celda de una fase anatasa de TiO,

Constantes de red
a=b (nm) c(nm) Referencias
0.3785 0.9514 (32,35)
0.3733 0.937 (36,37)
0.3782 0.9502 (38)
0.37942 0.94987 (33)
0.37783 0.94987 (33)
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Figura 9. Configuracion de la estructura cristalina del rutilo en el TiO,

Algunos estudios termodinamicos basados en calculos calorimétricos
han predicho que la fase rutilo (Figura 9) es la mas estable a todas las
temperaturas y presiones hasta 60 kbar donde la forma del TiO, (Il), sintetizado
a partir de la forma rutilo a alta presién y con estructura del PbO,, vuelve a ser
la fase mas estable (39,40). Sin embargo, experimentos sobre el tamafio de
particulas muestran que la fase anatasa puede ser la mas estable cuando el
tamano de particula disminuye a un valor suficientemente bajo debido a efectos
de superficie-energia (41). Cuando el tamafio de particula de las 3 fases,
anatasa, rutilo y brokita es igual, la fase anatasa es la mas estable
termodindmicamente a los tamafios inferiores a 11 nm. La fase brokita es méas
estable cuando el tamafio de particula esta comprendido entre 11y 35 nmy la
fase rutilo para tamafios de particulas superiores a 35 nm (42).

La entalpia del cambio de fase anatasa a rutilo es baja, sin embargo se
nota una disparidad en la literatura con los mencionados valores que oscilan
entre -1.3 y -6 + 0.8 kJ-mol™ (43,44). Cinéticamente, la fase anatasa es estable
y su transformacién a temperatura ambiente hacia la fase rutilo es tan lenta que
la transformacion practicamente no ocurre. A escala macroscopica, la
transformacién alcanza una velocidad importante a temperaturas superiores a
600 °C (45-47).
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Esta transformacion de fase anatasa a rutilo, que se puede alcanzar
tanto por elevacion de temperatura como por aumento de la presion, depende

de muchos factores tales como:

(a) La concentracion de los defectos en la superficie que depende mucho del
método de sintesis (48) y de la presencia de dopantes (49,50). Un aumento de
los defectos conduce a un aumento la velocidad de transformacion hacia la

fase rutilo.

(b) El tamafio de particula. En efecto, la velocidad de transformacion hacia la
fase rutilo va a depender de cuan rapido las particulas primarias formen
agregados de fase anatasa para alcanzar juntos el tamafio critico (51-53) de

transformacion de fase.

(c) Incremento de la presion. Un aumento de la presion de 1 a 23kbar, tiene
como efecto de disminuir la temperatura de transformacién de fase, con 500 °C,

abriendo la ruta a la sintesis a baja temperatura asistida por presion (54).

1.5.2.4 Parametros que influyen en el proceso fotoc  atalitico

Muchos factores tales como la concentracion inicial de contaminante, la
concentracion de fotocatalizador, el pH, la adicibn de oxidante entre otros,
influyen en el mecanismo y la eficiencia cinética de una reaccion fotocatalitica.

A continuacién, se describen algunos de los mas importantes.

1.5.2.4.1 Efecto de la concentracién y de la natura leza del contaminante

El tipo y la concentracion inicial del contaminante es uno de los factores
que afecta méas al proceso fotocatalitico. Muchas investigaciones han
demostrado que el numero de moléculas de sustrato adsorbido sobre los
centros activos de la superficie del semiconductor aumenta a medida que va
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aumentando la concentracion del sustrato en el medio, por tanto las especies
de oxigeno reactivas, ROS, °OH y O,", necesarias para la oxidacion del
contaminante tienen que aumentar. Es decir, a concentraciones bajas, la
velocidad inicial de fotodegradacion es proporcional a la concentracién inicial
del contaminante. Sin embargo, a altas concentraciones de sustrato, se
observa el fenbmeno de saturacion de los centros activos que hace que el
numero de radicales hidroxilos disponibles (el cual alcanza un valor constante
en condiciones de saturacion) sea inadecuado para la fotodegradacion de altas
concentraciones del contaminante por tanto la velocidad de fotodegradacion
disminuye (55, 56). Por otro lado, la aparicion de intermedios con el aumento de
la concentracion inicial de sustrato, hace que estos Ultimos puedan adsorberse
sobre la superficie del fotocatalizador y de esta forma, compiten con el

contaminante parental por los centros activos de adsorcion.

De manera general, las reacciones fotocataliticas podrian explicarse de
acuerdo con un modelo cinético del tipo Lagmuir-Hinshelwood (ecuacién 1.8 y
1.9). El modelo de Lagmuir-Hinshelwood ha sido desarrollado para describir
cuantitativamente las reacciones gas-soélido, sin embargo se emplea con
frecuencia para describir reacciones heterogéneas con interfase liquido-sélido

(57,58), siendo la particula solida un fotocatalizador o catalizador en general

Caso 1
[ = k-KC (1.8
1+KC

donde C es la concentracion del sustrato a un tiempo t
r es la velocidad de reaccion
K es la constante de equilibrio de adsorcion de Lagmuir-Hinshelwood

k es la constante de velocidad de la reaccion superficial
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Caso 2

r= kKC (1.9)

1+KC+Zn:KiCI

i=1

donde K; y C; son las constantes de adsorcion y concentraciones de de los
intermedios fotogenerados durante el transcurso de la fotodegradacion del

sustrato.

Los valores de las constantes k y K estan determinados por las
condiciones de reaccion (pH, temperatura, catalizador, etc.) asi como por la

naturaleza del contaminante (composicion y estabilidad quimica).

El caso 1, o modelo 1 (ecuacién 1.8), supone que la reaccion tiene lugar
entre el sustrato adsorbido y, o bien el radical hidroxilo, o bien los huecos de la
superficie del fotocatalizador haciendo caso omiso de la posible competencia,
por los centros activos del fotocatalizador, entre el disolvente, los intermedios y

el contaminante.

El caso 2, modelo 2 (ecuacién 1.9), tiene en cuenta las mismas
consideraciones que el modelo 1, pero considera la posible interferencia del
disolvente y de la aparicion de los intermedios. Estos se hacen cinéticamente
importantes, a medida que aumenta la concentracién del contaminante. Todas
estas moléculas que aparecen en el medio de reaccidn compiten por los

centros activos, como se ha mencionado anteriormente.

De acuerdo a la ecuacion del caso 1, segun se aumenta la
concentracion del contaminante, se produce una transicion gradual desde un
comportamiento de orden uno a otro de orden cero, esto es, se alcanza una

velocidad maxima, o velocidad de saturacion (Figura 10).
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racC°
rac®®

racC

WVelocidad de reaccion

Concentracion inicial

Figura 10. Influencia de la concentracion inicial de contaminante sobre la velocidad de

una reaccion fotocatalitica.

En la préctica, las constantes de velocidad obtenidas de la aplicacion del
modelo de L-H pueden servir para optimizar sistemas de tratamiento de agua a

escala industrial.

1.5.2.4.2 Efecto del pH

El efecto del pH del medio de reaccion puede afectar mucho a la
superficie del fotocatalizador y, en consecuencia, a la eficiencia del tratamiento
fotocatalitico de efluentes liquidos. En efecto, en el caso de semiconductores
de naturaleza anfétera como es el TiO, con potencial de carga cero
directamente relacionado con su tendencia a la floculacién-coagulacién, una
modificacion en el valor del pH del medio condicionara el estado de la densidad
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de carga neta superficial del semiconductor y por tanto, también, el tamafio de
los agregados (55,59-62).

Asimismo, en disolucidon acuosa, el contaminante a degradar puede
presentarse en distintas formas quimica (positiva, negativa, neutra), segun el
valor de su pK, o de su pK, (dependiendo de si el sustrato tiene caracteristicas
acidas o basicas, respectivamente), y por tanto las interacciones electrostaticas
pueden hacer que la accesibilidad a la superficie de estas especies sea mayor

0 menor, segun el caso.

Si la fotodegradacion depende de etapas donde la adsorcion de
especies juega un papel decisivo, la velocidad de este proceso se vera muy
afectada por el valor del pH, que hara que las moléculas se acerquen hasta
adsorberse, 0 no. Si por ejemplo, el sustrato organico es acido a valores de pH
por debajo del valor del pK,, el sustrato esta mayoritariamente en su forma
molecular neutra, y a valores de pH por encima del pK,, esta preferentemente
en su forma anionica. Hay en la literatura, numerosos trabajos que se han
dedicado a estudiar el efecto del pH sobre la adsorcion y la fotodegradacion de

los compuestos organicos (61,63-68).

En el caso del TiO,, segun que el valor del pH esté por debajo o por encima del
valor del pH que corresponde con el potencial de carga cero, la superficie del
fotocatalizador exhibiria una densidad superficial neta de carga positiva

(ecuacion 1.10) o negativa (ecuacion 1.11):

pH <pH_, TiOH+H" - TiOH, (11

pH>pH_, TiIOH+OH™ - TiO +H,0 (113

En el caso del fotocatalizador comercial P25, el pH del potencial de
cero de carga es 6.25 (69). Por otro lado, la predominancia de las especies
reactivas de oxigeno, ROS, estd también fuertemente relacionada con el valor

del pH. Asi mismo la formacién de radicales hidroxilos por la reaccion entre los
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iones hidroxilos y los huecos fotogenerados en la superficie del catalizador
dependera fuertemente del pH. En efecto, a valores de pH acido, los huecos
son mayoritarios mientras que a pH neutro y basico, la superficie del
semiconductor esta mas hidroxilada, por tanto son mayoritarios los radicales
hidroxilos (70, 71). En estas condiciones, la fotodegradacion puede mejorarse
en eficiencia a pH bésico, tal como etd descrito (72) para el caso de la
fotodegradacion de turbufos. Sin embargo, se ha visto en muchos casos
también que a valores de pH basicos se favorecen las repulsiones
electrostaticas entre la superficie del fotocatalizador cargada negativamente y
los iones hidroxilos por un lado (60), y por otro lado las repulsiones entre la
superficie y el contaminante, (si éste fuera un &cido), y sus intermedios
aromaticos hidroxilados, que estan, en general, en forma anionica a estos
valores de pH, lo que dificulta la adsorcién y por tanto la fotodegradacion y la
mineralizacion (73-75). Este hecho ha sido observado en este trabajo de Tesis
Doctoral en el caso de la fotodegradacion del contaminante Acido fenoxiacético

en el rango de pH comprendido entre 3y 9 (61).

El tamafio de los agregados puede variar también segun el pH del
medio de reaccion. Debido a que a valores de pH lejanos del que le
corresponde a su potencial de carga cero, las particulas de fotocatalizador
exhibirian un estado de carga que favoreceria la aparicion de repulsiones
electrostaticas entre ellas, predominando tamafios promedio de agregados mas
pequefios (2 a 4 um para el caso del P25). Mientras que a valores de pH mas
cercanos a su pHp,, las particulas no exhibirian en promedio estados de carga
electrostatica superficial, y podrian coagular-flocular adecuadamente a tamafios
promedio de agregados superiores (0.3 pm para el mismo caso de

fotocatalizador).

Una ventaja en el proceso de tratamiento fotocatalitico es que los
agregados con mayor tamafio se van a separar mas facilmente en operaciones
post-tratamiento, sin embargo puede ser un inconveniente en cuanto a la

transmisién de la luz durante la reaccién fotocatalitica.
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1.5.2.4.3 Efecto de la concentracion de fotocataliz  ador

La cantidad de catalizador utilizado es uno de los primeros aspectos a
considerar en fotocatalisis heterogénea, ya que constituye la fuente de
generacion de los pares fotoinducidos. Muchos estudios han indicado que la
velocidad de degradacion fotocatalitica aumenta con la carga de
fotocatalizador, sin embargo a altas concentraciones empieza a disminuir la
velocidad, lo que se asocia con la aparicion de un fendmeno de dispersion y

apantallamiento de la luz (76-80).

En efecto, altas concentraciones de catalizador, aunque conduce a un
aumento de los centros activos de adsorcion, favorece la agregacion de las
particulas y la opacidad de la disolucion (56,81) provocando la reduccion de la
superficie disponible para la adsorcion de la luz en la superficie del
fotocatalizador. Por tanto, para asegurar al mismo tiempo, una mayor
penetracion del flujo de fotones en el reactor fotocatalitico, y una eficiente
adsorcion del contaminante sobre el fotocatalizador, se debe trabajar con la
carga Optima (82). En efecto, la carga Optima de fotocatalizador es un

pardmetro muy importante para el disefio de un reactor fotocatalitico.

1.5.2.4.4 Caracteristicas del fotocatalizador

Las caracteristicas intrinsecas del fotocatalizador (composicion
cristalina, area especifica, distribucion de los agregados, porosidad, band gap,
densidad de los grupos hidroxilos) desempefian un papel importante sobre la
eficacia del proceso fotocatalitico. El tamafio de las particulas es primordial en
el proceso fotocatalitico, porque estd directamente relacionado con el area
especifica del fotocatalizador. Las propiedades texturales del semiconductor
afectan especialmente a la eficiencia del contacto entre el fotocatalizador y las

especies reaccionantes.
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Por otro lado, las propiedades cristalinas, tal como las fases cristalinas
presentes y proporcion de cada una de ellas influyen principalmente sobre la
produccién de los pares e/h* y su disponibilidad para las reacciones redox
superficiales. De las dos fases cristalinas del TiO, mas frecuentes, anatasa y
rutilo, la primera ofrece los mejores resultados de transformacion de
contaminantes. En la Tabla 3, se recogen las caracteristicas de los diferentes
fotocatalizadores comerciales usados en la fotodegradacién de contaminantes

orgéanicos.

Tabla 3. Caracteristicas y especificacion de diferentes tipos de TiO,

Catalizador Area superzficial Ta.1maﬁo de Composicion de fase Referencia
BET (m“/g) cristal (nm)

P25 50 21 75% Anatasa / 25% Rutilo (63)
PC500 287 5-10 100% Anatasa (63)
uvi100 250 5 100% Anatasa (63)

TTP 9.82 N/A N/A (63)
PC 10 10 65-75 100% Anatasa (83)
PC 50 54 20-30 100% Anatasa (83)
Rhodia 150 N/A 100% Anatasa (83)

Otros factores tales como los defectos en la estructura del cristal,

pueden favorecer los procesos de recombinacion.

El fotocatalizador P25, ha sido el fotocatalizador mas usado en la
fotodegradacion de contaminantes mediante fotocatélisis heterogénea. El P25
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ha mostrado mucha mas eficiencia en la fotodegradacion de pesticidas y
herbicidas en relacion a otros fotocatalizadores comerciales, debido a la baja
recombinacién de los pares e/h” en el seno del semiconductor y a su
composicion cristalina: P25 > UV100 > PC500 > TPP (68,84). En efecto,
algunos autores atribuyen su eficiencia al valor bajo del band gap de su fase
rutilo que absorbe el foton para generar pares e/h*, y asi la transferencia del
electrén fotogenerado desde la banda de conduccion de la fase rutilo a las
trampas de electrones de la fase cristalina anatasa, por lo que se reduce la
probabilidad de que se recombine con el hueco. El hueco queda libre para

migrar a la superficie y participar en los procesos REDOX superficiales (85).

1.5.2.4.5 Efecto de la presién de oxigeno

La presencia de oxigeno en el medio es fundamental para el
semiconductor en la degradacion fotocatalitica y la mineralizaciéon completa de
los contaminantes orgénicos (86). La presencia de oxigeno disuelto, que es una
molécula electrofilica, minimiza el proceso de recombinacion de los pares
(87,88), ya que no compite con el sustrato por los centros activos de adsorcién
y ademas, las especies O, (E°= - 0.33V vs NHE) también pueden reaccionar
directamente. Sin embargo un exceso de oxigeno en el medio puede conducir a
la disminucién de la velocidad de fotodegradacion debido a la alta hidroxilacién
de la superficie del semiconductor, reduciendo asi la adsorcion del sustrato
sobre los centros activos (89). En la practica, no hay mucha diferencia entre
usar como fuente de oxigeno, una de oxigeno puro (pO,=1 atm) o aire
(pO,=0.21 atm), y esto es muy interesante desde un punto de vista econémico,
sobre todo a escala de planta piloto o industrial. Sin embargo, en cualquier
caso, si se suministra O,, debe asegurarse una presion parcial del mismo
constante en todo el proceso, con el fin de no convertir esta variable en etapa

limitante de la velocidad del proceso global.
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1.5.2.4.6 Efecto de la temperatura

A los procesos fotocataliticos, en general, no le afectan muchos las
variaciones de temperaturas, y esto se refleja en la baja energia de activacion
(unos pocos kJ-mol*) comparado con las reacciones térmicas ordinarias. La
principal explicacion es la baja energia térmica a temperatura ambiente (kT =
0.026 eV), que no contribuye de forma apreciable sobre la energia de
activacion del semiconductor (TiO,). Por otro lado, estas energias de activacion
son muy cercanas a las de la formacién del radical hidroxilo (90), por tanto la
degradacién fotocatalitica de los contaminantes organicos se efectla

predominantemente mediante un proceso radicalario.

El efecto de la temperatura en la velocidad de oxidacion puede controlar
la velocidad de transferencia interfacial del electron al oxigeno. También un
incremento de la temperatura puede provocar la desorcion rapida de sustratos
e intermedios de la superficie del fotocatalizador. Este factor podria conducir a
una mayor disponibilidad de los centros activos por favorecer un aumento del
area especifica, incrementandose la velocidad de fotodegradacion de los
contaminantes. A bajas temperaturas, la desorcion vuelve a ser la etapa
limitante del proceso (19). Algunos autores han informado que los cambios
relativos en la posicion del nivel de Fermi de TiO, son relativamente pequefios
a temperaturas entre 21y 75°C (0.04 eV), pero sigue observandose una mejora
de la cinética de transferencia interfacial de electrones con el aumento de la

temperatura (91).

1.5.2.4.7 Efecto del flujo de radiacion

La dependencia de la velocidad de degradacién de contaminantes
orgéanicos respecto del flujo de radiacion ha sido estudiada por muchos autores.
A una longitud de onda determinada, la intensidad de Iluz determina
fundamentalmente el nivel de su absorcién por parte del semiconductor, y asi

pues la velocidad de formacion de los pares electron/hueco en el proceso
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fotocatalitico (92). En algunos casos, tomados de la bibliografia, la velocidad de
fotodegradacion se presenta como una funcién en forma de raiz cuadrada con

el el flujo de radiacién y en otros, como una funcion lineal (87,93).

En efecto, segun algunos autores (21, 94), a un flujo de fotones inferior
a 25 mW-cm?, la velocidad de fotodegradacion es proporcional a la intensidad
de luz, mientras que varia con la raiz cuadrada del flujo por encima de este
valor umbral. Es decir, que a flujos de luz bajos, se favorece la formacion de
los pares e/h" y se minimizan las recombinaciones. A flujos mayores de
radiacion, muy por encima del valor umbral anterior, los procesos de
recombinacion se favorecen, y se produce un nuevo cambio en la evolucion de
la velocidad de fotodegradacion en funcién del flujo de radiacion, en este caso,
la velocidad se vuelve independiente del flujo o intensidad de la radiacién, lo
gue indica que el fotocatalizador ya no puede generar mas pares. En la Figura
11, se ha mostrado estas tres fases de la evolucion de la velocidad de

fotodegradacion con el flujo radiante.

Velocidad de reaccion

Intensidad de radiacion

Figura 11. Influencia de la intensidad de la radiacion incidente en la velocidad de
reaccion.
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1.5.2.4.8 Adsorcion sobre el TIO

La adsorcién es un fendmeno quimico- fisico de modificacion de la
concentracion interfacial entre dos fases no miscibles. En el caso de un
semiconductor, se puede definir como un fendbmeno de concentracion de las
moléculas de contaminantes organicos en la superficie del fotocatalizador. En
este caso, se debe tener en cuenta la superficie especifica del fotocatalizador,

que incluye la de los poros y fisuras (95).

Existen dos tipos de adsorcion. Una adsorcion fisica reversible con una
entalpia de adsorcién del orden de 33.47 a 41.84 kJ-mol* durante la cual la
velocidad de fisisorcion es alta y el adsorbato puede desorberse a la misma
temperatura. En este caso, la fuerza que origina el proceso son interacciones
de tipo electrostatico que pueden conducir a una adsorcion sobre la superficie
en forma de una monocapa o en multicapas. La quimisorcion, por el contrario,
presenta una entalpia de adsorcién del orden de 83.68 a 418.4 kJ-mol*, es
irreversible. En esta Tesis Doctoral, se han empleado diversos modelos para
describir las isotermas de adsorcion, siendo el modelo mas habitual el de

Langmuir que fue introducido por primera vez en 1916 (95).

1.5.2.4.8.1 El modelo de Langmuir

El modelo de Langmuir fue desarrollado al principio para la adsorcion de
gases sobre una superficie homogénea. De facil aplicacion, este modelo se
utiliza con frecuencia en los procesos de adsorcion liquido-solido (96,97). Se

puede expresar por la siguiente ecuacion 1.12:
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% =?:—Eg: (112
donde:

ge €s la cantidad de sustrato adsorbido por gramo de catalizador

b es la constante de equilibrio de Langmuir

Q, es la capacidad maxima de adsorcion de sustrato en el catalizador

C. es la concentracion de sustrato en disolucion en condiciones de equilibrio

El valor de g. se puede calcular por la expresion (98):

g ="y (113

donde:

C, es la concentracion inicial de sustrato

C es la concentracion en condiciones de equilibrio de sustrato
m es la masa de catalizador

V es el volumen de la disoluciéon

Las condiciones de aplicacion del modelo de Langmuir son las siguientes:

» El ndmero de centros de adsorcion en la superficie esta limitado.
* Un centro puede adsorber solamente una molécula.
» La superficie esta recubierta de solo una capa (monocapa).

 Lareaccion de adsorcién es irreversible.
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* La superficie es energéticamente homogénea.

* No hay interaccion entre los sustratos adsorbidos.

En el caso de sistemas solido-liquido con superficie cargada como es el
caso del diéxido de titano, todas estas condiciones no se cumplen. Sin
embargo en nuestro caso, el modelo describe significativamente bien, desde un
punto de vista estadistico el ajuste es bueno, las curvas experimentales

obtenidas.

1.5.2.4.8.2 El modelo de Freundlich
En general, se usa la ecuacion de Freundlich (ecuacion 1.14) cuando el

de Langmuir no es aplicable (99):

Qe = Ke-C." (114)

donde:
Je €s la cantidad de sustrato adsorbida por gramo de catalizador
C. es la concentracion en equilibrio del sustrato

Kr y n son constantes de Freundlich relacionadas con la capacidad e intensidad

de adsorcion respectivamente.

En una representacion logaritmica, esta ecuacion se puede linealizar, y
obtener de la pendiente de la recta el valor inverso de n. A la vista de la forma
funcional del modelo se puede inferir que no exige la condicién de saturacion
de la superficie y que no hay una equivalencia energética de los sitios activos

como en el caso de la isoterma de Langmuir.
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1.5.2.4.9 Efecto de la adicion de oxidante

La adicion de oxidantes (aceptores de electron) permite reducir el
proceso de de recombinacién de los pares que es uno de los inconvenientes
mas grandes en la aplicacion de fotocatdlisis con TiO, (perdida de energia). En
ausencia de un aceptor de electrones, el proceso de recombinacién es
predominante, ya que limita el rendimiento cuantico. La adicién de oxidante en
la suspension del semiconductor contribuye a aumentar en muchos casos la
velocidad de fotodegradacion de los sustratos organicos reduciendo la
recombinacion de los pares, aumentando la concentracion de los radicales
hidroxilos y generando mas especies oxidantes capaces de fotomineralizar los

intermedios fotogenerados en el proceso (61,63-66).

El oxigeno es el aceptor de electrones mas usado en fotocatélisis
heterogénea. Para compensar la bajas eficiencias en mineralizacién del uso del
oxigeno (1 - 5%) y su lenta transferencia de masa hacia la superficie del
fotocatalizador, se usa, como buena alternativa, la adicion de oxidantes
inorganicos tales como el H,0,, el S,05% 0 el BrOs. Otra ventaja que se puede
alcanzar al usar este tipos de oxidantes, interesante para las instalaciones
industriales con fuente de radiacién solar, es la rebaja de los costes del
fotorreactor de estas instalaciones. En efecto, el costo mayor de las plantas
solares de fotocatdlisis heterogénea se centra en el fotorreactor, siendo este
coste el principal obstaculo para una comercializacion rentable del proceso. En
este caso, el uso de oxidantes puede contribuir mucho a una disminucién
importante de los costes a través de la reduccion del dimensionado del

fotorreactor.

1.5.2.4.9.1 Peroxido de hidrogeno
El peroxido de hidrogeno es uno de los primeros oxidantes que suelen
probarse en fotocatalisis heterogénea. El peréxido de hidrogeno, ademas de

ser barato, es mejor aceptor de electrones que el mismo oxigeno (100-102). En
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efecto la energia minima necesaria para la reduccion de los radicales hidroxilos
por el oxigeno es de 3.0 eV mientras que con el H,O, es solamente de 2.2 eV.
El peréxido de hidrogeno reacciona con los electrones de la banda de
conduccion y genera radicales hidroxilos, que son necesarios para la
fotomineralizacion de los contaminantes organicos, de acuerdo con la ecuacion
1.15:

H202+e|;c - ‘OH+OH" ( l)‘

También el perdoxido puede producir radicales hidroxilos a través de la

siguiente reaccién (ecuacion 1.16):

H,0,+0, - "OH +OH +0, (L

Por otro lado la adicibn de perdxido de hidrogeno puede producir
radicales hidroxilos que son necesarios para la fotomineralizacion de los
contaminantes organicos via ruptura fotolitica dependiendo de la longitud de

onda (ecuacion 1.17):

H,O,+hv - 2HO" (A <300 nm) (1)

Este oxidante ha sido probado con un buen nimero de contaminantes
incluyendo herbicidas (103-108). Aunque en muchos casos la adicion de este
oxidante presenta un efecto beneficioso sobre la velocidad de fotodegradacion,
se describen muchos casos en la literatura donde existe una enorme disparidad
entre los resultados relativos a su efecto. A altas concentraciones de H,0,, la
eficiencia del oxidante sobre el proceso fotocatalitico empieza a bajar. El efecto
positivo del H,O, puede tener una explicacion en la prevencion de las
recombinaciones de los pares e/h” y la producciéon adicional de radicales

hidroxilos a través de las reacciones de las ecuaciones 1.15, 1.16 y 1.17. El
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efecto de inhibicion a altas concentraciones puede ser debido a la modificacion
de la superficie del fotocatalizador por adsorcion del mismo peréxido (107,109)
gue puede reaccionar con los radicales hidroxilos (ecuacién 1.18 y 1.19) y jugar

un papel de trampa de los huecos fotoproducidos (ecuacion 1.20 y 1.21) (110).

H,0,+ OH - HO+HO ( L1

H,O0 + OH - H,0+0, ( L1F

También el peréxido puede capturar la mayor fuente de radical hidroxilo
(los huecos fotogenerados) produciendo radicales hidroperdxido que son

menos reactivo que los *OH.

H,0,+2h;, - O,+2H" (12

H202+hgv - HO'2+H+ ( 1.3:

El efecto prejudicial por adsorcibn no depende solamente de las
caracteristicas del contaminante pero depende también de la relacion molar de
H,O,/contaminante y puede encontrar una explicacion en el modelo cinético de
L-H (ecuacién 1.9) y en la adsorcion competitiva. En efecto, si la concentracion
del contaminante es muy baja y la del oxidante muy alta, la adsorcion del
contaminante sobre el fotocatalizador disminuye por la competicion con la
adsorcion del peroxido, por tanto disminuye la velocidad de fotodegradacion. A
altas concentraciones de contaminante, los radicales hidroxilos producidos
reaccionan mas facilmente y la velocidad aparente aumenta. Sin embargo,
cuando la concentracion sigue aumentando, la velocidad de fotodegradacion ya
no estd afectada por la adsorcion. Segun algunos autores (111-114) el

cociente molar optimo de H,O,/contaminante, aquel en que la materia organica
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es suficiente para consumir todo los radicales hidroxilos producidos en el medio

y fotodegradarse eficientemente, se sitia entre 10 y 100.

1.5.2.4.9.2 Peroxodisulfato de sodio

El peroxodisulfato es otro oxidante inorganico que se puede usar como
aditivo en el proceso fotocatalitico. En efecto EI S,07" (E°=2.01 V vs NHE)

puede generar el anion radical sulfato (E°=2.6 V vs NHE), que es mejor agente
oxidante que el mismo peroxodisulfato. La reaccién de produccion de este

radical puede ser térmica (ecuacion 1.22) o fotoquimica via radiacion UV
(A <270nm) en disoluciones (ecuacién 1.23). Como puede apreciarse, a la

vista de la longitud de onda, esta radiacién no ha sido empleada en este trabajo
de Tesis, ya que los fotorreactores que se han usado son de vidrio que cortan
las radiaciones por debajo de 320 nm. No obstante, existen otros mecanismos
gue se veran mas adelante que suministran el anidén radical sulfato sin

necesidad de aportar esta radiacion.
SO - 20, (1.23
SOF +hv - 250; ( 2p

Este oxidante ha sido probado con muchos plaguicidas. El SZOg_ puede

aceptar un electron y disociarse (115) en reacciones homogéneas (ecuacion
1.24).

S,07 +e, - SO, +S0% (123

Por otro lado, el peroxodisulfato puede dar lugar a la formacion del anion
radical sulfato, a través de la reaccion con los electrones fotogenerados en la

banda de conduccion del semiconductor (ecuacion 1.25).
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5,00 +e;, ~ SO, +S0% (123

Ademéas el anién radical sulfato puede atrapar los electrones
fotogenerados (ecuacién 1.26) y/o generar radicales hidroxilos a través de la

reaccion con el agua (116) (ecuacién 1.27).
SO;” +e;, — SO (12
SO;” +H,0 - 'OH +S0Z +H"* (1.27)

Este oxidante constituye un buen agente a la hora de mineralizar aguas
de lavados de formulaciones de plaguicidas disueltos. Ademas, de los
principios activos (molécula de contaminante organico), existen materias
organicas (impurezas y aditivos) que contribuyen al contenido de carbono

orgéanico total (TOC) y que hay que mineralizar también.

SO;” +TOC,

inicial

.OH + SOj_ +TOCIntermedios ( 12$

SO;” +TOC - (I~ M- SO +CO, ( 1

Intermedios

La produccién final del anion sulfato puede ser una limitacién al usar
este oxidante. En efecto, los sulfatos pueden adsorberse sobre la superficie del
semiconductor y asi competir con el contaminante en los centros activos de
adsorcion. Ademas de contribuir al aumento de la salinidad de las aguas

tratadas.

1.5.2.4.10 Efecto de la calidad del agua

1.5.2.4.10.1 Efecto de la turbidez
La turbidez siempre se refiere a las particulas insolubles presentes en el
agua (117). La presencia de particulas en suspension afecta negativamente al

proceso fotocatalitico por el fenébmeno de dispersion de la luz, reduciendo,
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por tanto el numero de fotones que llegan a la superficie del semiconductor
(118,119) susceptibles de ser absorbidos. Por otro lado, un exceso de turbidez
puede también reducir la eficiencia de la mineralizacion y de la desinfeccion de
los contaminantes organicos presentes en el agua por el mismo efecto de
atenuacion de la radiacion. Para asegurar una buena velocidad de reaccion de
fotodegradacion a través de una utilizaciébn optima de la radiacion UV, la
turbidez del agua a tratar tiene que tener un valor inferior a 5 NTU (unidad de
turbidez nefelométrica) (120,121). Este limite es arbitrario y depende del tipo de
agua y del nivel de tratamiento requerido. La reduccién de la turbidez del agua
se puede conseguir a través de métodos convencionales como la filtracion, la

sedimentacion, la coagulacion y la floculacion.

1.5.2.4.10.2 Efecto de los iones inorganicos

A la hora de tratar un agua real por fotocatélisis heterogénea, es crucial
saber el efecto que producen la presencia de iones inorganicos sobre la
eficiencia del proceso, con objeto de asegurar su estabilidad y reproducibilidad.
Numerosos estudios han mostrado que la presencia de iones inorganicos
(aniones y cationes) en el agua disminuye la eficiencia del proceso fotocatalitico
por adsorberse sobre los centros activos de la superficie del semiconductor y
reducir por tanto la generacién de radicales *OH (122-124). Debido al caracter
anfétero de las particulas de TiO,, el efecto del pH del medio puede jugar un
papel importante en la inhibicién selectiva de los iones sobre la superficie del
semiconductor (125). El efecto de cationes (Na*, K*, Ca®*, Cu?*, Mn?*, Ni**, Fe?,
Zn**, APF") y aniones (CI, NOg, HCO3, ClO,, SO/, HPO,”, PO,*) sobre la
eficiencia del tratamiento fotocatalitico ha sido estudiado por muchos autores
(126-129). Muchos de ellos estan de acuerdo en que los iones cu?®, AP, CI,
PO, a un nivel de una determinada concentracion, pueden influir
negativamente sobre la fotomineralizacién mientras que Ca®*, Mg* y zZn**
pueden tener un efecto débil por estar en sus estados de méaxima oxidacion. Se

han propuesto diferentes mecanismos para describir el efecto de los iones
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inorganicos sobre la fotoactividad del TiO, (130,131). Dentro de ellos, estarian:
El efecto pantalla de los iones frente a la radiacion, la adsorcién competitiva por
los centros activos del semiconductor, la competicion por los fotones (algunos
aniones-cationes pueden absorber radiacion UV), la interaccibn como trampa
de huecos y/o sumideros de radicales y la reaccion directa con el
fotocatalizador. Por ejemplo, se ha demostrado que el NOs; juega mas un
efecto pantalla frente a la luz, que de inhibicién sobre la superficie del TiO,
(130). La competicion por los centros activos reduce la generacion de radicales
*OH y la competencia por los fotones disminuye el rendimiento cuantico.
Ademas de competir por los centros activos de adsorcion, los aniones CI,
HCO3, SO,* y PO,* pueden jugar un efecto de trampa de huecos y radicales

segun las ecuaciones 1.30 y 1.31.
Cl"+'OH - CI"+OH" (13r
Cl"+h* 5 CI’ ( 1.3:

La presencia de sales puede también disminuir la estabilidad coloidal

por tanto aumentar el efecto pantalla de los iones.

1.6 Radiacion solar

Como se habia dicho anteriormente, la fuente de radiacion UV es una
de las claves del proceso fotocatalitico, por tanto se considera conveniente
tratar el tema de la radiacién solar y de su componente UV. Debido, sobre todo,
al interés en incorporar la fotocatalisis heterogénea a un esquema econémico
de utilizacion, empleando en el proceso la radiacion solar directa como fuente
de radiacion UV-visible. A su vez, esta incorporacion permite llevar estos

tratamientos a zonas donde la incidencia de esta radiacion es alta.

El sol constituye un enorme reactor que envia a la tierra una potencia de
1.7-10" kwh, supone 1.5-10'® kWh por afio, aproximadamente 28000 veces
44



Introduccion

mas que la energia consumida anualmente en todo el mundo. La radiacion en
el exterior de la atmoésfera terrestre es de una longitud de onda comprendida
entre 200 y 50000 nm, este intervalo se reduce a 300 - 3000 nm cuando la
radiacion alcanza la superficie terrestre, debido a la absorcién de la radiacién
por parte de los diferentes componentes atmosféricos (0zono, oxigeno, didoxido
de carbono, aerosoles, vapor de agua, etc.). La radiacion solar que alcanza la
superficie terrestre, sin ser absorbida o desviada, se denomina radiacion directa
(Figura 12a), mientras que la que ha sido desviada, pero también alcanza la
superficie, es la radiacion difusa y la suma de ambas es la radiacion global
(Figura 12b).

En general la componente directa de la radiacion global es minima en
dias nublados y la componente difusa es maxima, produciéndose la situacion
contraria en los dias claros. En la Figura 12, (a) y (b), se puede observar que la
zona donde se halla Senegal (al sur del desierto del Sahara), es uno de las

areas geogréaficas de mayor incidencia de radiacién tanto directa como global.
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Figura 12. Irradiacion solar mundial (kWh-m'z-aﬁo'l) directa 1981-2000 (a) y global
1986-2005 (b), (132).

En la Figura 13, se puede apreciar el espectro estdndar de radiacion
solar sobre la superficie de la Tierra en un dia despejado. Se puede apreciar
claramente la escasa franja del espectro solar que puede utilizarse en los

procesos fotocataliticos con TiO, (A <387 nm) pero, como fuente de energia
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barata y abundante, aun se considera viable e interesante su utilizacién (133).
Las medidas realizadas muestran que la relacion existente entre la parte UV del
espectro solar y el total, estd comprendida entre un 3.5 % y un 8% (134),
aungue esta relacién puede variar para un emplazamiento determinado y entre
dias nublados y despejados. Por tanto la radiacion UV es una parte muy
pequefia del espectro solar. El porcentaje de radiacion UV global (directa +
difusa), con respeto al total suele aumentar al disminuir la transmisividad,
debido fundamentalmente a las nubes, polvo en suspension y aerosoles de la
atmaosfera (135). El proceso fotocatalitico puede tener un rendimiento aceptable
incluso en dias nublados debido al hecho que en estas condiciones, la relaciéon
porcentual entre la radiacién solar UV y total es de hasta dos puntos mayor que
la de los valores de los dias despejados, para cada emplazamiento

determinado.

La radiacion UV se divide en tres regiones de acuerdo a los efectos que

produce desde el punto de vista fotobiolégico:

La region UV-A entre 315 y 400 nm, que es la parte menos peligrosa de la
radiacion UV. Esta radiacion se utiliza en general para excitar las materias
fluorescentes para que emitan luz visible.

La region UV-B entre 280 y 315 nm, es fundamentalmente la mas destructiva
porque la energia de la radiacion es suficiente para dafar los tejidos
biologicos. Este rango se asocia como radiacion oncogénica y puede ser
totalmente absorbida por la atmosfera.

La region UV-C (100 - 280 nm) es completamente absorbida por la
atmosfera. Cuando los fotones UV-C entran en colisién con el oxigeno de
aire, la transferencia de energia es suficiente para formar ozono. Las
lamparas UV-C se utilizan para el tratamiento del agua (desinfeccion) porque

la radiacion es capaz de eliminar las bacterias.

Debido a la absorcién por parte del ozono estratosférico conjuntamente
con la absorcién debida a otros componentes, tales como el O, N, O, y N,,
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la radiacion UV que llega a la superficie terrestre esta constituida
fundamentalmente por radiacion del tipo A, con una fraccion muy pequefa

de la del tipo B y nada de la del tipo C.

2,5
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Figura 13. Espectro de la radiacion solar desde 250 hasta 3500 nm (136)

1.7 Reactores fotocataliticos solares

Existe bastante literatura sobre los tipos de fotorreactores solares, por
tanto en esta seccion de la Memoria de Tesis Doctoral, se introduciran
Unicamente los aspectos generales sobre esta cuestion. Los fotorreactores que
hemos usado en el trabajo de Tesis Doctoral en el capitulo de los estudios a
escala de Planta Piloto Solar, son los denominados fotorreactores con
Captadores Parabdlicos Compuestos (CPC).

Los sistemas solares CPC son intrinsecamente simples, econémicos,
faciles de usar y requieren una baja inversion inicial. Los CPCs ampliamente

utilizados en sistemas de tubos, son una combinacion entre captadores
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parabdlicos y sistemas planos estaticos y constituyen una interesante opcion
para aplicaciones de fotocatalisis solar (137-139). Los CPCs son captadores
estéticos con una superficie reflectante que sigue una involuta alrededor de un

reactor tubular cilindrico, tal y como puede verse en el esquema presentado en

la Figura 14.

Figura 14. Esquema de un colector cilindro-parabdlico compuesto (CPC) con un semi

angulo de aceptancia de 90°.

El factor de concentracion (Rc) de un CPC bidimensional se puede

expresar por la ecuaciéon 1.32:

1 A
= =— 1.32
R sing, 2nr ( )

Los valores normales del semi angulo de aceptancia &, para

aplicaciones fotocataliticas estan comprendidos entre 60° y 90° Estos
captadores proporcionan las mejores Opticas para sistemas de baja

concentracion (140) y pueden ser disefiados con un rango de concentracion
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préximo a uno Rc = 1 (6,= 90°), presentando asi las ventajas tanto de los

captadores cilindro parabdlicos (estructura con una superficie altamente
reflectante y concentradora de la luz UV con forma de pardbola y seguimiento
solar en uno o dos ejes), como de los sistemas estaticos (141). Los captadores
CPC con R¢ = 1 pueden captar toda la radiacion UV que alcanza el area de
apertura del CPC (no solo la directa sino también la difusa) y reconducirla al
reactor (142,143). La luz reflejada por el CPC es distribuida hacia la parte
posterior del receptor tubular con lo que la casi totalidad de la circunferencia del
tubo receptor queda iluminada y la luz incidente en el fotorreactor es muy
similar a la de un captador de placa plana (Figura 15). Entre las diferentes
configuraciones que puede adoptar el fotorreactor, la forma mas usual es la
tubular debido a la sencillez de manejo de fluido. En estos casos, uno de los
pardmetros mas importantes es el didmetro del tubo, ya que se ha de garantizar
una adecuada relacion entre la distribucion de la iluminacion, la concentracion
de catalizador y la eficiencia del proceso fotocatalitico. Los valores practicos
para fotorreactores tubulares van a estar normalmente entre 25 y 50 mm,
valores de didmetros menores incrementan en exceso las pérdidas de carga y
valores mayores, suponen que aumenta la posibilidad de aparicion de zonas
oscuras en el interior del reactor, esto es, que haya un volumen sin iluminar
grande, que originaria una importante reduccion en la eficiencia general del
proceso. Otro factor que influye de forma importante sobre la concentracion
optima de fotocatalizador es la forma en que la radiacion incide sobre el mismo
y la longitud del camino Optico que sigue dicha radiaciobn en su interior. La
superficie reflectante tiene por objeto dirigir y reflejar la luz datil hacia el
fotorreactor para conseguir un maximo aprovechamiento de ésta y evitar
pérdidas innecesarias. En los reactores usados para procesos de fotocatalisis,
la necesidad de tener una elevada transmisividad en el UV y una elevada
resistencia a la degradacién, hace que los materiales empleados para la
superficie reflectante sean flloropolimeros (inertes quimicamente, con buena

transmisividad y resistencia, buenos difusores de la luz UV), materiales
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acrilicos, varios tipos de vidrio (con bajo contenido en hierro ya que éste
absorbe UV, por ejemplo el borosilicato), el aluminio anodizado y el cuarzo,
aungue este Ultimo es de coste elevado. En el caso particular del fotorreactor
CPC empleado en este trabajo de Tesis Doctoral, el reflector esta fabricado

con aluminio altamente anodizado.

Radiacién Incidente

Reactor fotocatalitico
(Tubo de vidrio Pyrex)

Superficie reflectante
{(Aluminio anodizado)

Figura 15. Radiacion solar reflejada en un captador parabdlico compuesto (R¢ = 1)
(144).
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1.8 Objetivos de la Tesis Doctoral

El trabajo de investigacion que se recoge en esta Memoria esta
enmarcado en el ambito del proyecto de investigacion europeo: “CLEAN
WATER”".

El objetivo principal de esta tesis doctoral que se encuadra dentro del
proyecto anteriormente mencionado, consiste en el desarrollo de materiales
basados en TiO, con el proposito de mejorar sus propiedades texturales y su
facilidad de recuperacion respecto de los materiales comerciales tal como el
Degussa P25 y la evaluacion de sus aplicabilidades en el tratamiento
fotocatalitico de aguas conteniendo los herbicidas acido 2,4-

diclorofenoxiacetico y bentazona como contaminantes.

Los herbicidas seleccionados como contaminantes modelo para su
estudio en esta tesis doctoral son cominmente muy usados en la agricultura
intensiva en el delta del Rio Senegal, y pertenecen a familias de herbicidas
ampliamente utilizadas en este sector agricola. Ademas, los dos herbicidas se
han seleccionado teniendo en cuenta que presentan una alta solubilidad en
agua y que existe disponibilidad en el mercado del producto técnico con alta
pureza asi como estandares analiticos para su deteccibon en HPLC-UV.
Ademas de éstos, también se ha seleccionado agua real del embalse de la
presa de las niflas de Las Palmas de Gran Canaria para simular el agua real

del Lago de Guiers en el delta del Rio Senegal.
El plan de trabajo seguido consta de los siguientes puntos:

» Desarrollo de nuevos fotocatalizador basados en TiO, por los métodos sol
gel y sol gel combinado con hidrotermal, caracterizacion estructural y
evaluacion de su fotoactividad sobre el contaminante de referencia, el fenol.

» Evaluacién del material mas eficiente sobre la fotodegradaciéon de los dos
herbicidas seleccionados a escala de laboratorio y de Planta Piloto Solar

con agua real y comparacién con el fotocatalizador comercial Degussa P25.
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Se ha pretendido alcanzar estos objetivos mediante la consecucion de los

siguientes objetivos parciales:

* Evaluar la degradacion fotocatalitica de los contaminantes mediante la
exposicion de disoluciones acuosas de los mismos a la radiacion
Ultravioleta escala de laboratorio mediante ldmparas.

» Conocer la cinética de degradacion tanto del compuesto original como de
sus productos de transformacion, mediante el analisis por cromatografia
liqguida de alta resolucion (HPLC) del compuesto original y liquido masa de
los intermedios (LC-MS).

» Evaluar la descomposicion de los contaminantes mediante el seguimiento
de la desaparicion del Carbono Organico Total (TOC) y la aparicién de sus
iones inorganicos.

* Estudio de los parametros que influyen en el proceso de degradacion
fotocatalitica de los herbicidas (pH, concentracion de contaminante, carga
de fotocatalizador, etc) con el objeto de fijar los valores 6ptimos.

* Intentar mejorar el rendimiento cuantico del proceso fotocatalitico mediante
la adicion de aditivos como el peroxido de hidrogeno o peroxodisulfato
saodico.

e Operar una planta piloto con agua real que permita desarrollar la
experimentacion en las condiciones mas reales posible, ajustando todos sus
pardmetros de control con el objetivo de conseguir los resultados mas
fiables posibles.

» Asegurar la correcta destoxificacidon de las muestras tratadas durante los
procesos de degradacion fotocatalitica, mediante la aplicacion de
bioensayos de toxicidad aguda.

* Evaluar la recuperacion de los fotocatalizadores con respecto al material

comercial Degussa P25.
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2 Materiales, Técnicas Analiticas y Procedimientos experimentales
2.1 Reactivos

2.1.1 Contaminantes

En esta Tesis Doctoral, se han estudiado dos herbicidas de amplio uso
en la agricultura en el Delta del Rio Senegal: Uno es un derivado clorado del
acido fenoxiacético, el acido 2,4 diclorofenoxiacético; y el otro es del tipo de la
tiadiazina, la bentazona o0 BASAGRAN. Asi mismo, se ha usado fenol como
referencia para probar la actividad del fotocatalizador sintetizado en laboratorio
por el método sol gel combinado con hidrotermal. En la Tabla 1 se resume el

nombre del contaminante, su rigueza y la casa comercial suministradora.

Tabla 1. Composicién de los contaminantes utilizados

Contaminante Riqueza Procedencia
Acido 2,4 diclorofenoxiacético (2,4-D) 297.0% Aldrich
Bentazona (Basagran) 299.9% BASF
Fenol =299.0% Sigma

Ademas, se han usado determinadas disoluciones de co-oxidante o
coadyuvantes para la oxidacion como son las preparadas a partir del peréxido
de hidrogeno (35%) suministrado por SCHARLAU y del peroxodisulfato sédico
(298%) de la casa comercial PANREAC.

2.1.2 Fotocatalizadores

Los experimentos realizados tanto en el laboratorio como en la Planta
Piloto Solar, se llevaron a cabo empleando 3 tipos de suspensiones de
fotocatalizadores basados en TiO,.

- Comercial TiO,-P25 (299.5%) Degussa-HULS AG, TITANDIOXID P25).
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- El TiO,-ECT-1023 que ha sido sintetizado en nuestro laboratorio mediante
un procedimiento sol gel, consistente en una hidrdlisis y condensacion de
un precursor de titanio. Generalmente, dichos precursores suelen ser sales
inorganicas de titanio (cloruros) o bien alcéxidos organicos. En nuestro
caso, se ha empleado el tetrabutéxido de titanio, (CHs);COTi, en presencia
de etanol, acido citrico como estabilizador del pH, y calcinado a 750°C. El
método de sintesis del fotocatalizador, asi como su caracterizacién y su
fotoactividad sobre compuestos fenélicos han sido ampliamente descritos
en un trabajo anterior de nuestro grupo de investigacion (1). Se describiran,
mas adelante, los detalles relativos al procedimiento de sintesis en el
capitulo correspondiente.

- El fotocatalizador dopado N-TiO, se ha sintetizado en los laboratorios del
“Institute of Physical Chemistry NCSR Demokritos” de Grecia, dirigido por el
Dr P. Falaras. Este fotocatalizador se sintetizO mediante una hidrélisis y
condensacion del ortotitanato de tetrabutil con urea en presencia de acido
nitrico y de propanol. EI método de sintesis del fotocatalizador, asi como su
caracterizacion y su fotoactividad sobre el naranja de metilo han sido

descritos en un trabajo anterior (2).

2.1.3 Aguas

El agua que se uso6 a escala de laboratorio para todas las disoluciones
es agua destilada de calidad o de grado milliQ con un valor de resistividad de
18.2 MQ-cm® a 25 °C, que ha sido obtenida a partir de un equipo de
destilacion Integral Millipore provisto de una unidad absorbente de materia
organica basado en filtro de carbén activado en una columna de relleno, y de
eliminacion de microrganismos mediante la aplicacién de radiacién ultravioleta
de 254 nm. El agua asi obtenida se hace pasar por un filtro en la linea de
dispensacion de 0.22um.

Para los experimentos realizados a escala de Planta Piloto Solar, se

utilizé agua natural procedentedel Embalse de la Cueva de las Nifias (Presa de
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las Nifias) situado en la Isla de Gran Canaria en la vertiente Sur-Occidental de
la isla, véase el Mapa representado en la Figura 1 (Google Earth). La utilizacion
de agua con estas caracteristicas se debi6 a la intencibn de simular las
condiciones de los efluentes naturales con los que se tendria que trabajar en el
Delta del Rio Senegal. Las caracteristicas fisico quimicas del agua se

determinaron ulteriormente.

wBArtenara
£ E
a/Aldea‘'de San.Nicolas
o n
3 8 o
Gran:Canariz

Embalse dela Clieva de la nifas, 35360sTejeda, Palmas, €anarylsla
o e :

L o
Santall:ucia de Tirajana ® Ingen

Figura 1. Posicion geogréafica del Embalse de la Cueva de las Nifias (Presa dede la

presa de las nNifias) en la Isla de Gran Canaria.
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2.1.4 Bacterias Luminiscentes

Las bacterias luminiscentes utilizadas en los ensayos de inhibicion de
bioluminiscencia, en los estudios de toxicidad, pertenecen a la especia marina
Vibrio fischeri NRRL B-11177, sumistrado por ABOATOX. Estos organismos se
encuentran en forma de reactivos comerciales lipofilizados, siendo conservadas
en un congelador a una temperatura -18°C. Segun la hoja informativa B006
1/92 ZH 1/346 de la Asociacion Profesional de la Industria Quimica, Vibrio
fischeri esta considerada como inocua tanto para los animales como para los

seres humanos.

2.1.5 Lentejas de agua: Lemna minor

Los ensayos de inhibicion de crecimiento, se han llevado a cabo
mediante el empleo de un organismo modelo (macrdfito), representativo de las
plantas acuaticas superiores, la lenteja de agua o Lemna minor. Se trata de una
especie angiosperma flotante. Con objeto de que no existan diferentes
variedades de la misma especia, estos organismos han sido adquiridos a través
de la Federal Environmental Agency (UBA) FG Il de Berlin en Alemania, la cual

certifica que se trata de una Unica especie.

2.2 Materiales para las técnicas de sintesis

Los procedimientos de sintesis de los fotocatalizadores HT por el
meétodo sol gel combinado con hidrotermal, serdn descritos con detalle dentro
del capitulo correspondiente. En esta seccidon, se detallaran solamente los
materiales especificos que se han usado. Los productos quimicos empleados
en esta parte son los mismos que se han usado en la sintesis del
fotocatalizador ECT-1023. En efecto, la sintesis hasta la etapa de
envejecimiento sigue los mismos pasos, para posteriormente realizar el
tratamiento hidrotermal. Los reactivos quimicos empleados han sido los
siguientes:

Etanol 299.5% de Panreac
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Tetrabutéxido de titanio 297% de Aldrich
Acido citrico 299.5% de Panreac

2.2.1 Reactor hidrotermal

El reactor hidrotermal que se ha usado para el tratamiento de los
fotocatalizadores HT (Figura 2), ha sido disefiado por los técnicos del Instituto
de Ciencias de Materiales de Sevilla y fue fabricado en una empresa local.
Consta de un vaso de teflon que se introduce en un cilindro de acero provisto
de una rosca para el cierre hermético con la tapa de acero del reactor
hidrotermal. Se ha estimado que la presion que se genera para un volumen de
150 mL es de unos 198.48 kPa (3).

Figura 2. Reactor hidrotermal
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2.2.2 Caracterizacion de fotocatalizadores
En esta seccion del trabajo, se describen las técnicas y equipos de

empleados para la caracterizacion de los fotocatalizadores.

2.2.2.1 Medidas de superficie especifica

Se ha utilizado un analizador Micromeritics modelo Gemini Il 2375
(Figura 3) para medir el area especifica BET (Brunauer-Emmett-Teller) (4, 5) de
las muestras de fotocatalizador. Los datos se obtienen de la isoterma de
adsorcion-desorcion de nitroégeno, a la temperatura de ebullicion del N, liquido
(77.35 K). Previamente, se pesan las muestras con exactitud y luego se
desgasifican antes de las medidas a 150 °C durante dos horas, bajo vacio en

corriente de N, seco.

™
|

Figura 3. Analizador Micromeritics Gemini Ill 2375
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2.2.2.2 Difraccién de rayos X (DRX) de polvo

La caracterizacion estructural de todas las muestras se ha realizado por
la técnica de difraccion de rayos X de muestras de polvo de fotocatalizador (6,
7). Los difractogramas han sido obtenidos en un difractometro Siemens modelo
D-501, empleando la radiacion Ka del Cu (A=1.5418 A) con filtro de Ni y
monocromador de grafito. En todos los casos los difractogramas se realizaron
haciendo un barrido de forma continua entre los angulos 26, 10° y 80°, con
toma de datos cada 0.05° y con un tiempo de permanencia en cada angulo de
un segundo. Por otra parte, los DRX con temperatura programada se llevaron a
cabo en un difractémetro de la casa Philips modelo X Pert Pro equipado con
una camara de calentamiento Anton Parr HTK 1200. El programa fue de 10
°C.-min" hasta 800 °C registrando los difractogramas cada 50 °C con un
intervalo angular que va desde 20° a 40°, con 0.05° de paso por segundo. La
identificacion de las distintas fases cristalinas presentes en cada muestra se
llevé a cabo mediante las fichas JCPDS (Joint Comitee for Powder Diffraction
Standard Data Cards). El tamafio de cristal de las muestras se puede estudiar
gracias a que la anchura del pico, tomada a la mitad de la altura del mismo,
disminuye al aumentar el tamafo del cristal. Los picos se ajustaron a una

funcion Voigt y se aplicé la ecuacion de Scherrer:

A-180 ‘
- 7T-cosf L (2

donde L es el ancho de pico a la mitad de la altura, A la longitud de onda de la

radiacion de rayos X, 0.15406 nm, y 6 el angulo de difraccion.

71



Apectos experimentales

2.2.2.3 Espectrofotometria UV/Vis: energia de separ acién de bandas

Los espectros de reflectancia difusa fueron registrados utilizando un
espectrofotbmetro Varian modelo Cary 5 equipado con una esfera integradora y
usando Poli-Tetra-Fluor-Etileno (PTFE, Teflon) como referencia. PTFE es una
sustancia de referencia muy importante para los estudios de reflectancia
debido a sus propiedades fisicoguimicas y a su alta reflectancia para cualquier
angulo de incidencia de la radiacion que le impacta. Las medidas de
reflectancia difusa se han expresado mediante la funcion de Kubelka-Munk
(F(R<)) (8-10), que relaciona el porcentaje de reflectancia del material (R), con

los coeficientes de absorcién (a) y de dispersién (s):

1- R’ ,
(ZR) :% (2}

F(R) =

A partir de los espectros de reflectancia difusa expresados por la funcién
de Kubelka-Munk (11, 12), se ha calculado el ancho de la banda de energias
prohibidas (band gap) de todas las muestras mediante el método descrito por
Tandon y Gupta para transiciones indirectas (13), por representacion de la
funcién (F(R)-E)"? vs E (hv, energia de la radiacién). La extrapolacion de la
porcion lineal de esta funcion a ordenada nula da una estimacion del valor del

ancho de la banda de energia prohibida.

2.2.2.4 Microscopia electronica de transmision (TEM )

Para el estudio de las muestras por microscopia electrénica de
transmisién se ha utilizado un microscopio Philips CM200. El microscopio esta
equipado con una entrada en el receptaculo superior y un sistema de bombeo
de iones que trabaja con un voltaje de aceleracién de 200 kV y que tiene una
resolucion estructural nominal de 0.21 nm. La preparacion de los polvos de
fotocatalizador para la observacion consistio en la dispersion en etanol por

ultrasonido, su deposicion sobre rejillas de cobre cubiertas por una pelicula
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delgada de grafito que se deja secar a 323 K durante 5 minutos. Se observa la
microestructura de las muestras a escala de algunas decenas de nanémetros
(14-16).

2.2.2.5 Espectrofotometria infrarroja por transform adas de Fourier (FTIR)
El equipo utilizado para estudiar la interaccion de las moléculas de fenol
y de 2,4-D con la superficie de los fotocatalizadores fue de de la marca
UNICAM, modelo RS/1 en la regién 1000 a 4000 cm™ fundamentalmente. La
resolucién ha sido de 2 cm™ y la velocidad de movimiento de los espejos de 10
y 6.2 kHz. Por otro lado se ha utilizado en el caso de la bentazona, un
espectrofotometro FT-IR Thermo modelo Nicolet iS10 entre 1000 y 4000 cm™.
Las disoluciones de fotocatalizadores se mantienen en oscuridad y agitacion a
un pH determinado durante 24 horas para impregnarlas con los contaminantes
en estudio. Los fotocatalizadores, después se recuperan por filtracion y se
dejan secar a temperatura ambiente. Posteriormente, se colocan entre dos
ventanas de CaF, para la obtencién de los espectros de transmision en el
infrarrojo. El espectro del agua se sustrae de todos los espectros y, a efectos
comparativos, se toma en las mismas condiciones el espectro de transmision

de la sustancia pura como referencia.

2.3 Técnicas analiticas

2.3.1 Cromatografia Liquida de Alta Resolucién (HPL  C-UV)

La concentracion de cada uno de los contaminantes estudiados durante
su degradacion por fotocatalisis a escala de laboratorio y en Planta Solar ha
sido seguida mediante cromatografia liquida de alta resolucién con detector de
Ultravioleta-Visible de la casa comercial VARIAN (Figura 4). Se disponen de
dos maodulos de deteccion: EI modelo 9050 con longitud de onda seleccionable
entre 190-400 nm que permanece fija durante los andlisis y el modelo ProStar
Diode Array que permite hacer espectros UV-Vis a medida que se esta
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ejecutando el analisis cromatografico. Cada uno de estos modulos de
deteccidn, estan, respectivamente, conectados a sendas bombas: Varian
modelo 9010 (ternaria) y ProStar (monaria). El control y la adquisicién de datos
se lleva a cabo mediante la conexion a un ordenador en el que esta instalado el
software Star Work-Station. La columna cromatografica utilizada para la
separacion de todos los compuestos es una columna de fase reversa C18
(marca Supelco, modelo DISCOVERY con dimensiones 25 cm de longitud, 4.6
mm de diametro interno, y con un tamafio de particula de 5 pm).Las
condiciones Optimas de deteccion asi como la fase modvil empleada es
especifica para cada contaminante dependiendo de las caracteristicas del
mismo.

En la Tabla 2 se resumen las condiciones correspondientes al método
de deteccion para cada uno de los contaminantes estudiados en esta Tesis
Doctoral. El flujp de la bomba es de 1 mL-min* para los estudios de
fotodegradacion del 2,4-D y de la bentazona; y de 0.8 mL-min® para los del
fenol. El volumen cargado desde la microjeringa ha sido siempre igual a 50 pL,
trabajando en condiciones de exceso de volumen con respecto al loop del
puerto de inyeccion. El volumen inyectado en columna ha sido de 20 yL para el

modelo de bomba ProStar y de 10 yL para el modelo de bomba 9010.

Tabla 2. Fases moviles y longitudes de ondas utilizadas

Contaminante Fase movil (%) A (nm)
2.4-D Metanol/Reguladora de pH é&cido fosforico 214
pH 2.3 (70/30)
Bentazona Acetonitrilo/Acido fosforico 0.1% (v/v, 50/50) 225
Fenol Acetonitrilo/Agua (v/v, 20/80) 270
H.0O, Acetonitrilo/Agua (v/v, 20/80) 210
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Los productos quimicos usados para la preparacion de las diferentes fases

moviles son:

Acetonitrilo 2 99.9% de Panreac

Metanol = 99.9% de Panreac

Acido forforico = 85% de Sigma Aldrich
Dihidrogenofosfato de Potasio = 99.5% de Panreac

Agua ultrapura (Milli-Q)

Figura 4. Cromatdgrafos de Liquidos de Alta Resolucion

2.3.2 Cromatografia de liquidos acoplada a espectro metria de masas
(LC-MS)
La identificacion de los intermedios fue llevada a cabo mediante una

Cromatografia de liquidos acoplada a espectrometria de masas (LC-MS)
75



Apectos experimentales

modelo Varian que consiste en una bomba de gradiente binaria 212-LC
acoplada a un Autosampler de HPLC modelo Prostar 410 y a un sistema Triple
cuadrupolo 320-MS LC/MS/MS, equipado con un sistema de ionizacion
electrospray (ESI). El sistema y los analisis de datos estan controlados
mediante un programa informatico MS Varian LC/MS version 6.9 SP1. La
ionizacion dentro el ESI fue llevada a cabo utilizando nitrégeno como
nebulizador y gases secos. La calefaccion y desolvatacion de los iones se
hicieron a temperaturas a 60°C y 300°C, respectivamente, para la optimizaciéon
de la bomba de inyecciones para MS/MS. Las presiones de los gases para
secar y nebulizar se fijaron a 30 psi y 65 psi, respectivamente. El voltaje capilar
se fij6 a -3 kV en el modo negativo (ESI-). El voltaje de blindaje (de proteccion)
se mantuvo a 600V (ESI-) y la tension de cono fue de 90 kV. La disociacion
inducida por colisién (CID) se llevd a cabo con Argon como gas de colision a
una presion fija de 1.94 kPa. La columna era la mismo que la utilizada para LC-
DAD. La fase mavil consistio en agua (que contiene una mezcla 0.2% de &cido
formico y formiato amoénico 5 mM, pH 2.6) / metanol (70:30) (v/v), durante 13
minutos, luego se cambi6 a 50:50 (v/v). El volumen de inyeccion fue de 10 pL, y
la tasa de flujo fue de 200 uL-min™*. La columna utilizada fue un modelo Pursuit
Varian UPS 2.4 C18 (5 cm x 2.0 mm ID, tamafio de particula de 2.4 pm).

2.3.3 Determinacion del tamafio de agregados

Se utilizé el procedimiento basado en la dispersion de la radiacién de un
laser al incidir sobre una suspensién de la muestra en agua Millig. El
equipamiento utilizado para las mencionadas medidas fue un analizador de
tamafo de particula modelo "Beckman Coulter LS13320" equipado con un

“Univesal Liquid Module” y se uso6 el modelo 6ptico de Fraunhofer.
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2.3.4 Cromatografia idnica

Se ha utilizado la cromatografia ionica para evaluar el grado de
mineralizacion de las muestras tratadas mediante fotocatalisis, tanto a escala
de laboratorio como de Planta Piloto Solar, a través de la medida de los iones
inorganicos que aparecen como consecuencia de la liberacion de los
heterodtomos presentes en la molécula del contaminante. Los iones
investigados fueron: CI para el seguimiento de la fotodegradacién del 2,4-D; y
NO;, SO,> durante la de la bentazona. Tambien se ha medido con esta
técnica, los aniones y cationes contenidos en el agua real que hemos usado a
escala de Planta Piloto Solar.

El Cromatdgrafo idnico empleado para la deteccién de iones es un
DIONEX modelo LC25 formado una bomba de gradiente GP50 y un detector de
conductividad ED50 (Figura 5). Se ha utilizado una columna cromatografica de
la marca DIONEX modelo lonpac AG11-HC (4 x 250 mm) y CS12A (4 x 250
mm) para medir aniones y cationes, respectivamente. La fase movil empleada
en los equipos de cromatografia iénica consiste en una disolucion acuosa de
NaOH 60 mM y de agua ultrapura Milli-Q en proporcién 40%-60%, con una
corriente de supresion de 95 mA, para medir los aniones. En cuanto a la fase
movil empleada para los cationes contiene 100% de acido metanosulfénico 20

mM con una coriente de supresion de 59 mA.

La adquisicion de los datos se lleva a cabo mediante la conexién a un
ordenador en el que esta instalado el programa Chromeleon. En todos los
casos, el flujo ha sido 1 mL-min" y se ha aplicado la modalidad de la supresién
ionica mediante el mddulo de supresion modelo ASRS 300 4 mm para los
aniones y CSRS-ULTRA Il 4 mm para los cationes. A continuacion, se
describen los productos quimicos necesarios para los analisis mediante

cromatografia idnica
Hidroxido de sodio 50% J.T. Baker

Carbonato de sodio 99.8% Panreac
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Acido metanosulfénico = 99.0% Fluka
Cloruro de sodio 99.5% Panreac
Sulfato de sodio 99% Fluka

Nitrato de sodio 99% Fluka

Figura 5. Cromatégrafo I6nico Dionex

2.3.5 Analizador del carbono organico total (TOC)

Se ha utilizado un equipo Shimadzu modelo TOC-Vscy para realizar los
andlisis de cuantificacion de la materia organica (Carbono Orgénico Total)
presente en una muestra a lo largo de su fotodegradacion (Figura 6). Consta de
un detector IR conectado a un registrador y analizador automético para medir el
carbono mediante una combustion catalitica a 680°C utilizando un catalizador

de Pt soportado en alumina.
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Figura 6. Analizador de carbono organico total (Shimadzu TOC-Vscy)

2.3.6 Eliminacién del peroxido de hidrogeno mediant e el método de

adicion de Catalasa

La presencia del agua oxigenada en las muestras tratadas por
fotocatdlisis heterogénea puede interferir en los estudios de toxicidad
aumentando el porcentaje de inhibicién de bioluminiscencia de las bacterias.
Por tanto, se ha aplicado el método de adicion de la catalasa para su
eliminacion del medio. La catalasa usada en este método es la catalasa de
higado de bovino, de 2300 unidades-mg* de la casa Sigma Aldrich. Se sabe
que una unidad de catalasa descompone 1.0 ymol de peroxido de hidrégeno
por minuto a pH 7 y a 25° C. La catalasa es una enzima capaz de neutralizar
formas toxicas derivadas del oxigeno como el H,O,, que se forman en los
ambientes acuosos que contienen oxigeno disuelto, como el citoplasma de las
células. La catalasa convierte el peréxido de hidrogeno en agua y oxigeno
molecular (17). Para proceder con el método, previamente se ha seguido,
mediante HPLC, el contenido en H,O, remanente durante el tratamiento
fotocatalitico. Luego se prepara una disolucion de catalasa a una concentracion
de 100 ppm. En primer lugar se ajusta el pH de las muestras a un valor
aproximado de 7, debido a que la catalasa se inactiva a valores de pH

superiores a 8 e inferiores a 5. Segun la cantidad de peréxido de hidrogeno
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remanente en cada muestra, se afiade un exceso de catalasa sobre la cantidad
estequiométrica correspondiente para eliminar el peroxido de hidrégeno.
Posteriormente, se espera durante unos 15 min para asegurar que todo el
peréxido ya esta transformado en agua y oxigeno. Finalmente, se comprobé
gue la adicién de la catalasa no interfiere en el TOC de las muestras. En efecto
el valor obtenido para el TOC en las muestras antes y después de afadirle la

pequefia cantidad de catalasa permanece invariable.

2.4 Ensayos de toxicidad

2.4.1 Microtox Vibrio fischeri

Vibrio fischeri es una bacteria marina gram negativa, anaerobia
facultativa, cuya caracteristica mas representativa es la bioluminiscencia. La
bioluminiscencia de Vibrio fischeri esta ligada al sistema de transporte de
electrones en la respiracion celular, por tanto la presencia de contaminantes
disminuye la respiracion celular, alterando el porcentaje de sintesis de
proteinas y lipidos y modificando asi el nivel de emisioén de luminiscencia. Este
ensayo, basado en la reduccion de la bioluminiscencia natural de la bacteria
marina, permite evaluar la toxicidad de muestras contaminadas. La toxicidad se
expresa como la concentracion de agente que produce la reduccion del 50% de
la luminiscencia inicial (EC50) (18) para contaminantes puros, y como
porcentaje de inhibicibn de la emisiébn de luz para el andlisis de aguas

residuales.

2.4.1.1 Reactivos, material y instrumentacion

Las suspensiones de bacterias Vibrio Fischeri utlizadas para las
medidas de toxicidad se preparan a partir de reactivos liofilizados comerciales
gue pueden conservarse en un congelador a -18°C. Las bacterias comienzan a
emitir luz inmediatamente después de su reconstitucion estando dispuestas

para su utilizacion en el ensayo.
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En este trabajo de investigacion se han empleado “kits” comercialmente
conocidos BioTiox VKit de la casa ABOATOX (referencia: BO1243-500), que
incluye la soluciéon reconstituyente de sal de NaCl 2% y de 20%. EIl
Luminémetro empleado para la medida de la bioluminiscencia emitida por las
bacterias es un OPTOCOMP | de mGm Instruments (Figura 6), que dispone de
un contador ultra rapido de fotones, con un rango espectral de 300 a 600 nm.
La sefial detectada es registrada bien como unidades relativas de luz (RLU) o
bien como porcentaje de inhibiciéon (%Il), dependiendo del método de medida
escogido en el equipo. Un termoblock BEROTZA mantiene la temperatura de

las suspensiones bacterianas a 15° C durante el ensayo (Figura 7).

Se ha utilizado acido clorhidrico (37%) de Merck y hidréxido sodico de
Sigma-Aldrich (=97%) para ajustar el pH de las muestras, que fue controlado

con un pH-metro Crison modelo BASIC 20.

Figura 7. Lumindmetro optocomp | y Thermoblock Bertoza
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2.4.1.2 Procedimiento

EL procedimiento de este ensayo esta basado en la norma internacional

UNE_EN_ISO 11348-3. El pH de las muestras debe estar entre 6 y 8.5 pero

preferentemente debe ser ajustado a 7.0 £ 0.2 como norma general. Para ello

se utilizo acido clorhidrico o hidroxido de sodio teniendo cuenta no diluir las

muestras. Luego se ha seguido el protocolo siguiente:

1.
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Encendemos el thermoblock hasta que haya alcanzado la temperatura
de 15 °C.

En cada tubo, pipeteamos 900 pL de cada muestra mas 100 pL de NaCl
20% para ajustar la salinidad de las muestras final al 2% tras lo cual
dejamos atemperar en el thermoblock durante una hora.

30 minutos antes de finalizar la incubacién de las muestras, la solucién
con bacterias liofilizadas al 2% de NaCl se atempera durante 15 min en
la nevera. Después se llevan al thermoblock donde se mantienen a la
temperatura del bloque durante otros15 minutos.

Ahora empezamos el Protocolo 1 con la medida del niumero de
bacterias inicial mediante el Lumindmetro en unidades de RLU. El
namero de bacterias inicial debe estar alrededor de 10000 RLU.

Tras finalizar la incubacion, se procede a pipetear 100 pL de las
bacterias en las muestras de control y en cada uno de los replicados de
las muestras problemas. Se realizardn 2 réplicas para cada muestra
problema. A continuacién, se mide en el luminémetro cada uno de los
tubos, el control y los replicados. La luminiscencia debe estar entorno a
un valor de 8000 RLU para todos los tubos.

Posteriormente, se pipetean 100 pL de NaCl al 2% en los blancos.

Tras esto procedemos a pipetear 100uL de sal al 2% en cada una de las
muestras de control y en los blancos y 100 pL de muestra problema con
el contaminante en los replicados, con una cadencia de 10 segundos
entre tubos. Con otro cronometro se cuentan 15 min desde que se

pipeta el primer control.
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8. Medir la luminiscencia de los controles a 4 minutos que tiene que ser
parecida a la de 15 minutos.

9. Ahora empezamos el protocolo 2 de medida del porcentaje de inhibicion
cuando hayan pasado ya los 15 minutos, en cada tubo con la misma
cadencia de 10 segundos. EL programa OPTOCOMP nos dara
directamente el porcentaje de inhibicion y el coeficiente de variacién en
los blancos, controles y cada una de las replicas de las muestra

problema.

2.4.2 Lemna minor

2.4.2.1 Fundamentos

La especie Lemna minor o lenteja de agua (Figura 8) se utiliza como
organismo modelo representativo de las plantas acuaticas superiores. Las
lentejas de agua son angiospermas monocotiledéneas flotantes, autbnomas y
pertenece a las Arales dentro de la subclase Aridae. Las lentejas de agua son
plantas superiores de crecimiento rapido, y representan una fuente alimenticia
para las aves acuaticas, peces y pequefios animales, sirviendo también de
soporte fisico para el desarrollo de gran variedad de pequefios invertebrados.
Las lentejas de aguas pueden verse dafiadas por la accién de determinados
constituyentes del agua y por efluentes. La inhibicién del crecimiento resultante
se calcula a partir de los parametros observados (niumero de frondas, superficie
de las frondas, clorofila, peso seco, etc.) mediante diferentes métodos de

calculo definidos.

La determinacion de los valores de concentracion efectiva (CE) permite
realizar una evaluacion de los efectos téxicos de los constituyentes presentes

en el agua (por ejemplo, productos quimicos productos farmacéuticos, etc.).

Para realizar el ensayo es necesario la preparacion de un medio de

cultivo donde previamente se ira aclimatando la lenteja de agua durante dos
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semanas antes de realizar el ensayo, ademas este medio serd necesario para
el posterior andlisis de toxicidad. El medio de cultivo utilizado estd compuesto

por una serie de soluciones como se muestra en la Tabla 3.

Tabla 3. Composicién de los nutrientes utilizados para las medidas de toxicidad.

Solucion Concent_rf';\ci(’)n dela Elemento Concentracion
solucion stock final
A:
NaNO; 25.5 g/L N 42.0 mg/L
Na 110.0 mg/L
NaHCO; 15.0 g/L C 21.4 mg/L
K,HPO, 1.04 g/L K 4.69 mg/L
P 1.86 mg/L
B:
CaCl,-2H,0 4.41 g/L Ca 12.0 mg/L
MgCl, 5.7 g/L Mg 29.0 mg/L
FeCl; 0.096 g/L Fe 0.33 mg/L
Na,EDTA-2H,0 0.3g/L
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Solucion Concent_rgcién de la Elemento Concentracion
solucion stock final

MnCl, 0.264 g/L Mn 1.15 mg/L
MgSO,- 7H,0 14.7 g/L S 19.1 mg/L
H3BO; 0.186 g/L B 325 pg/L
Na,MoO,-2H,0 7.26 mg/L Mo 28.8 pg/L
ZnCl, 3.27 mg/L Zn 15.7 pg/L
CoCl, 0.78 mg/L Co 3.54 pg/L
CuCl, 0.009 mg/L Cu 0.04 pg/L

Con el fin de prolongar la vida de las soluciones, se tratan en autoclave
a 121°C durante 20 minutos o, de forma alternativa, se lleva a cabo un filtracion
esterilizante (0.2 um). La filtraciébn estéril esta muy recomendada para la

solucion B. El pH deberia ser ajustado a 5.5 + 0.2 con NaOH o HCI.

El cultivo que va a utilizarse para los ensayos de toxicidad se inicia de 7
a 10 dias antes del ensayo, empleando el medio de ensayo y las condiciones

de ensayo.

Es conveniente que cada recipiente de ensayo contenga entre 10 y 16
frondas (2 6 3 frondas por colonia) que satisfagan las condiciones de cultivo. El

namero de frondas y de colonias deberia ser el mismo en cada recipiente.
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La temperatura de los recipientes de ensayo deberian ser de 24 °C £ 2
°C. Esta temperatura se mantendrd a lo largo de todo el ensayo con una
desviacion admitida inferior a = 1 °C en todos los recipientes. Se efecttan las
medidas al menos en los cuatro momentos en que se llevan a cabo las

observaciones.

Deberia utilizarse una iluminacion fluorescente continua blanca fria o
caliente. Se mide la radiacion fotosintéticamente activa (RFA) mediante un
captador esférico. Es conveniente que la radiacion este entre 2150 lux a 4300
lux o entre 85 pE-m?-s'y 135 uE-m?.s* (400 nm a 700 nm) al nivel del agua

en los recipientes de ensayo.

2.4.2.2 Analisis de la toxicidad

Para la evaluacién de un tratamiento se recomienda utilizar al menos 2
tipos de organismo. EL Lemna minor toxicity test (19) fue utilizado como
segundo método para evaluar la eficiencia de los tratamientos fotocataliticos de
las muestras contaminadas por las herbicidas 2,4-D y bentazona. En todas las
pruebas hemos empezado con 13 * 2 frondes en las placas Petri, el cual es el
namero de frondes recomendado por dicho test. Las placas Petri con 10 mL de
disolucion a analizar (pH 7.5-8) fueron colocadas bajo radiacion visible
utilizando un fluorescente de 18 W (situado aproximadamente a 25 cm de
altura) durante 96 + 2 h en una campana a temperatura ambiente de 23 + 1 °C..
Para cada muestra se ha utilizado 4 replicados y un control sin contaminante. A
cada muestra de 50 ml se le afiadieronl5 gotas de una solucién concentrada

de nutrientes. La tasa de crecimiento se calcula conforme la ecuacion siguiente:
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L-4

Donde:

r es la tasa de crecimiento diaria.

X1 es el valor del pardmetro de observacion en el dia t;
X2 es el valor del pardmetro de observacion en el dia t,
t, —t; es el periodo de tiempo entre xu Y X en dias.

Por dltimo el porcentaje de inhibicion de la tasa de crecimiento para

cada concentracion de ensayo conforme a la siguiente ecuacion:

] :%noo (23

(o3
Donde:

ir es la inhibicion de la tasa de crecimiento medio especifico, en

porcentaje, %.
re es la tasa de crecimiento medio especifico del control, en d?.

I es la tasa de crecimiento medio especifico del contaminante o

tratamiento, en d.
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Figura 8. Placas petri conteniendo las lentejas de agua (Lemna minor)

2.5 Reactores

En este trabajo de Tesis Doctoral, se han utilizado dos tipos de
reactores fotocataliticos: Un fotorreactor discontinuo aireado y agitado provisto
con un sistema de iluminacién externa usado a escala de laboratorio; y un
fotorreactor montado sobre una Planta Piloto Solar con colectores cilindro-
parabolicos (CPC). A continuacion, se describen los dos tipos de fotorreactores

con mas detalle.

2.5.1 A escala Laboratorio

A escala de laboratorio, se ha utilizado un fotorreactor de vidrio PYREX
de 250 mL que se muestra en la Figura 8. La iluminacién se ha realizado
mediante un sistema de lamparas marca Philips modelo SOLARIUM HB175. El
sistema esta equipado con 4 tubos fluorescentes CLEO de 15 W cada uno
(Figura 9a). El espectro de irradiancia de la lampara se muestra en la Figura 9b.
Como se puede ver, emite entre 300 y 400 nm con un maximo en 365 nm
correspondiente a mas o menos 9 mW-cm®. En la parte trasera del reactor se

coloca un reflector diédrico equidistante con el fotorreactor y el sistema de
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lamparas. Dicho colector garantiza un mayor aprovechamiento de los fotones
reflejados y asegura un méas que probable aumento de la eficiencia cuantica de

la radiacion (Figura 10).

Figura 9. Reactor fotocatalitica
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Figura 9. (a) Sistema de Lamparas Philips SOLARIUM HB 175 y (b) Espectro de

irradiancia de una de las 4 lamparas CLEO que el sistema incorpora.
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Figura 10. Esquema del reactor fotocatalitico

2.5.2 A escala de Planta Piloto Solar

La Planta Piloto Solar utilizada en este trabajo de Tesis Doctoral es un
SOLARDETOX® ACADUS-2010/0.25 (Figura 11). La planta dispone de un
fotorreactor de de 0.25 m? conformado por 4 tubos de borosilicato de 32 mm
de diametro, 1.4 mm de espesor y 750 mm de largo con sus respectivos
espejos de CPC de aluminio anodizado. El fotorreactor est4 ubicado con la
inclinacion coincidente con la latitud geogréfica del lugar con objeto de que
reciba un maximo de incidencia de rayos perpendiculares. En nuestro caso la
planta esta inclinada unos 28° con respecto a la horizontal, y orientada al sur.
Aunque la geometria del fotorreactor induciria a pensar en un modelo de flujo
tipo flujo en piston, el hecho de la continua recirculacion lo convierte en
Fotorreactor Discontinuo de Mezcla Completa. El parametro a valorar en los

experimentos realizados a esta escala seria el tiempo de permanencia en el
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fotorreactor solar. Como este tiempo depende de los periodos de insolacion, el
parametro es mejor transformarlo en Energia Radiante Acumulada.

Los 4 tubos estdn conectados en serie mediante codos y en flujo paralelo. El
volumen irradiado es de 1.8L. EL rango de volumen de trabajo variade 4 a6 L.
El liquido a tratar se aloja en un tanque de polipropileno (PP) de 7 L que actla
como tanque agitado continuo. La Planta de 5 L (nuestro volumen de trabajo)
presenta una bomba impulsora de arrastre electromagnético PANWORLD 5PX-
D conectada a 12V DC y 7.5 W con un caudal méximo de 480 L-h™ y un caudal
de trabajo entre 300 y 400L-h*. Todas las tuberias, codos y véalvulas son
también de PP. Asimismo, la planta dispone de electrodos de medicion de pH,
de oxigeno disuelto y de potencial redox. Consta de un radiémetro UV ACADUS
85-PLS acoplado con la planta y montado a la misma inclinacién que el
fotorreactor. El radidémetro consta de un sensor ultravioleta montado sobre una
pieza de teflon (fotodiodo de Si de espectrometria de precision, con filtro de
banda ancha con pico de medicién a 330 nm, y con un rango de respuesta
entre 290 y 370 nm). La radiacion instantanea UV se mide en unidades de
potencia por unidad de superficie (W-m?) y se integra automaticamente por el
LS-3200 para indicar la energia total acumulada recibida por la superficie
iluminada del fotorreactor (0.25 m® en W-h. La relacién entre el tiempo de

reaccion (t), el volumen total del reactor (V), el valor promedio del flujo de

irrandiancia instantanea (CTDLUV), la superficie del colector (A) y la energia

acumulada E (t) es la siguiente:

E(t):E(to)mt@Biwé ( 2p
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(b)

Figura 11. (a) Fotografia y (b) esquema hidraulico del modulo fotorreactor solar CPC

con las valvulas (1, 2, 3, 4, 5y 6) usado a escala de Planta Piloto Solar.

2.6 Procedimientos

2.6.1 Estudios de adsorcion

Los estudios de adsorcion de los contaminantes sobre los
fotocatalizadores fueron llevados a cabo en oscuridad y bajo agitacion (750
rpm) en un reactor cilindrico PYREX. En todos los estudios de adsorcion se uso
una concentracion de 1 g-L™* de fotocatalizador y concentraciones variables de
contaminante. El pH fue ajustado previamente al pH 6ptimo de degradacion
fotocatalitica. Se tomaron las correspondientes alicuotas al cabo de 60 min,
superior al minimo requerido para el equilibrio (normalmente establecido para
muchos autores en 30 min) (20, 21), y filtradas a través de un filtro de jeringa de
0.22 um. Las concentraciones de sustrato en el equilibrio se determinan por

HPLC en las mismas condiciones que en los estudios de cinética.
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2.6.2 Estudios de fotoactividad

2.6.2.1 Protocolo de fotodegradacion a escala de La  boratorio

Antes de comenzar el ensayo fotocatalitico se ajusta el pH de la
suspension en presencia del contaminante. Para lo cual se usa un pH-metro
CRISON modelo BASIC 20 y disoluciones de hidroxido de sodio (297% Sigma-
Aldrich) y acido sulfurico (96% Panreac). Previo al comienzo de la reaccién de
fotocatdlisis, dicha suspension con el pH ajustado se mantiene en oscuridad
durante 30 min para garantizar que se consigue la condicion de equilibrio de
adsorcion del contaminante sobre el fotocatalizador. La agitaciéon a 750 rpm y el
burbujeo de aire suministrado por un compresor capaz de producir un flujo de
100 mL-min® se mantienen durante todo el proceso, igual que el pH de la
disolucién mediante gotas de acido sulfarico o hidréxido de sodio teniendo en
cuenta no diluir la disolucion en exceso. A cada intervalo de tiempo prefijado se
procede a la extraccion de alicuotas muestrales y el ensayo se controla, de esta
forma, durante toda la fotorreaccién. El intervalo de muestreo viene
determinado por la concentracion inicial de contaminante y la cinética de la
fotodegradacion. Las muestras se extraen por medio de una jeringa e
inmediatamente se filtran con filtros de jeringa Millipore de PTFE de 0.22 um de
poro para retirar el fotocatalizador y permitir el analisis posterior de las

muestras.

2.6.2.2 Protocolo de fotodegradacion a escala de Pl anta Piloto Solar

En los experimentos a escala de Planta Piloto Solar, en primer lugar se
ha preparado una disolucion de 5 litros del contaminante con el fotocatalizador
en un recipiente y luego se afiade esta disolucion al tanque. Después se pone
la mezcla en circulacion dentro el sistema del fotorreactor durante 30 minutos
para asegurar el 6éptimo de adsorcion sobre el fotocatalizador, al tiempo que
que los colectores permanecen cubiertos con una plancha plastica. Cuando

pasan los 30 min, se retira la cubierta plastica y se toman las muestras a
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intervalos de tiempo predeterminado, registrdndose el valor de la energia
acumulada correspondiente, a ese instante. Todos los experimentos en esta
seccién de la Tesis Doctoral fueron llevados a cabo al pH natural de la
disolucion del contaminante con agua real del embalse. Las muestras se
extraen por medio de una jeringa, e inmediatamente se filtran con filtros de
jeringa Millipore de PTFE 0.22 um de poro para retirar el fotocatalizador y

permitir el analisis posterior de las muestras.

2.6.3 Determinacion de la sedimentabilidad

En una probeta graduada de capacidad 100 mL de 18 cm de alturay 3.5
cm de diametro, se vierte una suspension de 1 g-L™* del fotocatalizador en agua
real del embalse de la Cueva de las Nifias a pH natural. Se van extrayendo
muestras de 10 mL a mitad de altura de la superficie libre de la suspensién, y a
intervalos de 60 min. Luego se determina la turbidez de las muestras mediante

un turbidimetro modelo TB1 de la casa comercial VELP Scientifica (Figura 12).

Figura 12. Turbidimetro TB1 de VELP Scientifica

94



Aspectos experimentales

2.7 Referencias

10.
11.

12.

13.

14.

15.

16.

J. Arafia, J.M. Dofia-Rodriguez, D. Portillo-Carrizo, C. Fernandez-
Rodriguez, J. Pérez-Pefa, O. Gonzalez Diaz, J.A. Navio and M. Macias,
Applied Catalysis B: Envir 100(1-2) (2010) 346-354.

. A.l. Kontos, A.G. Kontos, Y.S. Raptis and P. Falaras, physica status solidi

(RRL) — Rapid Research Letters, 2 (2008) 83-85.

M. C. Hidalgo, M. Aguilar, M. Maicu, J. A. Navio, G. Col6n, Catal. Today 129
(2007) 50-58.

S. Lowell, J. E. Shields, Powder Surface Area and Porosity, Chapman and
Hall, London (1984).

S .Brunauer, P. Emmett, E. Teller, J. Am. Chem. Soc. 60 (1930) 309.

A. K. Cheetham, P. Day, Solid State Chemistry: Techniques, Clarendon
Press, Oxford (1987).

B. Imelik, C. Vedrine (eds), Catalyst Characterization: Physical Techniques
for Solid Materials, Plenum Press, New York (1994).

P. Kubelka, F. Munk, Z. Tech. Physik 12 (1931) 593.

P. Mark, Catal. Rev. 1 (1967) 207.

B. M. Weckhuysen, R.A. Schoonheydt, Catal. Today 49 (1999) 441.

W. W. Wendlandt, H. G. Hecht, ReflectanceSpectroscopy, Wiley
Interscience, New York (1966).

G. Kottim, Reflectance Spectroscopy, Springer Verlag, New York (1969).

S. P. Tandon, J. P.Gupta, Phys. Stat. Sol. 38 (1970) 363.

P.B. Hirsch, A. Howie, R.B. Nicholson, D.W. Pashley, M.J. Whelan, Electron
Microscopy of Thin Crystals, 2°Ed., Krieger, New York (1997)

J. W. Edington, Practical Electron Microscopy in Material Science,
Macmillan, Cambridge (1974).

P. Buseck, J. Cowley, L. Eyring, High Resolution Transmission Electron
Microscopy and Associated Techniques, Oxford Science Publications,
Oxford (1992).

95



Apectos experimentales

17. Marin Galvin R. “Fisicoquimica del Agua”. Madrid, Dias de Santos, 1999.

18. Onorati, F., Mecozzi, M. (2004). Effects of two diluents in the Microtox®
toxicity bioassay with marine sediments. Chemosphere, 54, 79-687.

19. American Public Health Association (APHA). Standard methods for the
examination of water and wastewater. 21st ed. Washington, DC: American
Public Health Association (APHA); 2005. p. 8—-63.

20. E. Kusvuran, A. Samil, O. M. Atanur, O. Erbatur, Appl. Catal. B: Environ. 58
(2005) 211-216.

21.J. Matos, J. Laine, J. M. Hermann, Appl. Catal. B: Environ. 18 (1998) 281-
291.

96



3 SINTESIS DE FOTOCATALIZADORES
BASADOS EN TiO , POR COMBINACION DE LOS

METODOS SOL-GEL E HIDROTERMAL







Sintesis de fotocatalizadores

3 Sintesis de fotocatalizadores basados en TiO , por combinacion de los

métodos sol-gel e hidrotermal

3.1 Introduccién

El dibéxido de titanio (TiO,) es el fotocatalizador mas usado en aplicacion
fotocatalitica debido a su gran poder de oxidacion y su disponibilidad comercial,
ademas de ser no toéxico, el TiO, es muy estable desde un punto de vista
fotocatalitico (1). Sin embargo, muchos autores han publicado que la actividad
fotocatalitica depende mucho de las propiedades fisicas del TiO, tales como la
estructura cristalina (2), el tamafo de particula (3), el &rea especifica superficial
(1,4) y de la densidad de grupos hidroxilos entre otros (5). Por tanto, es muy
importante preparar TiO, con una buena morfologia. Por ello, se han venido
desarrollando durante los ultimos afios, muchos métodos de sintesis basados
en el mencionado semiconductor, TiO,, tales como la deposicion quimica (6),
el procedimiento sol-gel (7-13), la microemulsion (14), el hidrotermal (15-19).
Dentro de todos ellos, los métodos sol-gel e hidrotermal han sido ampliamente
utilizados debido a sus posibles capacidades de controlar las propiedades
texturales y superficiales de los O0xidos para aplicaciones fotocataliticas (18,20-
22).

3.2 Método sol-gel

El proceso de sintesis sol-gel estd basado en la formacion de una red
polimérica con enlaces metal-oxo (23,24). En general se utilizan dos vias de
sintesis, dependiendo de los precursores: el empleo de sales metalicas o el
uso de alcéxidos metdlicos. En el Ultimo caso, la hidrélisis y condensacion de
los precursores, que forman el gel del 6xido metalico, se puede describir a

través de las ecuaciones quimicas siguientes:
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Hidrdlisis del precursor para formar el grupo reactivo M-OH
M -OR+H,0 -~ M -OH +R-0OH (3.1

Y condensacion para formar el polimero metal-oxo

M-OH+M-OR- M-0-M +R-0OH ( 3
(0]
M-OH+M-0OH - M -0-M +H,0 ( 3B

donde M=Ti, Si, Zr, Al, etc. y R es el grupo alquilo CyHzy41.

Los alcoxidos metdlicos no son miscibles en agua y son disueltos en
disolventes organicos, generalmente alcoholes, antes de que tenga lugar la

hidrdlisis.

Para un mejor control de la microestructura durante la evolucion del
proceso, es muy importante separar las etapas de hidrolisis y de condensacion
(24). Para alcanzar este objetivo, se suele incorporar aditivos con grupos
carboxilicos-carboxilatos (25-30) o R-dicetonatos (31,32), que provocan la
formacion de complejos con el metal, y originan una hidrélisis mas lenta. El
empleo de estos ligantes en vez de los alcoxidos constituye una excelente
alternativa. También se puede usar una catalisis acido-base para separar la
hidrdlisis y la condensacién (33). En efecto, la catalisis acida aumenta la

velocidad de hidrdlisis y por tanto la formacion de los cristales.

Como regla general para este proceso de sintesis en dos etapas en

relacién con las velocidades de hidrdlisis y de condensacién se tiene:
100



Sintesis de fotocatalizadores

- Una hidrdlisis y una condensacion lentas, normalmente, derivan en soles
estables y con una distribucion de tamafios de agregados de particulas
unimodal, que principalmente nuclean y crecen por procesos moleculares
continuos.

- Una hidrdlisis rapida y una condensacion lenta podrian dar lugar a la
formacion rapida de particulas (a través de etapas rapidas de nucleacion y
crecimiento) y subsiguiente (aunque limitada) aglomeracién, formando soles
poliméricos, es decir, sistemas particulados constituidos por agregados poco
densos o clusteres y caracterizados por pequefias dimensiones fractales.

- Una hidrdlisis y una condensacion rapidas llevan a la formacion de un gel de
forma instantanea, debido a la rapida nucleacion, crecimiento y aglomeracion.

- Una hidrdlisis lenta y condensacion rapida conducen a una precipitacion
controlada.

Se debe destacar que son muchos los factores que afectan a la
velocidad de hidrolisis y condensacion, entre ellos podemos citar: La reactividad
del alcoxido metdlico usado como precursor, el pH del medio, la relacion
agua/alcoxido (34, 35), la temperatura, la naturaleza del disolvente y cualquier
otra sustancia que participe en la sintesis como por ejemplo acidos (36-41). Por
ejemplo, en el caso de un alcoxido de silicio, los valores de pH bajos conducen
a una hidrolisis rapida y una condensacion lenta lo que implica la formacién de
un gel tridimensional. Los valores de pH basicos conducen a una hidrélisis
lenta y a una condensacién rapida dando lugar a una suspension de las
particulas y, en muchos casos, a que dicha suspension tenga una distribucién
de tamafio de particula unimodal (42).

El uso de grupos alcoxidos voluminosos y ramificados tales como los
isopropoxidos pueden reducir las velocidades de hidrélisis y condensacién a
favor de la formacion de pequefios cllsteres coloidales conduciendo a un
tamafio de particula mas uniforme (24). Esta disminucion se debe a que la
carga parcial del atomo metdlico disminuye al aumentar la longitud de la

cadena alquilica (43-48).
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Existen diferentes alcdxidos precursores de la sintesis del dioxido de
titanio, entre éstos, los mas utilizados son: Ti (OEt), (49), Ti(O-iPr), (50-52), y
Ti(O-nBu), (53-55). En general, la reactividad quimica de un alcoxido metalico
disminuye cuando su complejidad molecular aumenta, por tanto, el Ti(O-nBu),

se usa con frecuencia para obtener un TiO, en multi-capas.

La relacion inicial agua/alcoxido es determinante para el tamafio final de
particula. En general, el contenido de agua parece ser directamente
proporcional al tamafio de particula. En el caso de los alcéxidos de titanio solo
son necesarias 4 moléculas de agua por molécula de alcoxido para completar
la hidrolisis. A cantidades mucho menores que el valor estequiométrico, la
hidrolisis es lenta con respecto a la condensacion y el exceso del alcoxido en el
disolvente favorece el desarrollo de cadenas Ti-O-Ti a través de alcoxolacion,
obteniéndose tamafios promedios de particulas grandes. Cuando la proporcion
agua/alcoxido es mayor pero estd por debajo del valor estequiométrico, se
favorece la completa hidrélisis en contra de la alcoxolacion e incluso tampoco
se producen las cadenas Ti-O-Ti por oxolacién, generandose tamafios
promedio de particulas menores. Un aumento del contenido de agua hacia
valores cercanos al estequiométrico origina un exceso localizado de agua que
favorece la coordinacion Ti(OH), lo que favorece la aparicion de especies mas
reactivas y que pueden contribuir a la formacion de nuevas cadenas Ti-O-Ti lo

gue conduce a tamafios promedio de particulas mayores.

El progreso de la hidrdlisis y de la condensacion es afectado también
por la presencia de catalizadores o inhibidores tales como acidos inorganicos o
ligandos complejantes. Los acidos, ayudan a dispersar el coloide que se esta
formando por accion electroestética (56). Esto estd fundamentado en que el
valor del pH para el punto cero de carga del TiO, se encuentra entre 5 - 7 (33).
En consecuencia, la densidad de carga superficial de las particulas
(protonacion de los grupos alcoxidos) en un medio acido ayuda a mantener a

las particulas en suspension por sus continuas inter-repulsiones electrostaticas,
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lo que, légicamente, inhibe la condensacion (47). Por otra parte, si se afiadiese
un &cido durante la condensacion, las particulas de TiO, se podrian re-disolver
y recristalizar dentro de la fase anatasa o rutilo en funcion de la temperatura
(38, 40).

Normalmente los precipitados obtenidos por sol-gel son amorfos y
requieren de un tratamiento térmico posterior que induzca a la cristalizacion. El
proceso de calcinacién frecuentemente produce la aglomeracion de las
particulas y el crecimiento de grano y podria inducir la transformacién de fase.
El tratamiento hidrotermal se presenta como una alternativa a la calcinacion

produciendo la cristalizacion en condiciones suaves.

3.3 Método hidrotermal

Como tecnologia a baja temperatura, el método hidrotermal es
respetuoso con el medioambiente en el sentido de que la reaccion tiene lugar
en medio acuoso cerrado utilizando el agua como medio de reaccion (57-59),
permitiendo que algunos reactivos puedan ser recuperados y reutilizados
después de enfriarlos (60). Esta técnica tiene lugar, en general, a temperatura
y/o presion controlada en un autoclave (un sistema cerrado con una presion
superior a 0.1 MPa). Se opera a temperaturas por encima de la temperatura de
ebulliciobn del agua (100-300°C) para autogenerar una presion de vapor en
condiciones de saturacion (58, 61).

En el tratamiento hidrotermal, la fase, el tamafio, la morfologia de
particula y la cristalinidad pueden ser facilmente controlados, a través del
control de una serie de factores, que constituyen las condiciones
hidrotermales. Entre estos factores se destaca el pH, la temperatura, la presion,
el tiempo de envejecimiento, la concentracion de las sustancias empleadas, la
naturaleza del disolvente y de cualquier otro aditivo (60, 62, 63). Las altas
superficies especificas, los pequefios tamarfios de cristal y la mayor estabilidad
de las particulas obtenidas por este método en comparacién a las obtenidas por

otros procedimientos de sintesis (57, 64, 65), las hacen atractivas en la
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produccion de ceramicos mediante compactacion y posterior sinterizacion.
Ademaés, el método hidrotermal ha sido ampliamente aplicado en la sintesis de
zeolitas (66).

Durante el proceso, la cantidad de agua determina el grado de
cristalizacion (67). Por ejemplo, para una relacion molar agua/alcoxido menor
gue 10, la cristalizaciéon requerira periodos de envejecimiento mayores a un
dia, o bien, temperatura mayores que 80°C (38). Sin embargo, para altas
relaciones agua/alcéxido, por ejemplo, mayores que 30, 0 bien para sistemas
tratados a temperaturas mayores que 180°C, el tiempo de envejecimiento no
produce efectos significativos sobre el tamafio de los cristales. Las impurezas
en el producto resultante también disminuyen cuando aumenta la temperatura
de envejecimiento.

Los materiales obtenidos por tratamiento hidrotermal suelen presentar
mayor estabilidad frente a la transformacion de fase cristalina y el crecimiento
del cristal (67-69). Se cree que los factores que pueden contribuir a dicha
estabilidad son: El pequefio tamafio de particula (70-72), la mayor pureza en
algunos casos (73, 74), la mejor cristalinidad y el menor grado de aglomeracion
de las particulas (75-80). La calcinacion provoca mayor aglomeracion de las
particulas que el tratamiento hidrotermal. Existe un tamafio critico de anatasa
para que comience a aparecer la fase rutilo (38). Este tamafo critico de
anatasa se desplaza a mayores temperaturas de calcinacién cuando la muestra
ha sido obtenida por tratamiento hidrotermal.

Por otra parte, el tratamiento hidrotermal, debido a su versatilidad, se
presenta como una buena alternativa para obtener cristales de rutilo (81-84)
con morfologia controlada, de pequefio tamafio de cristal y de alta superficie.
Ya que, aunque puede ser obtenido por un tratamiento térmico convencional,
las altas temperaturas darian lugar a una fase rutilo con un alto tamafio de
cristal y por tanto, baja area especifica superficial (85). Algunos autores
sostienen que la fase rutilo no podria ser obtenida por tratamiento hidrotermal a

temperaturas inferiores de 240°C  sin la adicion de é&cidos (39, 86, 87). Los

104



Sintesis de fotocatalizadores

acidos provocan una disminucion de la energia de activacion para la formacion
de la fase brookita y anatasa (62).

En la literatura se ha prestado especial atencion a la sintesis
hidrotermal de TiO, nanocristalino, en especial al tratamiento hidrotermal de
geles amorfos TiO,:nH,O (38, 86, 88-91) en presencia de agua destilada o de
diferentes sustancias, tales como hidroxidos, cloruros o fluoruros a diferentes
pH (81, 92). Asi pues, el método de sintesis usado en este trabajo de Tesis
Doctoral se mantiene en la misma linea, consistiendo en una precipitacion
sol-gel del alcoxido precursor de Ti (93-95) seguida o no por un tratamiento

hidrotermal y/o calcinacién (38).

3.4 Sintesis

En esta sintesis, se ha utilizado el tetrabutoxido de titanio (TBT) como
precursor. El método de sintesis es el mismo que se ha utilizado anteriormente
por nuestro grupo para obtener el fotocatalizador ECT-1023t (96). A
continuacién vamos a describir las diferentes etapas.

Una mezcla 40 mL de etanol y 17 mL de tetrabutoxido de Ti (TBT)
(relacion molar 50:3.5) fue vertida lentamente, y mediante goteo continuo, sobre
una mezcla de 5 mL de agua, 40 mL de etanol y 10 mL de acido citrico
(relacion molar 50:60:8:0.36). La mezcla se mantuvo en agitacion vigorosa a
1500 rpm. EIl tiempo de agitacion para mezclar todos los componentes hasta la
tltima gota de etanol-TBT fue de 3 horas. En estas condiciones, se obtuvo un
precipitado blanco instantdneamente. Pasado este tiempo, se deja agitar la
disolucion final resultante durante 30 minutos antes de llevar la suspension final
a un periodo de 48 horas de envejecimiento en oscuridad y sin agitacion.
Transcurrido dicho periodo, se obtuvo el fotocatalizador con estructura de gel.
A partir de esta etapa se pueden obtener tres tipos diferentes de
fotocatalizadores dependiendo de las correspondientes rutas que se

establecieron a continuacion:
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Un tipo de fotocatalizador se obtuvo secando el gel a 323 K durante 24
horas, luego se tamizé a tamafio maximo de 63 pum. El tamizado permitio
obtener particulas homogéneas en tamafio mediante un proceso de
separacion de los aglomerados. Las particulas que pasaron a través del
tamiz se calcinaron en capsulas de porcelana a diferentes temperaturas
entre 673 y 1073 K (29 °C-h®* y se mantuvo 3h en la temperatura de
consigna). Los resultados han demostrado que el fotocatalizador tamizado
y calcinado a 1023 K, el ECT-1023 (Etanol-Citrato-TBT-1023K), ha
mostrado mayor eficiencia sobre los compuestos fendlicos. Las propiedades
de este fotocatalizador fueron descritas en un trabajo previo de nuestro
grupo (96). En esta parte de la Tesis Doctoral, se ha utilizado solamente la
muestra calcinada a 1023 K (ECT-1023) con objeto de compararlo con las
muestras tratadas hidrotermalmente.

Otro tipo de fotocatalizdor fue el que se obtuvo a partir del gel mediante
tratamiento hidrotermal (HTE): Tras el periodo de envejecimiento de la
sintesis sol-gel, toda la suspension fue introducida en un reactor hidrotermal
gue se mantuvo a 423 K durante 24 horas (198.48 kPa) (21).
Posteriormente se secdé en una mufla a 323 K durante 24 horas. El
fotocatalizador asi obtenido fue tamizado, posteriormente, se colocé en
capsulas de porcelana y se calcinaron a diferentes temperaturas entre 773
K y 1023 K con la misma rampa de 29 °C-h™. Las muestras de este tipo de
fotocatalizadores las denominaremos HTE-X, donde x serd la temperatura
de calcinacion en grados K. La muestra de fotocatalizador no sometida a
calcinacion, se designara HTE-423.

Finalmente, el otro tipo de fotocatalizadores, se obtiene al tratar los geles de
la sintesis hidrotermalmente sin envejecimiento previo. La denominacion
gue hacemos para la identificacién de este tipo de muestras es HTSE. En
consecuencia, con este procedimiento, la suspensién fue directamente
sometida a tratamiento hidrotermal. El resto del procedimiento es igual que

en el caso anterior. En este caso las muestras fueron designadas HTSE-x
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donde x es la temperatura de calcinacién en K. La muestra sin calcinacion
se designara HTSE-423.
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3.5 Caracterizacion

3.5.1 Difraccién de rayos X (DRX)

En la serie de muestras hidrotermales envejecidas, HTE, se puede

apreciar que el tratamiento hidrotermal que se le da al gel amorfo, y sin

calcinacién posterior, confiere a la muestra HTE-423 cristalinidad. Esta muestra

presenta una composicién que consiste en fase anatasa pura con un tamafo

promedio de cristal de 6.5 nm (Tabla 1). La fase anatasa es la Unica presente

hasta una temperatura de 923 K. A temperaturas mayores de 923 K, donde la

fase anatasa tiene un tamafo de cristal mayor de 41 nm, aparece también la

fase rutilo. Dentro de la serie, los tamafos de cristal de ambas fases, asi como

la presencia de la fase rutilo es cada vez mayor alcanzado un 52% a 1023 K.

Tabla 1: Tamafios de los cristales de anatasa y rutilo calculados a partir de los

experimentos de DRX para las muestras HTE, HTSE y ECT.

HT ECT
Temperatura de
calcinacion (K) Anatasa | Rutilo %Anatasa/ | Anatasa | Rutilo | %Anatasa/
(nm) (nm) %Rutilo (nm) (nm) %Rutilo
Sin calcinar
(HTE-423 y ECT) 6.5 0 100/0 0 0 0/0
773 11.9 0 100/0 21.7 0 100/0
873 26.2 0 100/0 36.9 0 100/0
923 40.7 0 100/0 38 45 96/4
(95-97)/ (98-96)/
973 56.1 142.3 (5-3) 50.0 101.6 (2-4)
(48-61) / (94-89)/
1023 65.1 105.1 (52-39) 57.0 86.3 (6-11)
HTSE-423 6.6 0 100 | e | e
(sin calcinar)
HTSE-923 39.7 0 00 | | e
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Por otro lado, en la muestra hidrotermal no envejecida sin posterior
calcinacién, HTSE-x, se ha detectado una cierta cristalinidad con una
proporcion de 100% de anatasa y un tamafio de cristal de 6.6 nm. Sin embargo,
se aprecia que no hay una diferencia significativa entre los dos tipos de
muestras de ambos fotocatalizadores, es decir, el proceso de envejecimiento
parece que no ejerce influencia alguna desde el punto de vista estadistico,
sobre el tratamiento hidrotermal y posterior calcinacion. El porcentaje de fases,
cristalinidad y tamafo de cristal de ambas series de muestras tratadas
hidrotermalmente es idéntico. Asi pues, las muestras HTE-423 y HTE-923
presentan la misma proporcién de anatasa/rutilo y el mismo tamafio de cristal

gue sus homologas sin tratamiento de envejecimiento HTSE-423 y HTSE-923.
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Figura 1: Patrones de difraccién, DRX, para las muestras HTE, HTSE. Se ha indicado

(+) plano (101) de anatasa, (*) plano (110) de rutilo.
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En la serie de fotocatalizadores ECT, se observa la misma tendencia
que en los HT, sin embargo el tamafio de cristal para las series HT es mas
pequefio a bajas temperaturas, hasta 873 K (Tabla 1). Ademas, la muestra ECT
sin posterior calcinacibn no presenta estructura cristalina. El tratamiento
hidrotermal ha permitido, por tanto, obtener fases cristalinas a menores
temperaturas y retardar el crecimiento cristalino. En la serie ECT, la
transformacion de fase de anatasa a rutilo, o que se denomina rutilizacion,
empieza a una temperatura algo mas baja que en la serie HT, es decir, a partir
de 923K. Sin embargo, la serie HT parece que se rutiliza mas rapidamente, ya
gue a la temperatura de 1023 K alcanza un porcentaje de rutilo del 52% frente

al 11 % para la muestra del fotocatalizador ECT-1023.

3.5.2 Superficie BET

En la Tabla 2, se recogen los valores de la superficie Sger para la serie
de muestras hidrotermales envejecidas, no envejecidas y las muestras ECT.
Como puede observarse, la evolucion del area especifica superficial de las
muestras procedentes de la serie de fotocatalizadores HTE con la temperatura
de calcinacién disminuye, pasando de 182.3 m?.g* para la muestra envejecida
sin posterior calcinacion, a 88.3 y 6.7 m?.g* para las muestras calcinadas a 773
y 1023K, respectivamente (Figura 3a). Una evolucién similar se observé en un
trabajo anterior, con muestras tratadas hidrotermalmente y calcinadas a
diferentes temperaturas entre 673 y 973K, utilizando el TTiP' disuelto en

isopropanol (97).

Por otro lado, las muestras HTE, presentan aproximadamente las
mismas superficies que sus homologos HTSE tratados a la misma temperatura,
lo que confirma, como ya habia sido observado en la seccion anterior, que el

proceso de envejecimiento no es crucial.

! Tetra-isopropoéxido de Titanio (IV), fue el precursor alcéxido usado en este trabajo.
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Tabla 2: Valores de la superficie con la temperatura de calcinacién para las muestras
HTE, HTSE y ECT. Se ha indicado (*) para las muestras HTSE.

Superficie (m*.g™)
Temperatura de calcinacién (K)

HT ECT
Sin calcinar (HTE-423 y ECT) 182.3 389.9
773 88.3 38.4
873 37.7 27.8
923 21 23.7
973 11.7 19.2
1023 6.7 18.3
HTSE-423 sin calcinar 186.2 | @ -
HTSE-923 225 | e

En la serie de fotocatalizadores ECT, observamos la misma evolucion

que en los HT, es decir, una disminucion del area especifica superficial a
medida que va aumentando la temperatura de calcinacion (Figura 3b). Sin
embargo, los fotocatalizadores HT, tienen mayor area especifica superficial a
bajas temperaturas de calcinacion hasta 873K. A mayores temperaturas se
observa lo contrario, la reduccion de superficie para la serie HTE es mayor,
alcanzando una superficie de 6.7 m*.g™* para HTE-1023 frente a los 18.3 m*.g™
de ECT-1023. Estas tendencias estan estrechamente relacionadas con la
evolucion de tamafio de cristal observado en la seccion 3.5.1. Se debe
destacar que la muestra ECT sin posterior calcinacion, la cual no presenta
ninguna estructura cristalina, tiene un &rea especifica superficial muy
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importante en relacion con la muestra de fotocatalizador tratada

hidrotermalmente con envejecimiento, y sin calcinacion posterior, HTE-423.
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Figura 2: Evolucién de la superficie con la temperatura de calcinacién para las
muestras (a) HTE y (b) ECT.

3.5.3 Espectroscopia UV/Vis por reflectancia difusa  (DRS)

En Tabla 3, se puede apreciar los valores del band gap para las
diferentes muestras de la serie HTE. Las pequefias diferencias en los valores,
se deben al tamafio cristalino (98), en las diferentes fases y a la evolucion de la
relacion de fases capaces de modificar las propiedades opto-electronicas del
material. Como se puede apreciar, el valor del band gap permanece
practicamente constante a medida que va aumentando la temperatura y
empieza a disminuir con la aparicion de la fase rutilo a 973K. Esta evolucion se
deberia esperar cuando sabemos que el band gap de la fase rutilo es inferior al
de la fase anatasa, produciendo mayor absorcién a mayores longitud de onda
(99). Por otro lado, hay que destacar que las muestras sin calcinar y calcinadas
a temperaturas por debajo de la temperatura de rutilizacion (100% anatasa),
presentan valores de band gap muy préximos al correspondiente a TiO,
Hombikat-UV100 (3.22 eV), un fotocatalizador comercial constituido por

anatasa pura.
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En los fotocatalizadores ECT, se observa también una disminucién del
band gap con la rutilizacion a altas temperaturas. Sin embargo, a temperaturas
altas los valores entre las series ECT y HTE son ligeramente diferentes. En
efecto, aunque la rutilizacibn esta mas pronunciada para la serie HTE, la
muestra ECT-1023 presenta un valor promedio de band gap ligeramente mas
bajo (mas cerca del valor del rutilo, 3.0 eV) que los de las muestras de
fotocatalizadores con el tratamiento hidrotermal, envejecimiento y calcinacion

posteriores,, HTE-1023, 2.97 eV frente a los 3.14 eV, respectivamente.

Tabla 3: Valores de band gap de las muestras HTE y ECT.

Band gap (eV)
Temperatura de calcinacién (K)

HT ECT

Sin calcinar (HTE-423y ECT) 3.26 3.38
773 3.25 3.19

873 3.25 3.19

923 3.24 3.19

973 3.13 3.17

1023 3.14 2.97

3.5.4 Microscopia electronica de transmision (TEM)

En la Figura 4 se presentan las imagenes de microscopia de transmision
para las muestras de la serie HTE y ECT, ademés de las imagenes de los
fotocatalizadores P25 y Hombikat UV-100, a efectos de comparacion con estas

referencias comerciales. Como se puede observarse, la serie de
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fotocatalizadores tratada hidrotermalmente, presenta un tamafio de particula
menor que su homoéloga calcinada directamente después del proceso sol-gel
hasta 873 K, invirtiéndose esta relacién para las 2 temperaturas mas altas
estudiadas (973 K y 1023 K), temperaturas a partir de cuales empieza la
rutilizaciéon. Sin embargo, en las dos series el tamafio de particula va
aumentando, observandose una morfologia poliédrica con el incremento de la
temperatura de calcinacion. En los fotocatalizadores HTE, se observa un cierto
grado de asimetria en los tamafios de las particulas sobre todo a 1023 K. La
morfologia de las particulas en ambas series de fotocatalizadores no difiere,
observandose una bipiramide truncada en ambas series a altas temperaturas (>
923 K). En diferentes estudios termodindmicos publicados (100-102), se ha
podido demostrar que la forma cristalina mas estable para la fase anatasa es la
bipiramide truncada en la cual las caras expuestas mayoritariamente son las
que tienen de dotacion (101) y (001).
Los fotocatalizadores P25, Hombikat, HT y ECT calcinados a temperaturas
bajas presentan una morfologia esférica. Por otro lado, se puede apreciar la
semejanza de las imagenes TEM del Hombikat y del fotocatalizador HTE sin
posterior calcinacion con particulas muy pequefias con respecto a las muestras
de los fotocatalizadores calcinados y al P25.

Se debe destacar que no se han mostrado las imagenes TEM de la
serie HTSE (no envejecidos) ya que no se encontraron diferencias significativas
desde un punto de vista morfolégico, con relacibn a las muestras de

fotocatalizadores de la serie HTE.
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Figura 4: Imagenes TEM de muestras de los fotocatalizadores HTE, ECT, Hombikat y
P25.
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3.5.5 Estudios FTIR: comparacién entre P25, los fot  ocatalizadores HTE y
sus homadlogos ECT.

En la Figura 5, se pueden apreciar los espectros FTIR de muestras de
los fotocatalizadores hidrotermales envejecidos (HTE) frente a sus homélogas
de los fotocatalizadores de la serie ECT. Se ha incorporado, a efectos
comparativos, ademas el espectro obtenido de muestras del fotocatalizador
comercial P25. Como se puede observar, en los espectros del P25 y de los
fotocatalizadores ECT a bajas temperaturas de calcinacion (773 y 873K),
aparece la banda de los grupos hidroxilos aislados a 3698 cm™, caracteristica
de defectos o de vacantes de oxigeno en la superficie del fotocatalizador. Sin
embargo, esta banda no aparece a altas temperaturas (973 y 1023K). Por otra
parte, en la serie HTE esta banda no aparece para ninguna muestra. Por otro
lado, la banda ancha entre 3690 y 3000 cm™, caracteristica de los hidroxilos de
las moléculas de agua adsorbidas a través de puentes hidrogenos, se ve mas
ancha y deformada en los fotocatalizadores HTE con respeto a los homdélogos
ECT, estando ausente o reflejando una sefial muy débil en el fotocatalizador
HTE-1023. Ademas, se observa que la banda de agua a 1640 cm™, es muy
débil en el P25 y en las muestras de los fotocatalizadores ECT. No obstante,
esta banda se aprecia con gran intensidad en las muestras de fotocatalizadores
de la serie HTE. Dicha banda alcanza un maximo de definicion en la muestra
calcinada a 923K, y desaparece a 1023K. Hay que destacar también la
presencia de la banda a 2351 cm™ en los fotocatalizadores HTE, caracteristicas
del CO, adsorbido en la superficie. Esta banda, que se hace cada vez mas
evidente con la temperatura, procede de impurezas en la superficie del
fotocatalizador; resultando seguramente de la alta presion durante el
tratamiento hidrotermal, que hace que con la presencia del acido citrico, se
anclen carbonatos intersticiales o en la superficie del fotocatalizador, sobre el
ion Ti** (103). La misma banda y con gran intensidad, ha sido observada sobre
la superficie del P25 cuando una muestra de este fotocatalizador se someti6 a
tratamientos de alta presion, desde 0.08 hasta 100 Torr de CO, (104). El
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aumento de la intensidad de esta banda con la temperatura de calcinacion
coincide con la desaparicion de la banda del agua a altas temperaturas.
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Figura 5: Espectros FTIR de los fotocatalizadores HTE y ECT a diferentes
temperaturas de calcinacion.
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Con objeto de obtener méas informacion sobre las bandas del agua, se
hicieron estudios FTIR de interaccion de los fotocatalizadores HTE con el agua
y se comparé con el realizado sobre muestras del fotocatalizador ECT-1023 y
del P25. Para ello, se suspendieron los fotocatalizadores en agua a pH 5 y se
dejaron en agitacién en oscuridad durante 24 horas. Posteriormente se filtré y
se dejé secar a temperatura ambiente durante otras 24 horas antes de registrar
el espectro. Los resultados de estas pruebas muestran que en los
fotocatalizadores HTE y ECT-1023, no aumenta la banda del agua a 1640 cm™
(es decir, parece que no adsorben el agua), sin embargo en el P25 si se ha
notado un aumento de esta banda debido a la adsorcidon del agua sobre la
superficie de este fotocatalizador. Por otro lado, aparece la banda de los grupos
hidroxilos aislados en ECT-1023 y permanece la banda del CO, en los
fotocatalizadores HTE.

La presencia de las sefiales debidas a impurezas en las muestras de los
fotocatalizadores con tratamiento hidrotermal ha exigido incorporar una serie
de procedimientos adicionales de limpieza. A tal fin, se ha procedido a realizar
lavados é&cidos superficiales con disoluciones 1 M de &cido nitrico y de &cido
clorhidrico. El procedimiento que se realizd consisti6 en los 3 casos de las
siguientes etapas: (a) El fotocatalizador obtenido tras el tratamiento hidrotermal
y el secado, se somete a tratamiento con ultrasonidos durante 15 min, usando
para ello 100 mL de la disolucion &cida correspondiente y (b) Etapa de filtrado.
Este proceso en dos etapas fue repetido 3 veces antes de someter el
fotocatalizador tratado a un lavado final con abundante agua de conductividad
(agua destilada a 18.2 MQ de resistencia eléctrica). Después de esta etapa se
procedi6 al secado y a la calcinacion del fotocatalizador en las mismas
condiciones que anteriormente a 873K.

Los resultados FTIR de las muestras de los fotocatalizadores sometidos
al tratamiento de lavado, han mostrado que la sefal atribuida al CO, no
desaparecio en ninguno de los casos estudiados. Lo que parece indicar que el

dioxido de carbono esta fuertemente quimisorbido en la superficie de los
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fotocatalizadores hidrotermales. En resumen, de manera general, no se
aprecian cambios relevantes en los espectros FTIR antes y después del
tratamiento de lavado, con la excepciébn de las muestras procedentes del
fotocatalizador que Unicamente se sometid a lavados con agua donde se
observé un incremento de la banda de los grupos OH del agua comparandolo

con la muestra a la que no se le aplicé dicho lavado (Figura 6).
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Figura 6: Espectros FTIR de HTE-873 y HTE-873 efecto del lavado con agua
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3.6 Estudios de reactividad fotocatalitica de los fotoc atalizadores

hidrotermales sobre el fenol.

3.6.1 Degradacion y mineralizacion
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Figura 7: Constantes de velocidad de degradacion (keno) para (a) HTE y (b) ECT. (C,
(fenol)=50 ppm, [Catalizador] = 1 g-L™, pH=5).

Con objeto de estudiar la actividad fotocatalitica de estos
fotocatalizadores se han disefiado una serie de experimentos de
fotodegradacion usando como molécula contaminante modelo el fenol. En la
Figura 7a, se presentan las constantes cinéticas aparentes de primer orden
para la fotodegradacion del fenol usando muestras de la serie HTE. Como se
puede observar, el valor de la constante aumenta con la temperatura de
calcinacion hasta 923 K (HTE-923) con un valor de 2.17-10* s™. Sin embargo, a
partir de esta temperatura empieza a bajar drasticamente la velocidad de

fotodegradacion, debido seguramente a dos factores:
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- Lo que hemos venido llamando la rutilizacion de las muestras calcinadas a
temperaturas por encima de 923 K (casi del 50% a 1023 K), debido a que
es bien conocido el hecho que la fase rutilo es menos fotoactiva que la fase
anatasa (105-111).

- La aparicibn a temperaturas altas de la banda de CO, adsorbida

fuertemente en la superficie del fotocatalizador.

En el caso de los ensayos realizados sobre las muestras de los
fotocatalizadores de la serie ECT (Figura 7b), la evolucion de la
fotodegradacion del fenol sigue aumentando linealmente con la temperatura de
calcinacion, llegando la constante a alcanzar un valor maximo de 10.6-10* s a
1023 K antes de bajar.

Cabe suponer que son las impurezas en la superficie de los
fotocatalizadores HTE las que estdn provocando un efecto negativo sobre la
eficiencia fotocatalitica de estos fotocatalizadores. En efecto, aunque los
cristales de la HT son mas pequefios a bajas temperaturas, se observa que la
constante cinética de los fotocatalizadores ECT es mas grande que la de los
correspondientes HTE a todas las temperaturas excepto a 773K donde son
practicamente iguales. Las muestras HTE-423 y HTSE-423 no presentaron
fotoactividad.

En el caso de la mineralizacién con los fotocatalizadores HTE (Figura
8a), el efecto de la temperatura sobre la constante aparente de primer orden
para la mineralizacion coincide con la observada para la fotodegradacion. Los
valores de la mencionada constante ascienden hasta un valor maximo para 923
K, siendo este valor de 1.07-10* s™. Por otro lado, la mineralizacién con los
fotocatalizadores ECT sigue también el mismo patrén aumenta con la
temperatura de calcinacion (Figura 8b), igual que en la fotodegradacion
alcanzando un valor maximo de 4.58-10* s* a 1023 K, para posteriormente
disminuir a 1073 K.
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Figura 8: Constantes de mineralizacion (kroc) para (a) HTE y (b) ECT. (C,
(fenol)=50 ppm, [Catalizador] = 1 g-L*, pH=5).

3.6.2 Perfiles de concentraciéon de los principales intermedios de la
degradacién del fenol con la serie de fotocatalizad ores
hidrotermales.

En la Figura 9, se muestran los perfiles de concentracion de los
principales intermedios de la fotodegradacion del fenol: El catecol y la
hidroquinona. Se observa que en general los valores de las concentraciones
gue se alcanzan de hidroquinona son mayores que las de catecol.
Transcurridas las 2 h de fotocatalisis, la concentracion de hidroquinona
aumenta hasta alcanzar un valor maximo entre los 60 y 75 minutos de
irradiacion. Ademas, se aprecia que a medida que aumenta la temperatura de
calcinacién, aumenta la produccién de hidroquinona hasta la temperatura de
923 K, los fotocatalizadores sometidos a temperaturas de calcinacion superior

a 923 K, experimentan una ligera disminucién en la produccion de este
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intermedio, que se refleja en la correspondiente disminucion del valor en la
concentracion de hidroquinona en la suspension (Figura 9a).

En cuanto al catecol, su perfil de concentracion, se asemeja al perfil
caracteristico de un intermedio de reaccion. Y ademas, la produccién de este
intermedio presenta una importante correlacion con la temperatura de
calcinacién de la muestra de fotocatalizador hidrotermal empleado. Esto es, a
medida que aumenta la temperatura de calcinacion del fotocatalizador, se
produce un méaximo relativo de concentracion de catecol cada vez mayor
(Figura 9b).

Esto podria indicar que el intermedio hidroquinona depende menos de la
tipologia de la fase del fotocatalizador, mientras que el intermedio catecol se
favorece en fotocatalizadores hidrotermales con un grado de rutilizacion mayor.
Las muestras de fotocatalizadores con las temperaturas de calcinacion mas
bajas, HTE-773 y HTE-873, no exhibieron produccion de catecol, y si
exhibieron produccién de hidroquinona. Esto podria ser indicativo que para que
se produzca el catecol hace falta cierto grado de rutilizacion en el
fotocatalizador hidrotermal, no asi para el caso de la hidroquinona.

Ademas, se da la circunstancia que la aparicion del catecol coincide con
el uso del fotocatalizador calcinado a la temperatura, donde de acuerdo con los
espectros FTIR, la sefial del CO, adsorbido se hace mas evidente. Esto podria
indicar cierta relacion de preferencia hacia la sustitucién radicalaria nucleofilica
en posicion orto- (catecol), que el ataque en para- (hidroguinona), con la
presencia de este adsorbato, o bien, que el CO, adsorbido ocupa
preferentemente los centros activos de la anatasa que inhiben parcialmente la
produccién de hidroquinona, y no la del catecol, que se produce en centros
activos de la fase rutilo.

Cualquiera que sea la causa de este comportamiento en los intermedios
del fenol sobre las muestras de los fotocatalizadores hidrotermales, parece
claro que es mas desactivante, la presencia del CO, fuertemente adsorbido que
la de otras impurezas organicas provenientes de la sintesis hidrotermal.

Piénsese que la méaxima fotodegradacion y mineralizacién se alcanza en las
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muestras HTE calcinadas a 973 K. Finalmente, la aparicién de la fase rutilo en
la serie HTE parece que juega un papel importante en favorecer la formacion

del intermedio catecol.
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Figura 9: Perfiles de concentracién de los principales intermedios de degradacion de
fenol, (a) hidroquinona e (b) catecol, para fenol (C,=50 ppm), [Catalizador] = 1 g-L*
HTE, pH,=5.

3.6.3 Comparacion de la reactividad de HTE-923, Deg ussa P25 y ECT-

1023

Los fotocatalizadores HTE-923 y ECT-1023 son los que han dado
mejores resultados para la fotodegradacion del fenol dentro de sus series. En
este apartado, los comparamos también con el fotocatalizador comercial P25.
En la Figura 10, se muestran los perfiles relativos de fotodegradacion y las
constantes cinéticas aparentes de mineralizacion para suspensiones con 50
ppm de fenol, utilizando 1 g-L* de cada uno los tres fotocatalizadores. Como
se puede observar en la Figura 10a, a los 75 minutos de irradiacion el
fotocatalizador ECT-1023 ha eliminado el fenol del medio reaccionante mientras
gue todavia quedan 13 y 18 ppm respectivamente para el P25 y para el HTE-

923.
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En cuanto a la mineralizacion (Figura 10b), se observa la misma
tendencia que con la fotodegradacion. La constante aparente de mineralizacion
para el ECT-1023 es 1.3 veces mayor que la del P25 y 4.3 veces mas grande
gue la del HTE-923.

El fotocatalizador ECT-1023 presenta una relacibn de fases
anatasa:rutilo que esta entre las mas fotoactivas para la fotodegradaciéon del
fenol. En efecto, los porcentajes de anatasa:rutilo 80 y 85% parecen ser los
mas fotoactivos para los compuestos fendlicos, de acuerdo con Kolenko y
colaboradores (99). En el siguiente escalén de eficiencia para la mencionada
fotodegradacion se encuentran los fotocatalizadores basados en anatasa pura
y, finalmente los que tienen mayoria de fase rutilo, o rutilo puro.

Se debe destacar también, que aunque es bien sabido que todas las
caracteristicas estructurales del fotocatalizador, tales como el area especifica
superficial, la porosidad y el tamafio promedio del cristal influyen, en mayor o
menor grado, en su fotoactividad haciendo que el ECT-1023 sea mas activo
que el P25. Por su parte, el fotocatalizador HTE-923 que es anatasa pura,
presenta baja eficiencia en la fotodegradacion del fenol, fundamentalmente, por
la presencia de CO, fuertemente adsorbido debido a la alta presion alcanzada
en el interior del reactor hidrotermal que se comporta como un Autoclave. La
presencia de esta impureza, junto con la rutilizacion podria explicar el

comportamiento selectivo en la aparicién de los intermedios del fenol.
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Figura 10: Evolucién de la degradacion de 50 ppm de fenol y constante de
mineralizacion (kroc) para Degussa P25, ECT-1023 y HTE-923.

La reactividad de los fotocatalizadores que han sido sometidos a los
lavados acidos sobre el fenol,no varié en cuanto a los valores de las constantes
aparentes. No obstante, el fotocatalizador que Unicamente se sometié a lavado
con agua HTE-873, experimentd un incremento no significativo en el valor de su
constante aparente de velocidad de fotodegradacion.
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3.7 Conclusiones

» Las series HTE y HTSE no presentan diferencias significativas por lo que el
periodo de envejecimiento previo al tratamiento hidrotermal no tiene

ninguna influencia.

» La serie de muestra hidrotermal sin calcinacion presenta cierta cristalinidad
con una presencia de 100% de la fase anatasa y un tamafio promedio de
particula de 6.5 nm. Las muestras de la serie ECT sin posterior calcinacion
es amorfa. La fase rutilo aparece a la misma temperatura tanto para la serie
HT como para la serie ECT (2 923 K), pero el porcentaje de rutilo aumenta
mas rapidamente en la serie HT que en la serie ECT, 52 %y 11 %, para
HTE-1023 y ECT-1023, respectivamente.

* Los fotocatalizadores HT tienen mayor area especifica superficial que los
correspondientes ECT a bajas temperaturas, hasta 873K mientras que, a
mayores temperaturas, se produce una inversion. Estos resultados estan de
acuerdo con los tamafios promedio de particulas observados, menores para
HT hasta 873K.

* Los valores del band gap de los HT y los ECT son similares en las muestras
de fotocatalizadores calcinados a las temperaturas mas bajas y empiezan a
disminuir con la rutilizacién que se produce en las muestras calcinadas a las
temperaturas mas altas. Los valores del band gap descienden con el

aumento de la temperatura, ligeramente mas en la serie ECT.

* La serie de fotocatalizadores tratada hidrotermalmente (HT), presenta un
tamafio de particula menor que su homdloga calcinada directamente
después del proceso sol-gel (ECT) hasta 873K, invirtiéndose esta relacion

para las 2 temperaturas mas altas estudiadas (973K y 1023K), temperaturas
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a partir de cuales se cree que empieza la rutilizacion. En las dos series el
tamafio promedio de particula va aumentando, observandose una

morfologia poliédrica con el incremento de la temperatura de calcinacion.

Los estudios FTIR ponen de relieve la presencia de la banda a 2351 cm™ en
los fotocatalizadores HTE, caracteristicas del CO, adsorbido en la
superficie, o que no se observa en los fotocatalizadores ECT y P25. Esta
banda procede de impurezas en la superficie del fotocatalizador, resultando

seguramente de la alta presién durante el tratamiento hidrotermal.

La adsorcion de CO, sobre la superficie de las muestras hidrotermales
calcinadas a temperaturas mayores o iguales a 923 K es lo suficientemente
intensa como para no ser eliminada mediante sucesivos lavados del

fotocatalizador con disoluciones de acidos minerales fuertes.

Con respeto a la fotoreactividad, el mejor fotocatalizador en la serie HTE es
HTE-923 y en la serie ECT, el ECT-1023.

Las concentraciones de hidroquinona generadas durante la fotodegradacién
del fenol son mayores a las de catecol en la serie hidrotermal. No se forma
catecol en los fotocatalizadores calcinados a bajas temperaturas (773 y
873K), su aparicién coincide con la rutilizacion del fotocatalizador con el

aumento de la temperatura y con la aparicion de la banda de CO,.

El méximo de concentracion de catecol en estos fotocatalizadores crece con
el aumento en la temperatura de calcinacion. Los fotocatalizadores
calcinados a temperatura mas baja no fotogeneran este intermedio. Parece
que esté asociado a la aparicion de la fase rutilo y/o a la aparicion del CO,
fuertemente adsorbido. No pasa lo mismo con la hidroquinona, donde el

descenso en la concentracion de este intermedio al aumentar la
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temperatura de calcinacion no es lo suficientemente significativo como para

tratarlo como una inhibicion.

Comparando el fotocatalizador méas eficiente de los hidrotermales (HTE-
923), el mas eficiente de los ECT (ECT-1023) y el fotocatalizador comercial
P25, el ECT-1023 fue el mas fotoactivo tanto en la fotodegradacion como en
la mineralizacion de fenol. Por tanto, a continuacion en esta Tesis Doctoral,
vamos a evaluar solamente la eficiencia del ECT-1023 (que llamaremos
luego ECT-1023t, t de tamizado) en comparacién con el comercial P25, en
la degradacion y en la mineralizacion de los herbicidas acido 2,4-
diclorofenoxiacético (2,4-D) y bentazona (Basagran) y sus intermedios a

escala de laboratorio y en Planta Piloto solar con agua real.
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2,4-D a escala de laboratorio

4 Degradacion fotocatalitica del 2,4-D a escala de laboratorio bajo

radiacion artificial
4.1 Introduccion

4.1.1 Utilizacion y Fuentes de contaminacion

El acido 2,4-diclorofenoxiacetico frecuentemente llamado 2,4-D (N° CAS
94-75-7) es un principio activo que se incorpora en las formulaciones de los
pesticidas, es selectivo y actla por contacto. Pertenece al grupo molecular de
los clorofenoxi. Es usado intensivamente en todo el mundo para la eliminacién
de las malas hierbas en la agricultura, es decir, como herbicida. Segun la
Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos de América (EPA) mas
de 1500 pesticidas y herbicidas contienen el 2,4-D como ingrediente mayoritario
(1,2). En Senegal, este herbicida es el mas usado en la agricultura intensiva,
particularmente en la valle del rio para eliminar las malas hierbas asociadas a
los cultivos de arroz, de maiz, de cafia de azlcar, de tomate etc. En general,
mezclado con el propanil, el 2,4-D se encuentra a un precio muy accesible en
Senegal (7.5 €-L™"), encontrandose en la mayoria de las ocasiones, fuera del
circuito de vigilancia de los Servicios de Control de los Productos Fitosanitarios.

El acido 2,4-D (CgHsO3Cl,, pKa=2.9), tiene un peso molecular de 221.04
g-mol* y con caracter general, es soluble en disolventes organicos. Su
solubilidad en agua es alrededor de 900 ppm a 25 °C (3). Por su disponibilidad
y su frecuencia de uso en los cultivos del delta del Rio Senegal, donde se
encuentra el Lago de Guiers (principal fuente de agua dulce de la capital
Dakar), el 2,4-D se puede incorporar al medio ambiente a través de los
efluentes de la industria agricola, donde queda en el suelo practicamente “libre”
debido a su escasa capacidad de adsorberse sobre éste. También puede
incorporarse mediante las escorrentias o vehiculado en las aguas naturales.
Otras posibles fuentes que pueden introducir este contaminante al medio son

aguellas que se originan a través de los procesos de lavado de contenedores y

141



2,4-D a escala de laboratorio

de los equipos de dosificacion y, por supuesto, hay que contabilizar la mas que

posible lixiviacion hacia las aguas subterraneas (4).

El herbicida se elimina del medioambiente por biodegradacion segun
diferentes mecanismos o por fotdlisis, transformandose principalmente en 2,4-
diclorofenol (5,6) que es mucho mas téxico. Su tiempo de vida media puede
variar de 20 a 120 dias en condiciones anaerObicas (7), por tanto su
persistencia en agua depende del tipo de agua, de la luz solar, de la
temperatura. El 2,4-D ha sido identificado como un contaminante muy peligroso
de las aguas subterraneas y superficiales (8,9). La concentracion maxima

permitida en agua potable es de 0.1 ppm (10).

PN
OH

cl Cl

Figura 1. Estructura molecular del acido 2,4-D

4.1.2 Toxicologia

La toxicidad por exposicion oral o cutéanea al 2,4-D es de categoria 3 0 4
segun la ARLA y la EPA (11,12). Sin embargo su forma &cida y sal son muy
irritantes para los ojos (categoria 1) mientras que su forma éster exhibe una
menor toxicidad. Los sintomas de una exposicion importante al 2,4-D son
principalmente una sensacién de ardor en la garganta y en el pecho, una
pérdida de peso, hemorragia gastrointestinal, efectos neurolégicos en el
sistema nervioso (pardlisis, etc.) (13, 14,15).

En el caso de los animales, la intoxicacién va acompafada de caquexia

(pérdida extrema de peso) y dafios severos en el higado, los rifiones, los
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ovarios, los pulmones y el dtero (11,16). También el 2,4-D puede actuar como
disruptor de la molécula adenosin trifosfato del cuerpo (17) o como disruptor
endocrino (18).

Un numero importante de trabajo ha sido dedicado al efecto
teratogénico, neurotoxico, citotéxico, inmunosupresivo y hepatotdxico del 2,4-D
(19, 20, 21).

En cuanto a los efectos teratogénicos se han observado anomalias,
esqueléticas en fetos de animales de experimentacion (ratas y conejos)
mientras las madres experimentaban ligera caquexia (22, 23). En cuanto a la
reproduccién humana, una exposicion importante puede provocar abortos, o
también ser causa de mortalidad perinatal (nacidos muertos o al cabo de la
primera semana de vida). Ademas, la exposicion del hombre o la de los nifios,
gue viven en lugares con alto impacto de este contaminante debido a las
actividades agricolas intensivas, pueden experimentar efectos negativos sobre
sus oOrganos reproductores, mediante una disminucion en la producciéon de
esperma y/o mediante la aparicion de alteraciones genéticas en los
espermatozoides (24, 25, 26, 27).

4.1.3 Antecedentes

El nimero de trabajos dedicados a la degradacion del 2,4-D y de su
principal intermedio es una prueba de especial atencion que la comunidad
cientifica ha dedicado a la eliminacion de este herbicida. En efecto, se han
aplicado varios tratamientos, ya de forma independiente o combinados, para la
degradacion de este herbicida incluidos fenton (28), radiacion ionizante (29),
Microondas/UV  (30), fotoelectrocatélisis (31), adsorcion (32),H,0,
electrogenerado in situ (33), sinergia entre ozonizacion y fotocatalisis (34),
degradacion aerobica (35), degradacion mecanoquimica combinada con
adsorcion (36), ultrasonido combinado con Fenton avanzado AFP (37), UV
inducido (38), 0zono/H,0, (39).
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En este &mbito, se han publicado muchos estudios también al empleo
de la Fotocatalisis Heterogénea:
- En un reciente trabajo, se ha estudiada la degradacion del 2,4-D bajo luz
visible con generacion simultdnea de hidrogeno usando un fotocatalizador
basado en una mezcla constituida por WO,/TiO,, 3%,, de WO, (40).
- Shankar y colaboradores han depositado TiO, comercial (P25) sobre zeolita
para fotodegradar el 2,4-D y obtuvieron una buena eficiencia con respeto a los
fotocatalizadores comerciales usados directamente (41).
- En un trabajo de Kamble y colaboradores han publicado que es posible
fotodegradar el 2,4-D usando un Fotorreactor Discontinuo de Radiacién Solar
Concentrada y TiO, comercial del tipo P25 (42).
- Singh y colaboradores han comparado el fotocatalizador comercial P25 con
otros comerciales (UV100, PC500 y TTP) en la fotodegradacion del 2,4-D bajo
radiacion UV (43).
- La bibliografia también recoge (44, 45) la sintesis de nuevos tipos de
fotocatalizadores dopados con Oxidos mixtos (TiO,-CeO, y In,03-TiOy),
probados con éxito en la fotodegradacion del 2,4-D.
- Se han sintetizado también fotocatalizadores basados en Oxidos de
manganeso (46), 6xidos de circonio dopado con metales (Mn, Fe, Co, Niy Cu)

(47,48) y probados eficazmente en la fotoeliminacion del 2,4-D.

En este capitulo, se desea comparar la eficacia de un fotocatalizador
sintetizado en nuestro Laboratorio mediante el método citrato-sol-gel y basado
en TiO, (ECT-1023t), con el comercial P25, tanto desde el punto de vista de la
fotodegradacion, la mineralizacion y la destoxificacion de aguas contaminadas
por dicho herbicida. En trabajos previos realizados por nuestro grupo de
investitgacion (49), el fotocatalizador ECT-1023t ha sido probado en la
fotodegradacion y destoxificacion de compuestos fendlicos, comprobandose

que, para estos casos, ha sido mas eficiente que el comercial P25.
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4.2 Fotocatalizador P25

4.2.1 Efecto del pH del medio

El pH del medio es un parametro muy importante en los procesos de
adsorcion, de degradacion y de mineralizacion dentro de la Fotocatalisis
Heterogénea. Se ha estudiado la adsorcién, la fotodegradacién y mineralizacion
del 2,4-D con P25, a diferentes valores de pH constante durante toda de
reaccion comprendidos entre 3 y 9. Para los valores 3 y 9, el pH inicial no
cambia mucho durante toda la cinetica. Gotas de acido sulftrico y hidroxido
sodico fueron usados para regular los valores de pH 7 y 9 teniendo cuenta no
diluir mucho la disolucion. En la Figura 2a, se muestran los valores de las
constantes cinéticas aparentes de primer orden en funcién del pH de la
reaccion. Se observa una disminucion gradual de los valores de las constantes
cinéticas aparentes de degradacion con el aumento del pH siguiendo la
tendencia pH 3> pH 5~ pH 7~ pH 9.

En la Figura 2b, se muestran los porcentajes del contenido en carbono
organico total que han sido eliminados del medio de reaccion (mineralizacion
del contaminante) en funciébn de los valores de pH. Se observa que la
mineralizacién se comporta de una forma casi analoga a la fotodegradacion, pH
3 ~pH5>pH 7 > pH 9. Observando dichos resultados, se aprecia que el
optimo de pH para la mineralizacion esta alrededor de 5, con un porcentaje de
78.24% frente a 77.23% para el valor de 3, y para un tiempo de Fotocatélisis de
2 h. A valores de pH 7 y 9, los porcentajes de TOC eliminados son,
respectivamente, 49.28% y 26.76%. Este resultado en este parametro de
mineralizacion puede correlacionarse con la fotodegradacion de los intermedios

y principalmente la del mayoritario, 2,4-DCF (2,4- Diclorofenaol).
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Figura 2: Velocidad inicial aparente de degradacioén del 2,4-D (a) y %TOC eliminado en
120 min (b) en funcion del pH de la reaccion (Cy=0.53mM, [Catalizador] = 1g-L'l de
P25).

Por otro lado, el nimero de moles de 2,4-D adsorbidos sobre la
superficie del P25, sigue la misma tendencia que la fotodegradacion en funcién
del pH, disminuyendo con el aumento del pH del medio como se puede apreciar
en la Figura 3. Se han encontrado resultados similares en la bibliografia
durante la fotodegradacion del 2,4-D (50, 51) y para la fotodegradacion del
acido oxdlico (52). Asi, se ve claramente que la fotodegradacion del 2,4-D en
presencia de P25 estd muy correlacionada con la etapa de adsorcion sobre el
fotocatalizador (semejanza entre las 2 curvas). Parece que a usando valores
de pH por encima del pKa del 2,4-D (pKa 2.9), tanto la cantidad adsorbida
sobre el P25 como la constante aparente de primer orden de degradacién del
2,4-D disminuyen de manera drastica. De este comportamiento se sugiere una
interpretacion electrostatica. A valores de pH mayores que el pKa del
contaminante, éste se encuentra preferentemente en su forma anionica (2,4-
diclorofenoxiacetato). Ademas, si los valores de trabajo se encuentran por
encima del valor de pH que corresponde con el potencial de carga cero de la

superficie del fotocatalizador P25 (pHp.. P25 entre 5.6 y 6.4), esto es, pH >
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pPH,zc (53, 54), la superficie del fotocatalizador presumiblemente estaria cargada
negativamente y positivamente, en caso contrario. En consecuencia, la
evolucién observada estaria de acuerdo con el efecto del pH sobre el equilibro
acido-base para la superficie del fotocatalizador y para las formas
predominantes del contaminante en disolucién. Por tanto, el aumento del valor
del pH en la disolucién, provoca un déficit cada vez mayor de cargas positivas
en la superficie del catalizador con dicho aumento, incrementandose de esta
forma las repulsiones electrostéticas entre el anion acetato del 2,4-D y la
superficie del P25. De ahi que correlativamente, la adsorcién y la velocidad de
fotodegradacion del 2,4-D disminuyan con el aumento del pH. Teniendo en
cuenta que las repulsiones estan menos favorecidas a pH 3, la adsorcion y la
fotodegradacion del 2,4-D son mas favorables bajo estas condiciones.

En conclusion, en el rango de pH estudiado, la etapa de adsorcion juega
un importante papel en la fotodegradacion sobre el P25, y tanto ésta como la
adsorcion del 2,4 D dependen fuertemente de los valores de pH establecidos;
ademas, la fotodegradacion parece producirse por la formacion de radicales
fenoxiacetatos a todos los valores de pH, tal y como sucedia en el caso del
acido hidroxibenzoico (55). En cuanto a las condiciones 6ptimas de pH para la
adsorcion, la fotodegradacion y la mineralizacion del principal intermedio del
contaminante 2,4-D, 2,4-DCF (pKa=7,44), usando como fotocatalizador el P25
se han obtenido a pH 5 (56).
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Figura 3: Moles de 2,4-D adsorbidos en oscuridad en funcién del pH (Cy=0.53 mM,
[Catalizador] = 1g-L'l de P25)

4.2.2 Efecto de la carga de fotocatalizador en el reactor

La velocidad de la reacciéon de fotodegradacion en funcién de la carga
de fotocatalizador es un factor muy importante en el proceso de tratamiento
fotocatalitico (50, 57). Un incremento en la carga de catalizador, generalmente,
se asocia con un aumento de la cantidad de sustrato adsorbida, lo que origina
un aumento en la velocidad de fotodegradacion. En figura 4, se ha graficado
la fotodegradacion y el porcentaje de mineralizacion en 2 horas de 0.53 mM de
2,4-D con P25 variando la carga de fotocatalizador entre 0.5y 4 g-L™.
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Figura 4 : (a) Efecto de la carga de P25 sobre la cinética de degradacion del 2,4-D y (b)
el %TOC eliminado en 120 min (C,=0.53 mM, pH=3, carga P25=0.5-4 g-L™)

A través la figura 4a se puede ver que 1g-L™" es la carga 6ptima de
fotocatalizador para la degradacion de 0.53 mM de 2,4-D a pH 3. Se han
obtenido resultados similares en la fotodegradacion de los 4cidos fenoxiacético
(PAA) y 2,4,5 -triclorofenoxiacético (2,4,5-TCPAA) con P25, UV100 y PC500
(58). Sin embargo, se observa un pequefio incremento en el caso de la carga
con 4 g-L*, aunque, desde un punto de vista practico y econémico, no se
justifica trabajar con esa carga. Asi se ha decidido, en el desarrollo de este
trabajo de Tesis Doctoral, establecer que la carga 6ptima del fotocatalizador
P25 es 1g-L* para la fotodegradacién y mineralizacion de efluentes acuosos de
2,4-D con un valor de concentracion de 0.53 mM.

El aumento de la carga, lleva aparejado un incremento en el nimero de
centros activos para la adsorcidon. Valores mayores a la carga considerada
Optima, pueden provocar una disminucién en la velocidad en los procesos
estudiados debido a la saturacion de los centros activos de adsorcion o a un
efecto de dispersion de la luz por parte de las particulas de fotocatalizador en
suspension (59, 60). Esta dispersion origina la correspondiente reduccion en el
namero de fotones que llegan a la superficie del fotocatalizador, lo que provoca
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la disminucion en la concentracién de radicales hidroxilos. Ademas, se sabe
que la via de la fotodegradacion del 2,4-D con P25 se efectia por mecanismo
de reaccion mediante radicales ‘OH (61). En este caso, se produce un aumento
en el numero de agregados particulados de fotocatalizador, que conducen a
una disminucién de la superficie disponible para la absorcion de luz y, en
consecuencia, se produce una disminucion en los valores de velocidad de
fotodegradacion (62).

La carga Optima en 1g-L' queda también justificada observando
también la velocidad de mineralizacion del 2,4-D en 120 min. Como se ha
mencionado anteriormente, la mineralizacion del 2,4-D esta muy relacionada

con la de su intermedio mayoritario el 2,4-DCF.

4.2.3 Efecto de la concentracion inicial de  2,4-D

Se ha estudiado el efecto de la concentracion inicial sobre la
fotodegradacion del 2,4-D a pH 3 con fotocatalizador P25 en un rango de
concentraciones iniciales que van desde 0.1325 a 1.325 mM (Figura 5).

En la Tabla 1, se muestran los valores de las constantes aparentes de
primer orden obtenidas de las pendientes de las graficas In(C/Co) vs tiempo
(véase la gréfica de la derecha en la Figura 5). A partir de los mencionados
valores, se aprecia una disminucion en la constante aparente con el aumento
de la concentracion inicial de 2,4-D, siendo esta disminucion mas intensa en los
valores de concentracion inicial mas pequefio. A valores mas altos de
concentracion inicial la disminucion se hace menos intensa, alcanzando
finalmente un valor précticamente constante. Este comportamiento se
corresponde con el mecanismo dual tipo Langmuir-Hinshelwood, donde en
condiciones de concentracion de sustrato (contaminante) elevadas, para una
cantidad fija de fotocatalizador, la produccion de radicales hidroxilo permanece

constante por saturacion de los centros activos del fotocatalizador (63).
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Figura 5: Perfiles de concentracion relativos en la cinética de degradacion del 2,4-D
para diferentes concentraciones iniciales (1 g-L™* P25, pH=3): (®) 0.1325 Mm, (#)
0.265 mM, (+) 0.3975 mM, (®) 0.53 mM, (X) 0.795 mM, (A) 1 mM, (><) 1.325 mM.

En resumen, a elevados valores de concentracion de 2,4-D la cantidad
de radicales hidroxilos que se pueden producir para una cantidad de
fotocatalizador dada y para una radiacion luminosa fija, no es suficiente para
fotodegradar el contaminante en esas condiciones (64). A altas
concentraciones de contaminante, la competicibn con los intermedios
fotogenerados por los centros activos de adsorcion se va a convertir, con total
seguridad, en un factor de disminucion en la velocidad de fotodegradacién. Esto
se pone de manifiesto observando los perfiles de concentracién linealizados a
cinéticas de primer orden para el 2,4 —-D, donde se aprecia una importante
disminucion en los valores de los coeficientes de determinacion de la
estimacion lineal de la constante cinética, debido al cambio de mecanismo de
reaccion que experimenta el proceso al intervenir en la Fotocatdlisis sustratos
intermedios competidores. Esta competencia de los intermedios con el
compuesto parental provoca importantes desviaciones en los puntos
experimentales con respecto al modelo log-lineal que establece la cinética de

primer orden.
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A la luz de los resultados obtenidos se piensa en una posible
competicion por los centros activos del fotocatalizador en la fotodegradacion
entre el 2,4-D y su intermedio mayoritario, siendo éste de mas lenta
fotodegradacion. A partir de esas observaciones se ha decidido estudiar el
efecto de la presencia del 2,4 -DCF al principio de la reaccion en la adsorcion y

posterior fotodegradacion del 2,4-D con P25 a pH 3.

Tabla 1: Valores de constantes aparentes de primer orden de degradacién del 2,4-D
(k% a diferentes concentraciones iniciales.

Co (MM) k°.10° (s™) r?
0.1325 2.283 0.9981
0.265 1.498 0.987
0.3975 1.093 0.9872
0.53 1.102 0.9785
0.795 1.61 0.9239
1 1.025 0.9777
1.325 1.165 0.8646

4.2.4 Interaccién entre el

Para estudiar

efecto de

la presencia del

2,4-D y el intermedio mayoritario el
2,4-DCF sobre

degradacién del 2,4-D se ha procedido a preparar una mezcla, en igual
proporcién en concentracion (0.53 mM), de los dos compuestos al principio de
la reaccion. Se ha dejado la mezcla en agitacion y en oscuridad durante una
hora en presencia de P25 1 g-L™* con objeto de estudiar la adsorcion del 2,4 —D
en presencia de su intermedio preferente. Se ha graficado el porcentaje de 2,4-

D adsorbido sobre el P25 en presencia y en ausencia del 2,4 —-DCF (Figura 6).
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Figura 6. Porcentaje de 2,4-D y 2,4-DCF adsorbido cuando estan solos o mezclado al
principio, Co (2,4-D)=C, (2,4-DCF)=0.53 mM, 1 g-L"* P25, pH 3

A partir de la Figura 6 se puede apreciar que no hay compencia en lo
que a la adsorcion se refiere, entre el 2,4-DCF y su parental, que el 2,4-D se
adsorbe de la misma manera en ausencia o en presencia de su intermedio
mayoritario, aunque el 2,4-DCF se adsorbe muchisimo mas que el 2,4-D sobre
el P25.

No obstante, como se puede apreciar en la Figura 7, la presencia del
intermedio 2,4-DCF al principio de la cinética afecta negativamente a la
eliminacion del 2,4-D, provocando una ralentizacion apreciable en la velocidad
del proceso, lo que se aprecia significativamente en la disminucién en el valor
de su constante aparente de primer orden de fotodegradacion k° desde 1.12-10
3 s1a0.68:10° s*. Esta disminucién en la constante se podria achacar a la
insuficiente cantidad de radicales hidroxilos para el 2,4-D en presencia de su
intermedio mayoritario, y sobre todo, al principio de la cinética, cuando se sabe
gue el intermedio se elimina muy lentamente del medio de reaccion en las

suspensiones con P25.
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Figura 7. Cinética de degradacion del 2,4-D cuando esta solo o mezclado con 2,4-DCF
al principio (Cq (2,4-D)=C, (2,4-DCF)=0.53 mM, P25=1 g-L'l, pH 3)

4.2.5 Estudios de adsorcion: Aplicaciéon de los mode los de Langmuir y
de Freundlich

L]
6 ———Freundlich
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—
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E
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o
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Figura 8. Isoterma de adsorcion de Langmuir y Freundlich de 2,4-D en 1 g-L'l sobre
P25.
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Se ha estudiado, una serie de ensayos de adsorcion con diferentes
concentraciones iniciales de 2,4-D en un rango de 22.1 ppm (0.1 mM) hasta
221.04 ppm (1 mM) sobre P25 como fotocatalizador. En la Figura 8, se
presenta la isoterma de adsorcion del 2,4-D sobre P25. En dicha Figura se
observa una disminucién progresiva de las diferencias entre la cantidad maxima
de 2,4-D adsorbido sobre la superficie del P25 cuando aumenta la
concentracion inicial de 2,4-D. Sin embargo, el “plateau” caracteristico debido a
la saturacion de los centros de adsorcidn no se alcanza en el rango de
concentracion estudiado. A partir de las ecuaciones linealizadas de los modelos
de Langmuir y Freundlich hemos obtenido los valores de los pardmetros
ajustadas de las dos isotermas (Qo, b, K y n) con buenos coeficientes de

correlacion usando el programa Sigma Plot 11.0 (Tabla 2).

Tabla 2. Parametros obtenidos de la modelizacién de la isoterma de adsorcion de 2,4-D

a las isotermas de Langmuir y Freundlich.

Constantes de Langmuir

Qo (mg.g™) 17.0232
b (ppm ™) 0.00284
r2 0.9840

Constantes de Freundlich

Ke (ppm ™) 0.116
n 1.3314
r? 0.9913

La constante de adsorcion en oscuridad del modelo de Langmuir da un
valor de 0.284 (102 ppm™). El modelo de Freundlich da un valor de n

ligeramente superior a 1 (n=1.3314). Estos dos parametros se pueden
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interpretar como que el 2,4-D presenta una adsorcion ligeramente favorable

sobre el P25, por tanto,

moderadamente débil entre el 2,4-D y los centros de adsorcion del P25.

4.2.6 Efecto de la adicion de coadyuvantes: peroxid

peroxodisulfato sédico

es de prever

4.2.6.1 Peréxido de hidrégeno
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Figura 9. Efecto de la adicion de H,0O, (0-40mM) en la cinética de degradacion (a) y el

%TOC eliminado en 120 min (b) del 2,4-D (Cp= 0.53 mM, 1 g-L'l P25 ; pH= 3)

La adicibn de peréxido de hidrogeno es un procedimiento habitual

dentro de la Fotocatalisis y, en muchas ocasiones, conduce a una importante

mejora en los rendimientos de la Fotocatalisis Heterogénea (65, 66). En Figura

9, se ha representado los resultados que se han obtenido, tanto en

fotodegradacion como en mineralizacion, (a) y (b), respetivamente, al afadir

diferentes cantidades de perdxido de hidrogeno (0-40 mM) al proceso de

fotodegradacion del 2,4-D con P25 como fotocatalizador.
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Como se puede apreciar en la Figura 9a, se ve una relativa mejora en el
valor de la constante aparente de primer orden de degradacion del 2,4-D con
P25 pasando de 1.01-10° s® a 1.57-10° s® en ausencia y en presencia de
H,O, para un contenido de 20 mM. Dicho valor de concentracion de H,O, se
convierte de esta manera en el 6ptimo, dado que un aumento adicional en este
coadyuvante no supone ninguna mejora en el valor de la constante aparente de
fotodegradacion del 2,4-D, sino mas bien al contrario. No obstante, en la
mineralizacion, se aprecia que basta, tan solo, un contenido de H,O, de 10 mM,
para alcanzar el 6ptimo en este parametro (95.41% de eliminacion del TOC
inicial en 2 h). Como se habia mencionado con anterioridad, en la
mineralizacion se debe tener en cuenta la desaparicion completa del intermedio
mayoritario el 2,4 - DCF, por tanto 10 mM de peroxido fueron suficientes para
llegar al 6ptimo de mineralizacion de este intermedio mayoritario, y de los otros
intermedios minoritarios asociados con estos procesos ya estudiados para
dicho intermedio en presencia de P25 y de H,0, (71).

El efecto peroxido se acentia mas sobre los intermedios que sobre el
compuesto parental, lo que puede ser apreciado observando la Figura 10b. En
dicha Figura, y en ausencia de peréxido, se observa una rapida caida en los
valores del TOC durante los primeros 30 minutos, y posteriormente, una
evolucion mas lenta, ocasionada probablemente por los valores mas pequefios
en la velocidad de desaparicién del 2,4 — DCF, y la de los otros intermedios
minoritarios. La adicién de perdxido acelera el proceso de fotodegradacion y
mineralizacion mas all4 de los 30 minutos iniciales, lo que prueba que dicho
coadyuvante actla eficazmente sobre los intermedios del parental.

Con objeto de descartar la posible oxidacion del 2,4-D con el H,O, con o
sin luz y sin fotocatalizador, se han realizado estos estudios en presencia de 20
mM de H,0,. Los resultados de estos ensayos se muestran en la Figura 10a y
10b, y en ellos se verifica que no se produce fotodegradacion alguna en
ausencia de luz, mientras que hay una ligera fotdlisis asistida por el peroxido de
aproximadamente un 15% en 30 minutos. Sin embargo la mineralizacion parece

no producirse, en ausencia de luz, dado que el TOC préacticamente permanece
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invariable. La mineralizacion en presencia de luz (fotdlisis asistida por perdxido)

es no significativa, aproximadamente un 3% en 2 h.
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Figura 10 . Comparacion de los sistemas 2,4-D/P25/UV (@), 2,4-D/H,0,/P25/UV (@),
2,4-DIH,0; (----), 2,4-D/H,0; /UV (----) ([H202]=20 mM)
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4.2.6.2 Evolucién del 2,4-DCF vy de los cloruros formados durante cinética

de degradacion del 2,4-D en presencia y ausencia de H ,0,

0,6 1,2

= =
E £
(©] (©]
0 30 60 90 120
tiempo (min)
—&—2,4-D+ P25 —&—2,4-DCF formado con P25
—&—2,4-D+ P25+10mM H202 —&— 2,4-DCF formado con P25+10mM H202
Cl- formado con P25 —¥—Cl- formado con P25+10mM H202

Figura 11. Perfiles de concentracion del 2,4-D, de los cloruros y del 2,4 DCF formado
en ausencia y presencia de 10 mM de H,0, durante la irradiacion de 0.53 mM de 2,4-
D en presenciade 1 g L'de P25a pH =3.

El principal intermedio identificado por HPLC durante la degradacion del
2,4-D es el 2,4-DCF. La formacion de este intermedio puede explicarse
considerando el ataque de un radical ‘OH sobre la cadena alquilica de la
molécula de 2,4-D (51, 61). El perfil concentracién del intermedio, del
compuesto parental, y del ion inorganico subproducto de la mineralizacién

responden en conjunto al tipico esquema de reaccion en etapas en serie.
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De acuerdo con Pelizzetti y colaboradores (76), el mecanismo de
fotodegradacion que esta favorecido es el que transcurre a partir de la
formacion del radical ‘'OH. En la Figura 11, se muestran los perfiles de
concentracion del 2,4-DCF y de los cloruros formados durante la cinética de
fotodegradacion del 2,4-D con P25 a pH 3, en presencia y en ausencia de H,0O,
(10 mM). Se observa con claridad que la eliminacion del 2,4- DCF es mucho
mas rapida en presencia de peroxido, a los 60 minutos de experiencia se rebaja
toda la sefial correspondiente al 2,4- DCF por debajo de los umbrales de las
sefiales minimas detectables en presencia de perdéxido, mientras que sin este
coadyuvante, en ese tiempo, queda un 83% del maximo de 2,4- DCF formado.

Se observa también que se elimina todo el compuesto parental a los
60 minutos en presencia de peroxido mientras que queda alrededor de un 5%
del 2,4-D inicial en ausencia de H,O, en el mismo tiempo. Ademas, en
presencia del peroxido se consigue la conversion completa (estequiométrica)
con respecto a los cloruros contenidos en el 2,4-D en tan so6lo una hora de
degradacién, mientras que el doble de tiempo de irradiacién se necesitd para
llegar a una conversién del 86% en cloruros en ausencia de peroxido. Estos
resultados confirman lo que se ha mencionado anteriormente acerca de la
accion del perdxido de hidrogeno sobre el intermedio mayoritario y que se

reflejaba en la evolucion del TOC.
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4.2.6.3 Peroxodisulfato sédico
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Figura 12. Efecto de la adicién de S,05> (0-20 mM) en la cinética de degradacion (a) y
el %TOC eliminado en 120 min (b) del 2,4-D (Cy= 0.53 mM, Degussa P25 1 g-L'l pH 3)

El peroxodisulfato puede ser un agente oxidante beneficioso en la
destoxificacion fotocatalitica (67, 68) mediante la formacion del radical sulfato
que es, al igual que el radical hidroxilo, fuertamente oxidante (E° = 2.6 V vs
NHE). Ahora bien, los radicales derivan hacia el anidn sulfato mas estable, que
se adsorbe sobre la superficie del fotocatalizador y provocan un efecto de
inhibiciobn sobre la fotodegradacion (69, 70). Se ha estudiado, el efecto que
provoca sobre la cinética de fotodegradacion del 2,4-D la adicibn de
peroxodisulfato. Esta adicion se ha estudiado en el intervalo de concentracion
gue va desde 0 a 20 mM. De acuerdo con la Figura 12a, el peroxodisulfato no
mejora mucho la cinética de fotodegradacion del 2,4-D, la constante cinética
aparente mantiene practicamente igual su valor para todas las adiciones de
coadyuvante estudiadas. En cuanto a la mineralizacion, Figura 12b, se observa
una merma apreciable en la misma, debido al efecto negativo del
peroxodisulfato en los intermedios del 2,4-D principalmente sobre el 2,4-DCF
(71).
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También se han realizado ensayos para descartar la oxidacion directa
en ausencia de P25 con y sin luz. El peroxodisulfato en ausencia de P25 y sin
luz no produce degradacion alguna del 2,4-D, en presencia de luz observamos
una fotodegradacién del 47% en 30 minutos y una mineralizacion de 25% sobre
el TOC inicial.
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Figura 13. Comparacién de los sistemas 2,4-D/P25/UV (#), 2,4-D/S,05°/P25/UV (),
2,4-D/S,057 /P25 (®), 2,4-D/S,05°/UV (A) (Co=0.53 mM, [S,04°]=16 mM, pH 3, 1 g-L™
de P25).

4.2.7 Ensayos de toxicidad aguda

La determinacion de la toxicidad es un parametro clave para medir la
eficiencia de un tratamiento fotocatalitico y se necesita el concurso de mdultiples
pruebas a realizar sobre diferentes organismos (sobre todo acuéticos) para que
pueda considerarse reproducible y eficiente (72). Los analisis de toxicidad que
se han realizado en este Trabajo de Tesis Doctoral se han llevado a cabo
mediante el empleo de dos especies: la bacteria marina Vibrio fischeri

(organismo unicelular) y la lenteja de agua Lemna minor (macrofito).
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4.2.7.1 Ensayo basado en la inhibicién del crecimie  nto de la lenteja de
agua Lemna minor (EN 1S0O20079:2006)
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Figura 14. Evolucién de la toxicidad sobre las lentejas de agua lemna minor para
diferentes tiempos durante la degradacion del 2,4-D (Cy=0.53 mM, pH=3, P25 1g- L'l)

En la Figura 14, se ha representado la evolucion de la toxicidad sobre
las lentejas de agua de una disolucion 0.53 mM del contaminante, sometida
dicha disolucion a la accion de la Fotocatalisis Heterogénea en presencia de
P25 como fotocatalizador, a un pH de 3y con una carga de 1 g-L™. De acuerdo
con lo observado en la mencionada Figura, se aprecia un aumento del
porcentaje de inhibicién con respeto al control y a la disolucion inicial de 0.53
mM de 2,4-D (blanco) en la primera hora de tratamiento fotocatalitico: 100% de
inhibiciobn contra 45.80% para la disolucion de 0.53 mM de 2,4-D antes del
tratamiento fotocatalitico.

El aumento observado se debe, con toda probabilidad, a la generacién
de intermedios como el 2,4-DCF, mucho mas téxicos que el compuesto
parental. Ademas, esta tendencia se mantiene durante las 2 horas de
procesado siguiente, antes de disminuir hasta la eliminacion total de la toxicidad

163



2,4-D a escala de laboratorio

alas 3 6 4 horas de tratamiento, coincidiendo con la eliminacion total del medio

de reaccion del intermedio mayoritario, 2,4-DCF.

4.2.7.2 Ensayo basado en la bioluminiscenciade la  bacteria marina Vibrio

fischeri (Biofix®Lumi) (UNE_EN_1S0O-11348 1998)

Tabla 3. Evolucion de la toxicidad sobre las bacterias marinas Vibrio fischeri para

diferentes tiempos durante la degradacion del 2,4-D (C,=0.53 mM, P25 1 g-L™)

+
pH3 pH5 pH3H 13 MM oH5 +10 mM H,0,
MUESTRA 2-2
Inhibicién, % Inhibicién, % Inhibicién, % Inhibicién, %
0 min 53,75 53,75 53,75 53,75
60 min 98,46 86.32 OFF CURVE 52,99 (15min)
120 min 93,02 42.94 OFF CURVE 52,77 (30min)
180 min 1,291 9.175 OFF CURVE 2,332 (45min)
240 min OFF CURVE OFF CURVE OFF CURVE OF(EOC#S)VE

A la vista de los resultados obtenidos con este ensayo, y mostrados en
la Tabla 3, se puede apreciar que éstos confirman integralmente los obtenidos
con el ensayo realizado sobre la lenteja de agua. En efecto, a pH 3, se aprecia
un aumento del porcentaje de inhibicién en la primera hora de tratamiento
(98.46%) que se mantiene durante las 2 horas siguientes antes de alcanzar el
0% de inhibicién al cabo de 3 6 4 horas de proceso fotocatalitico. Sin embargo
a pH 5 se aprecia una mejora de la destoxificacion de las muestras tratadas,
debido seguramente a una desaparicion mas rapida del intermedio mayoritario,

por tanto a una mejor mineralizacion a pH 5.
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Visto el efecto positivo del coadyuvante peroxido en la fotodegradacion y
mineralizacién del 2,4-D, se ha considerado, también, pertinente estudiar la
toxicidad a ambos pHs en presencia de este coadyuvante. Se observa en la
Tabla 3 una eliminacion total de la toxicidad de las muestras tratadas antes de
la hora de reaccién fotocatalitica tanto a pH 3 como a pH 5. Si se recuerda la
Figura 11, perfiles de concentracibn de parental e intermedios organicos e
inorganicos, este tiempo se corresponde con la desaparicion completa (por
debajo de las sefiales minimas detectables de los cromatdgrafos liquidos
empleados) del 2,4-D y de sus intermedios, y principalmente del mayoritario
2,4-DCF. Por tanto, se puede establecer una interesante correlacion entre la
destoxificacion total de las muestras tratadas por Fotocatalisis vy la
desaparicion del intermedio mas toxico del proceso 2,4-DCF.

El per6xido de hidrogeno es muy toxico para las bacterias Vibrio fischeri,
por lo que para su eliminacion posterior, hemos seguido su consumo tanto a pH
3 como a pH 5. El método que se ha empleado en la eliminacion del peréxido
remanente, durante la degradacién fotocatalitica del 2,4-D con P25, y antes de
llevar las muestras a los estudios de toxicidad con las bacterias marinas, es el
de la catalasa.

Se observa en la Figura 15 que el perdxido de hidrogeno se consume
mucho mas rapidamente a pH 5 que a pH 3. Este resultado es coherente
cuando sabemos que el efecto del H,O, estd mas acentuado sobre los
intermedios y que el DCF y los intermedios minoritarios se eliminan mejor a pH
5.
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Figura 15. Consumo del peroxido de hidrogeno durante la cinética de degradacion del
2,4-DapH 3 (®) ypH5 (A) (Co=0.53 mM, P25=1g-L™")
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4.3 Fotocatalizador ECT-1023t

4.3.1 Efecto del pH del medio
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Figura 16: Velocidad inicial aparente de degradacién del 2,4-D (a) y %TOC
eliminado en 120 min (b) en funcién del pH de la reaccién (Co=0.53mM, 1g-L™*
de ECT-1023t).

En la Figura 16a se observa que los valores de la constante cinética
aparente de fotodegradacion practicamente son independientes con el pH
aplicado, variando poco en funcion del pH en el rango de pH estudiado (entre 3
y 9). Un resultado similar fue obtenido por Zhang y colaboradores durante la
fotodegradacion del metamidofos en un rango de pH entre 4 y 10 usando un
fotocatalizador dopado Re-TiO, (83).

En cuanto a la mineralizacion seobserva una secuencia muy parecida a
la que se observa en los estudios con P25: pH5 > pH3 > pH7 > pH9. EIl 6ptimo
de TOC eliminado a los 120 min de fotocatalisis esta en torno a un valor de pH
de 5, con un valor de eliminacion porcentual del 74.5%. Es decir, que los
intermedios se eliminan mas rapido para este valor de pH, como en el caso del
fotocatalizador comercial P25, principalmente el 2,4-DCF (56). Como en el caso
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del P25 la mineralizacién en presencia de ECT-1023t esta correlacionada a la
desaparicion del 2,4-DCF.

Por otro lado, la cantidad de 2,4-D adsorbido sobre la superficie del
ECT-1023t disminuye a medida que crece el valor del pH aplicado inicialmente
al medio de reaccién, tal y como sucedia con el caso del P25 (Figura 17).
Desde un punto de vista electrostético, se puede establecer la misma
explicacién que anteriormente se establecié en el caso del fotocatalizador P25.
Para el ECT-1023t el valor del pH en el potencial de carga cero del
fotocatalizador esta comprendido entre 5.0 - 5.2 (resultado obtenido con agua y
con nitrato de sédio 10° mM como disolventes). A valores de pH superiores al
pKa del contaminante (2.9) e inferiores al del pHp,. del ECT-1023t, la superficie
del fotocatalizador estara con predominio de carga positiva y el contaminante
en forma anionica, por lo que se favorece en estas condiciones la adsorcién por
atraccion electrostatica, aunque ésta es débil de acuerdo con lo obtenido en los
estudios de adsorcion que estan representados en la Figura 17.

De estas observaciones, se puede decir que para el caso de los
estudios con el fotocatalizador ECT-1023t, cuya composicion es
mayoritariamente anatasa, la adsorcion previa no es una tapa necesaria para la
fotodegradacion del 2,4-D, etapa que si era crucial para el caso de los estudios
con P25. Aunque la fotodegradacion del 2,4-D con ECT-1023t es
practicamente independiente con la variacién del pH inicial de la reaccién y que
la mineralizacion con este fotocatalizador es ligeramente mejor a pH 5, se han
realizado todas las otras etapas de optimizacion del resto de parametros
operacionales a pH 3 con el objetivo de comparar integramente el
fotocatalizador ECT-1023t con el P25.
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2,4-D adsorbido (umoles /g de TiO,)

Figura 17 : Moles de 2,4-D adsorbidos en oscuridad en funcion del pH (Cy=0.53 mM,
1g-L™* de ECT-1023t)

4.3.2 Efecto de la concentracion de catalizador
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Figura 18 : Efecto de la carga de ECT-1023t sobre la cinética de degradacion del 2,4-D
(@) y el %TOC eliminado en 120 min (Cy=0.53 mM, pH=3, carga ECT-1023t=0,5-4 g-L
1

)
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A la vista de los resultados presentados en la Figura 18 se ve
claramente que 2 g-L"' de ECT-1023t es la carga optima de fotocatalizador,
dado que para esta carga se consigue un aumento en la constante aparente de
fotodegradacion de casi el doble para un valor de concentracion de 0.53mM de
2,4-D y también coincide con la mayor mineralizacion. No obstante, destacar
que existe una mejora no significativa con 4 g-L™. Al aumentar la carga de 1 a 2
g-L*, la mineralizacion pasa de aproximadamente 60% a 80%. Es decir, la
velocidad de mineralizacién del intermedio mas recalcitrante, el mayoritario,
estd muy condicionada por este parametro operacional. Por encima de este
valor 6ptimo, de 2 g-L* se observa el mencionado efecto de saturacién de los
centros activos de adsorcion y el de dispersidén de la luz (59, 60) como en el
caso de P25.

4.3.3 Efecto de la concentracion inicial de 2,4-D
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Figura 19 : Perfiles de concentracion relativos en la cinética de fotodegradacion del 2,4-
D para diferentes concentraciones iniciales (ECT-1023t 1 g-L™, pH=3): (®) 0.1325 mM,
(®) 0.265 mM, (+) 0.3975 mM, (®) 0.53 mM, (X) 0.8256 mM, (A) 1 mM, (k) 1.325
mM.
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Como en el caso del fotocatalizador P25, se ha estudiado el efecto de la
concentracion inicial sobre la degradacion del 2,4-D a pH 3 con ECT-1023t en
un rango de concentraciones iniciales dentro 0.1325 a 1.325 mM (Figura 19).
En la Tabla 4, se muestran las constantes aparentes de primer orden obtenidas
a partir de la pendiente de las rectas de regresion aplicadas a la linealizacion In
(CICo) vs t. A partir de los resultados mostrados en dicha Tabla se puede
observar una disminucion de las k con el aumento de la concentracion inicial y
se nota que la disminucién, al igual que pasaba con los ensayos con P25, es
mas rapida a concentraciones iniciales bajas. Esta disminucién se puede
explicar por la saturacién de los centros activos y la insuficiente cantidad de
radicales hidroxilos para la fotodegradaciéon en condiciones de elevada
concentracion del sustrato, 2,4-D (64). Ademdas, se aprecian buenos
coeficientes de determinacion en el ajuste lineal, hasta una concentracion de
0.53 mM y luego una disminucion de los valores de dicho coeficiente debido,
como se menciond en el caso del P25, a la entrada en juego de un cambio de
mecanismo mas complejo relacionado con la presencia de especies
intermedias que compiten con el 2,4-D por los centros activos, y que aparecen
en los primeros minutos de la fotodegradacion, principalmente el 2,4-DCF. No
obstante, los intermedios interferentes tardan menos tiempo en aparecer y sus
sefales en los sistemas de deteccion empleados, son relativamente menos
intensas en este caso que en el del P25, sobre todo debido, posiblemente, a la
eliminacion mas rapida del intermedio mayoritario. Para confirmar esta
observacion, se ha procedido a estudiar, como se hizo en los ensayos con P25,
el efecto de la presencia del intermedio mayoritario al principio de la cinética en

la fotodegradacién del 2,4-D.
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Tabla 4: Valores de constantes aparentes de primer orden de degradacion del 2,4-D
(k%) a diferentes concentraciones iniciales

Co/mM k®.10%s? r?
0.1325 2.075 0.9971
0.265 1.23 0.9983
0.3975 0.94 0.999
0.53 0.72 0.9916
0.8256 0.9 0.9426
1 0.88 0.9251
1.325 0.65 0.924

4.3.4 Interaccion entre el 2,4-Dy el intermedio mayoritario el  2,4-DCF

15
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Adsorcion sobre ECT-1023t, %
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2,4-D solo h

2,4-D en la mezcla -

2,4-DCF solo
2,4-DCFen la
mezcla

Figura 20. Porcentaje de 2,4-D y 2,4-DCF adsorbido cuando estan solos o mezclado al
principio (Cy (2,4-D)=C, (2,4-DCF)=0.53 mM, ECT-1023t=1g-L™ pH 3)
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Para estudiar la interaccion del 2,4-D con su intermedio mayoritario
durante la degradacion a pH 3 se repite el mismo procedimiento que el caso del
fotocatalizador comercial P25. A la vista de los resultados presentados en la
Figura 20, se ve que la presencia del 2,4-DCF no afecta significativamente al
proceso de adsorcion del 2,4-D sobre el ECT-1023t aunque se ve que el DCF
se adsorbe muchisimo mas que el compuesto parental como en el caso de
P25. Ademés, al contrario de lo que se observaba en los estudios con P25, se
ve claramente que la presencia del 2,4-DCF en la reaccidén no afecta en nada a
la fotodegradacién del 2,4-D, tal y como se puede apreciar en la Figura 21. En
dicha Figura se nota que la interferencia del intermedio mayoritario el 2,4-DCF
en la fotodegradacién del 2,4-D, es muy débil comparada con la obtenida para
el P25. En términos numéricos la constante aparente de primer orden para la
fotodegradacion del 2,4-D pasa de 0.65-10° s a 0.53-10° s en ausencia y en
presencia del intermedio en cuestion, respectivamente. Esta diferencia de
comportamiento entre el ECT-1023t y el P25 se puede explicar por la
eliminacion mas rapida del 2,4-DCF del medio de reaccion usando el
fotocatalizador ECT-1023t, lo que podria implicar que el fotocatalizador
sintetizado en nuestro Laboratorio origina una mayor disponibilidad de radicales
hidroxilos para el 2,4-D, reduciendo de esta forma la competencia con los

intermedios.
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——2,4-D+ ECT-1023t

08 —&—2,4-D+2,4-DCF+ ECT-1023t
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Figura 21. Perfil de degradacién del 2,4-D cuando esta solo o mezclado con 2,4-DCF
al principio (C, (2,4-D)=C, (2,4-DCF)=0.53 mM, ECT-1023t=1g-L" pH 3)

4.3.5 Ensayo de adsorcion: Aplicacion de los modelo s de Langmuir y de
Freundlich

Freundlich
—— Langmuir

0 50 100 150 200 250

C./ppm

Figura 22. Isoterma de adsorcién de Langmuir y Freundlich de 2,4-D en 1g.L'l de ECT-
1023t.
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Se han realizado los correspondientes ensayos de adsorcion del
contaminante sobre el fotocatalizador ECT-1023t. Dichos estudios se han
realizado empleando diferentes concentraciones iniciales del contaminante que
van desde las 11 hasta las 221.04 ppm. Los resultados de las isotermas de
adsorcion del 2,4-D sobre el ECT-1023t quedan reflejados en la Figura 22. Se
aprecia una disminucion progresiva de las diferencias entre la cantidad maxima
de 2,4-D adsorbido sobre la superficie del ECT-1023t cuando aumenta la
concentracion inicial de 2,4-D, tal disminuciéon es mas intensa que en el caso de
los estudios analogos realizados sobre el fotocatalizador P25. Como en el caso
del P25, aqui tampoco se consigue llegar a la saturacion (“plateau”) de los
centros de adsorcion, dentro del rango de concentracion estudiada. A partir de
las ecuaciones linealizadas de los modelos de Langmuir y Freundlich hemos
obtenido los valores de los parametros ajustadas de las dos isotermas (Qoq, b,

Kk y n) con buenos coeficientes de correlacion (véase la Tabla 5).

Tabla 5. Parametros obtenidos de la modelizacién de la isoterma de adsorcion de 2,4-D
a las isotermas de Langmuir y Freundlich.

Constantes de Langmuir

Qo/mg.g* 3556318.93
b/ppm * 4.047-10°
r? 0,9337

Constantes de Freundlich

Ke/ ppm ™ 0.0010
n 0.6596
r? 0.9805
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La constante de adsorcion en oscuridad del modelo de Langmuir refleja
un valor extremadamente pequefio, lo que implica la ausencia total de
interaccion de tipo quimico entre el 2,4-D y los centros activos del ECT-1023t.
El modelo de Freundlich da un valor de n inferior a 1 (0.6596), lo que al igual
gue se infiere para Langmuir, la adsorcion de este sustrato sobre el

fotocatalizador ECT-1023t es practicamente nula.

4.3.6 Efecto de la adicion de coadyuvantes: peroxid o de hidrégeno y

peroxodisulfato sédico

4.3.6.1 Peroxido de hidrogeno

(a) 100 1 (b)
1,6 -
80 -
3
— 1,2 - g
oA = 60 -
& £
J )
:! 038 O 40 -
X~ o
&
04 - = 20 -
0 T T T 1 0 =
0 10 20 30 40 0 10 20 30 40
[H,0,] (mM) [H,0,] (mM)

Figura 23. Efecto de la adicion de H,O, (0-40mM) en la cinética de degradacion (a) y el
%TOC eliminado en 120 min (b) del 2,4-D (Cy= 0.53 mM, ECT-1023t 1 g.L'l; pH=3)

En la Figura 23a, se observa la evolucion de la constante aparente de
fotodegradacion de 0.53 mM de 2,4-D en una suspension de fotocatalizador
ECT-1023t con carga a 1 g-L™ y a pH 3, en presencia de diferentes cantidades
de H,O,. Se observa que los valores de la constante aparente aumentan
rapidamente con el incremento en la concentracion de peroxido de hidrogeno
en el medio hasta el valor de concentracion de 30 mM, valores mayores de
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concentracion para este coadyuvante suponen una disminucién en la constante
de velocidad. Este fendmeno es debido, con casi toda probabilidad, a que a
elevadas concentraciones el H,0,, éste compite por los centros activos de la
superficie del catalizador, reaccionando con los huecos fotogenerados y con los
radicales hidroxilos.

En la Figura 23b, se muestran los resultados relativos a la
mineralizacion en presencia de peroxido de hidrogeno, en términos del
porcentaje de carbono organico total eliminado, % TOC eliminado, al cabo de 2
h de fotodegradacion. En este caso el mayor valor de mineralizacion se obtiene
con la concentracion mas baja del coadyuvante empleado, a concentraciones
mas elevadas la mineralizacion practicamente permanece invariable en torno a
un 80 %. El mismo resultado se obtuvo en los estudios con el fotocatalizador
comercial P25. Es decir, una concentracion de coadyuvante peroxido de 10 mM
es suficiente para eliminar el intermedio mayoritario (71). Ademas, en presencia
y en ausencia de H,0O, la velocidad de mineralizacion del 2,4-D durante 120
min, sigue una cinética aparente de orden cero (Figura 24). Es decir, en
ausencia de peréxidos, la interferencia entre el 2,4-D y sus intermedios es
menos importante que la observada para el caso de los estudios con P25 en las
mismas condiciones.

En la Figura 24, a efectos comparativos, se incorporan los resultados de
los estudios realizados para ver la mineralizacion debida a la posible fotélisis

asistida por la presencia de peroxido en ausencia de fotocatalizador.
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TOC/TOC®
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Figura 24. TOC normalizado del 2,4-D en presencia de 10 mM de H,O, (Co= 0.53 mM,
ECT-1023t 1g-L™; pH= 3): 2,4-D/ECT-1023t/UV (M), 2,4-D/H,0,/ECT-1023t/UV (@), 2,4-
D/H,0; (----), 2,4-D/H,0, [UV (----).
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4.3.6.2 Evolucién del 2,4-DCF vy de los cloruros formados durante cinética
de degradacion del 2,4-D en presencia y ausencia de H ,0,

1,2

0,6

C (mM)
C (mM)

0 30 60 90 120

tiempo (min)

——2,4-D con ECT-1023t —A— DCF formado con ECT-1023t

—— DCF formado con ECT-1023t +10mM H202 ——2,4-D con ECT-1023t+10mM H202

—@— Cl- formado con ECT-1023t —¥— Cl- formado con ECT-1023t + 10mM H202

Figura 25. Perfil de concentracion del 2,4-D, de los cloruros y del 2,4 DCF formado en
ausencia y presencia de 10 mM de H,O, durante la irradiacion de 0.53 mM de 2,4-D

con ECT-1023talg.LyapH=3.

A través los resultados de la Figura 25 podemos observar la misma
tendencia que en el caso de P25: una degradaciéon mas rapida del 2,4-D en
presencia de 10 mM de H,0, a pH 3 (eliminacion del 100% del 2,4-D inicial)

conduciendo a la formacibn mas rapida de los cloruros alcanzandose la
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conversion estequiométrica de los mismos (100%) en Unicamente 1 h de
fotodegradacion, frente al 80% de conversiéon a cloruros, al cabo de 2 h en
ausencia de H,0,. También a los 60 minutos de fotodegradacion, se elimina
todo el 2,4-DCF del medio, mientras que, en el mismo tiempo, queda un
remanente de 15 ppm del 2,4-DCF en ausencia de H,0O,. El efecto del H,0,
estd muy acentuado sobre el 2,4-DCF y se nota mucho en la evolucién del TOC
como se ha visto anteriormente. Aqui como en el caso anterior, y como no
podia ser de otra forma, los perfiles de concentracion del intermedio, del
compuesto parental, y del ion inorganico subproducto de la mineralizacién

responden en conjunto al tipico esquema de reaccion en etapas en serie.

4.3.6.3 Peroxodisulfato sédico

(a) 801 (b)
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Figura 26. Efecto de la adicién de S,05> (0-20 mM) en la cinética de degradacion (a) y
el %TOC eliminado en 120 min (b) del 2,4-D (Cy= 0.53 mM, ECT-1023t 1 g.L'l; pH=3)

La Figura 26, muestra el efecto de afadir peroxodisulfato sobre la
cinética de fotodegradacion del 2,4-D en presencia de ECT-1023t. Dicha Figura
revela que la presencia de S,05> promueve la fotodegradacion con un 6ptimo
de concentracion a 10 mM. Sin embargo, la mineralizacion disminuye en

presencia de este coadyuvante, como en el caso del P25 debido al efecto
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inhibidor que tiene este oxidante sobre los intermedios del 2,4-D vy
principalmente sobre el 2,4-DCF (71). Recordemos que el peroxodisulfato en
ausencia de ECT-1023t y sin luz no produce ninguna degradacion del 2,4-D. En
presencia de luz, se observa una degradacion de 47% del 2,4-D inicial a los 30
minutos y una mineralizacién de 25% del TOC inicial. Es decir que el efecto de
mejora observado en presencia de ECT-1023t puede ser debido al sistema 2,4-
D/ S,0g%/UV por el hecho que el ECT-1023t es menos dispersivo que el P25 en
suspension acuosa por tanto podria existir una mayor transmisién de fotones

gue en el caso de las suspensiones con P25.

4.3.7 Ensayos de toxicidad aguda
Al igual que en los ensayos realizados con el fotocatalizador comercial
P25, los estudios de toxicidad se hicieron con la bacteria marina Vibrio fischeri y

la lenteja de agua Lemna minor.

4.3.7.1 Ensayo basado en la inhibicién del crecimie  nto de la lenteja de
agua Lemna minor (EN ISO20079:2006)

Inhibicién, %

O T T

0 100 200 300
tiempo (min)

Figura 27. Evolucion de la toxicidad sobre las lentejas de agua Lemna minor para
diferentes tiempos durante la degradacion del 2,4-D (Cy=0.53 mM, pH=3, ECT-1023t 1

gL
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Los estudios se hicieron con una poblacion inicial de 12 frondes y se
calculé el porcentaje de inhibicion del crecimiento después de 4 dias de
exposicion con respeto al control. De acuerdo con los resultados representados
en la Figura 27, se observa un aumento del porcentaje de inhibicion con
respecto a la disolucion inicial de 2,4-D en la primera hora de tratamiento
fotocatalitico: 100% de inhibicidon contra 45.80 para la disolucion original antes
del tratamiento. Al igual que para el caso de los estudios con P25 esta fuerte
inhibiciobn se debe a la formacion de intermedios mas toxicos que el parental
como el 2,4-DCF. Sin embargo la toxicidad se mantiene a 100% hasta las 2

horas antes de su eliminacion total a las 3 horas.

4.3.7.2 Ensayo basado en la bioluminiscencia de la  bacteria marina Vibrio
fischeri (Biofix®_Lumi) (UNE_EN_ISO-11348_1998)

Tabla 6. Evolucién de la toxicidad sobre las bacterias marinas Vibrio fischeri para
diferentes tiempos durante la degradacién del 2,4-D (Co=0.53 mM, ECT-1023t 1g-L™")

+
pH3 pH5 pHgH 18 mM pH5 +10 mM H,0,,
MUESTRA 2>z
Inhibicién, % Inhibicién, % Inhibicién, % Inhibicién, %
0 min 48.21 53.75 53.75 53.75
60 min 99.90 99.70 OFF CURVE 45.47 (15min)
120 min 99.59 20.82 OFF CURVE 36.19 (30min)
180 min OFF CURVE OFF CURVE OFF CURVE OFF CU.RVE
(45min)
240 min OFF CURVE OFF CURVE OFF CURVE OF(';OC#S)VE
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La tendencia obtenida con la lenteja de agua se confirma también con la
bacteria luminiscente a pH 3, tal y como sucedia en el caso del P25: un
aumento del porcentaje de inhibicién en la primera hora de tratamiento llegando
casi al 100% y que se mantiene constante en esos valores durante
practicamente las 2 horas de fotodegradacion, y antes de su eliminacion a las 3
horas. A pH 5 se mejora la destoxificacion de las muestras tratadas a las 2
horas de Fotocatalisis, como en el caso de P25. En presencia de H,O, (10 mM)
se observa de acuerdo a los valores presentados en la mencionada Tabla, una
eliminacion total de la toxicidad de las muestras tratadas, antes de los 45
minutos de reaccién tanto a pH 3 como a pH 5, coincidiendo la desaparicién
total del 2,4-D y del 2,4-DCF. Por tanto, la destoxification de las muestras esta
fuertemente correlacionada con la eliminacién del 2,4-DCF. En la Figura 28, se
muestran los resultados obtenidos en la medicion del peroxido remanente,
observandose que el peroxido se consume muchos mas rapido a pH 5 que a
pH 3, tal y como sucedia en los ensayos con P25, confirmando el efecto mas

acentuado del H,O, sobre el intermedio mayoritario a pH 5.

[H,0,] (mM)

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

tiempo (min)

Figura 28. Consumo del peroxido de hidrogeno durante la cinética de degradacién del
24-DapH3(m) ypHS5 (A) (Cy=0.53 mM, carga ECT-1023t=1 g- L'l)
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4.4 Comparacion entre P25y ECT-1023t

4.4.1 Comparacion en el efecto del pH

Tabla 7. Comparacion entre P25y ECT-1023t en la degradacion del 2,4-D y el %TOC

eliminado en 120 min en funcién del pH de la reaccion (Cy=0.53mM, carga 1g.L'l).

Degradacion Mineralizacion
k-10° (s™) %TOC eliminado
pH P25 ECT-1023t P25 ECT-1023t
3 1.123 0.722 77.23 62.37
5 0.377 0.567 78.24 74.50
7 0.373 0.672 49.28 58.22
9 0.471 0.847 26.76 48.19

A la vista de los resultados presentados en la Tabla 7, se aprecia que a
pH 3, el fotocatalizador comercial P25 fotodegrada y mineraliza mejor al 2,4-D
gue el fotocatalizador sintetizado en nuestro Laboratorio, ECT-1023t. En cuanto
a la adsorcién en funcién del pH se puede establecer que el contaminante se
adsorbe débilmente a pH 3 para los dos fotocatalizadores y no se adsorbe
practicamente nada a los valores mas altos de pH ensayados. Este resultado
estd de acuerdo con otros publicados anteriormente, en donde los
fotocatalizadores basados en TiO, y que exhibian un mayor contenido en
anatasa fueron mas eficientes en la fotodegradacion de sustratos, via radicales
hidroxilos ‘OH (73, 74), sin que las etapas de adsorcion fueran determinantes,
por la escasa o nula adsorcion de dichos sustratos.

Sin embargo, a valores de pH superiores el fotocatalizador ECT-1023t
fotodegrada y mineraliza igual o mejor que el comercial. Este hecho pudiera ser
ventajoso a la hora de ser utilizado directamente con aguas naturales, sin tener

que realizar sobre el efluente ninguna enmienda sobre el valor del pH natural,
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previamente a la fotodegradacion. En cuanto a la mineralizacion el 6ptimo valor
de pH es 5 para los dos fotocatalizadores y el % de TOC eliminado en 2 horas
es practicamente el mismo para ambos. A valores de pH de 7y 9, el ECT-
1023t mineraliza mejor que el P25. Este comportamiento es debido al hecho
gue los intermedios fotogenerados, principalmente el mayoritario 2,4-DCF se
eliminan mejor a pH mayores o iguales a 5. Estos resultados son muy
interesantes, desde un punto de vista practica, dado que las aguas naturales se
encuentran a valores de pH comprendidos entre 6 y 8. Por tanto, y sin el
empleo de ningun aditivo, el ECT-1023t podria resultar un fotocatalizador mas
eficiente que el comercial P25, tanto para la fotodegradacion como para la
mineralizacion del 2,4-D y la de sus intermedios en condiciones reales. Esto
unido al hecho de que no hace falta que el 2,4-D se adsorba para
fotodegradarlo. Otra ventaja practica del ECT-1023t es su mayor decantabilidad
comparada con la que exhibe el P25, esta ventaja es una razén adicional para
su empleo, desde el punto de visto econémico, sobre todo cuando se trata de

fotodegradar aguas naturales (rios, lagos, embalses, etc.) contaminadas.

4.4.2 Comparacion en adsorcion

Comparando los resultados presentados en las Tablas 2 y 5, acerca de
los parametros de adsorcion de los modelos de Langmuir y Freundlich,
aplicados a los resultados experimentales, se aprecia que el 2,4-D exhibe una
interaccion débil con los dos fotocatalizadores ensayados, P25 y ECT-1023t.
Los valores de los parametros asociados, b y Kg, muy pequefios asi lo
pronostican para el P25 (b=0.00284/ppm™, K=0.116) y para el ECT-1023t
(b=4.047x10°/ppm™, K-=0.0010/ppm™). Ahora bien, el contaminante se adsorbe
mas fuertemente sobre el P25 que sobre el ECT-1023t. Esta diferencia en
adsorcion a favor del P25, puede también también ser explicada atendiendo a

su mayor area especifica del P25.
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4.4.3 Comparacion en efecto de la carga de fotocata lizador

Tabla 8. Efecto comparativo de la carga de P25 y ECT-1023t sobre la cinética de
degradacion del 2,4-D y el %TOC eliminado en 120 min (Cy=0.53 mM, pH=3,
carga=0,5-4 g.L'l).

Degradacion Mineralizacion
k.10° (s™) %TOC eliminado
[TiO5] (g.L™) P25 ECT-1023t P25 ECT-1023t
0,5 0,793 0,618 64,77 59,00
1 1,123 0,722 77,23 62,37
2 1,030 0,963 79,00 80,50
4 1,198 1,048 82,61 85,74

Los resultados de la Tabla 8, muestran que con cargas Optimas de 1
g-L* para P25 y de 2 g-L™* para ECT-1023t los dos catalizadores se comportan
casi igualmente en la fotodegradacion de 0.53 mM de 2,4-D a pH 3. En relacion
a la mineralizacion, el ECT-1023t a partir de una carga de 2 g-L™* se comporta
mas eficazmente que el P25. Es decir, que la molécula de 2,4-D necesita un
area superficial determinada para su fotodegradacidon y mineralizacién.
Recordemos que el P25 tiene una superficie especifica de 52 m?-g™* frente a
18.3 m?.g* para el ECT-1023t. En fotodegradacion y a pH 3, los dos
fotocatalizadores se comportan practicamente igual en una proporcién mas o
menos parecida a la de sus areas especificas. En mineralizacion, parece mas

eficiente el ECT-1023t en dicha proporcion de areas espefcificas.

En la Figura 29, se presentan a efectos comparativos las constantes
aparentes intensivas, respecto al area especifica, para la fotodegradacion y la
mineralizacion, k2 an Y kroc, respectivamente. Estas constantes estan referidas

para una carga de fotocatalizador en reactor de 1 g-L* para ambos
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fotocatalizadores, y se han estimado para una concentracion del contaminante
de 0.53 mM. A la vista de los resultados representados, se aprecia que la
velocidad inicial aparente de oxidacion del 2,4-D con ECT-1023t es dos veces
mas rapida que con P25 a pH 3. Sin embargo la mineralizacién es un poco mas

lenta en el caso del fotocatalizador ECT-1023t.

u k2,4-D o kTOC
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Figura 29. Valores de constantes aparentes de primer oreden de fotodegradacion (k; 4.
p/superficie especifica) y mineralizacion del 2,4-D (kroc/superficie especifica) con P25 y
ECT-1023t, carga 1 g-L*, pH 3.

4.4.4 Estimacibn de parametros cinéticos aparentes en la
Fotodegradacion del  2,4-D, bajo el supuesto de la existencia de un
mecanismo de reaccion con etapas en serie.

Como la reaccion se efectia en un reactor discontinuo podemos
resolver las ecuaciones cinéticas partiendo de las de disefio, aplicadas a estas
especies principales. El contaminante 2,4-D en una primera etapa se
transforma en 2,4-DCF mediante una cinética de pseudo-primer orden. En este

caso, podemos considerar invariante, durante el transcurso de la experiencia, la
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cantidad de fotocatalizador, el flujo de fotones incidente, la concentracion de

radicales hidroxilo generados, el pH del medio, etc. Por lo que las constantes

cinéticas asociadas con las etapas de este sencillo esquema, ky K,, deben

ser consideradas como aparentes. En este sentido, se podria considerar que la

reaccion vendria reflejada de acuerdo con el esquema reactivo de la Figura 30.

0
0
o OH
TiO,, hy . R
cl cl OH
cl cl
OH
TiO,, hy I
2CI +
OoH Q
cl cl '
k2

Figura 30. Equema de reacciones en serie para el compuesto parental, intermedio
mayoritario, subproductos y cloruros.

El compuesto 2,4-DCF actuaria como intermedio de reaccién de un
esquema de reacciones en serie. A su vez, el subproducto R constituiria los
restos éacidos organicos derivados de la ruptura inicial del contaminante
parental (el resto acético). El intermedio de la reaccion continda
experimentando foto-oxidacion, y a través de este proceso, se produce la
liberacion de iones cloruros al medio, y un resto que se ha denominado Q que

se corresponderia con compuestos del tipo poli-hidroxibencenos.
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Tanto R como Q, siguen experimentando los ataques de los grupos
hidroxilos y acaban generando CO, y H,O productos finales de la
mineralizacion completa del contaminante.

TiO,, hv > > ... CO, +H,0
OH

T_>102’ hV_» —_— e C02 + Hzo
OH

R

En el esquema anterior se ha hecho el seguimiento, mediante andlisis
cromatografico del compuesto parental, del intermedio y de los cloruros
formados. De esta forma ha sido posible obtener los perfiles de concentracion
representados en la Figura 11 y 25. A la vista de dichas Figuras, se observa
que los perfiles responden a un esquema de reacciones no elementales en

serie, donde el principal intermedio es el 2,4-DCF.

Bajo este supuesto se puede aplicar las ecuaciones del balance de
moles para cada una de las especies cuya concentracion se esta
determinando. Con objeto de simplificar las ecuaciones diferenciales que
resultan de la aplicacion de la mencionada ecuacion, se denominaré por A al
compuesto parental, 2,4-D; por B al intermedio principal, 2,4-DCF; y por C, a los

cloruros que se forman. El esquema entonces queda de la siguiente forma:
AO[¥0 - B+R
K
BOI%MY - 2C+Q
K2

La aplicacion de las ecuaciones de balance de moles para un reactor
discontinuo (LOTES), seria:
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dN, ,
_ =K'C
Vit KCa
dN ! T
Vd'f = k1CA - kZCB
dN,
=k'C
2Vdt Co
Supuesto volumen constante
dC, ,
- =k C 1
p kiCa @
dC ! T
dtB = kICA - kZCB (2)
dC ,
dtc =2k,C, 3)

La solucién de estas ecuaciones permitird obtener los perfiles tedricos
de concentracién de cada una de las especies que se estdn determinando.

Dichos perfiles de concentracion se muestran a continuacion:

C,=C,e™" X
_ I
C,=C,,——— 5
B AO k; _ k:{ I:e € :| ( )
Ce = 2CAO%|:|(’2 (e_klvt - 1) - ki(e_két - 1)] (6)
ki —ks

Si aplicamos el modelo derivado de la expresion (4), al perfil de
concentracion  experimental, previamente linealizado mediante la
transformacion al logaritmo natural, es factible obtener el valor de la constante
aparente, k;'. A partir del valor del pardmetro k;' y utilizando un procedimiento
numérico de ajuste no lineal (algoritmo Levenberg-Mardquardt, LM) sobre los
datos experimentales del intermedio B, e imponiendo un perfil de concentracion
basado en el modelo de la ecuacion (5), es posible obtener el valor de la

constante k,'. Se podria obtener la misma informacion, k), a partir de la
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ecuacion (6) usando el perfil de concentracion experimental de los iones
cloruros. Aunque usar estos ultimos perfiles de concentracion puede inducir a
errores, dada la conocida capacidad de adsorcidon de los iones cloruro sobre los
fotocatalizadores basados en TiO, (55, 82). Siguiendo este procedimiento, los
valores de las constantes aparentes de primer orden para el esquema de

reaccion en serie propuesto, se presentan en la Tabla 9.

Tabla 9. Parametros cinéticos aparentes estimados de acuerdo con el esquema de
reccion considerado, para las reacciones realizadas con los fotocatalizadores
ensayados y efecto de la presencia-ausencia de peroxido.

Fotocatalizador H,O, ky', min ko', min *
Sin 0.041 +0.002 0.032 +0.009
P25
Con 0.075 +0.001 0.29 £ 0.05
Sin 0.0436 + 0.0008 0.075 + 0.009
ECT-1023t
Con 0.092 +0.009 0.37 £0.04

Se debe destacar que en ausencia de perdxido los valores de las
constantes aparentes de primer orden para la primera etapa son similares para
los dos fotocatalizadores, mientras que en presencia de este coadyuvante, la
constante aparente de primer orden del fotocatalizador ECT-1023t es algo
superior a la del fotocatalizador P25. Ahora bien, la constante aparente que
define la eliminacion del intermedio mas toxico, resulta que tiene un valor de
mas del doble para el ECT-1023t en ausencia de peroxido, y ligeramente mayor
en presencia de este coadyuvante. Esto muestra el mejor comportamiento
cinético del fotocatalizador ECT-1023t a la hora de fotodegradar al intermedio

mas toxico.
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2,4-D a escala de laboratorio

Con objeto de contrastar la validez quimica de los parametros cinéticos
obtenidos, se procederd a estimar, a partir de ellos, el parametro temporal
denominado tiempo maximo, que es el tiempo que tarda en alcanzar un valor
maximo, la concentracion del intermedio mayoritario, 2,4-DCF (B), en el
esquema en serie propuesto. Esta estimacién se puede realizar aplicando

condicién de maximo al perfil de concentracion tedrico de la ecuacion (5).

dCB = - ki ! _kitmax —_ _k' ‘k'i max | —
( ') e ﬁ kl k2 max
( k;) e kltmax '2
1 .k
t = In—= 7
max k:{ _ kl n k! ( )

Sustituyendo los parametros cinéticos de la Tabla 9 en la ecuacioén (7)
es factible estimar los tiempos maximos para el intermedio en las diferentes
condiciones de Fotocatalisis (tipo de Fotocatalizador y presencia-ausencia de
Perbxido). De esta forma, se pueden comparar los valores estimados con los
intervalos experimentales de tiempo donde aparecen los maximos de las
sefiales cromatograficas asociadas con el intermedio mayoritario, y contrastar
de esta forma la validez del modelo en serie para este mecanismo de reaccion,

los resultados obtenidos se muestran en la Tabla 10.
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Tabla 10. Estimacion de los tiempos maximos a partir del modelo establecido y con los
parametros cinéticos aparentes obtenidos, y su comparacion con el intervalo de tiempo
experimental observado.

) Intervalo
, tmax, MIN _
Fotocatalizador H ,0, ) experimental,
estimado
min.
Sin 27.5 20-30
P25
Con 6.3 0-20
Sin 17.3 20-30
ECT-1023t

Con 50 0-10

A la vista de los resultados de la Tabla 10 no se aprecia ningun dato
aberrante dentro de la incertidumbre experimental. Lo que parece corroborar la
validez del comportamiento del esquema de reaccidn en serie para el
contaminante parental, para su intermedio mayoritario y mas toxico, y para los

iones cloruros.
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4.4.5 Espectros FTIR: comparacién de las interaccio

los dos fotocatalizadores.

nes entre el 24-Dy

2,4-D + ECT-1023t

2,4-D + Degussa P25
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Figura 31. Espectros FTIR de interaccion de 2,4-D con P25 y ECT-1023t y espectro de
referencia de 2,4-D.

Se han obtenido los espectros FTIR del P25 y del ECT-1023t después
del equilibro de adsorcion del 2,4-D a pH 3 (pH optimo de adsorcion de los dos
catalizadores) en oscuridad y se han comparado con el espectro
correspondiente al contaminante 2,4-D. Como se puede notar en la Figura 31,
el espectro FTIR del puro 2,4-D muestra la banda de vibracion C=0
caracteristica del grupo de los &cidos carboxilicos a 1700 cm™. Las dos bandas
arométicas C=C del anilo bencénico se observan a 1583 cm™ (banda débil) y a

1481 cm™ (banda mas intensa.). La banda de vibracién CH, se puede notar a
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1448 cm™ vy la banda C-O del grupo funcional del acido carboxilico a 1240 cm™.
Dos bandas asociadas al grupo R-O-CH, pueden observarse a 1100 cm™ y
1308 cm™. Los espectros de interaccion entre el 2,4-D y los dos
fotocatalizadores muestran una ausencia total del banda caracteristica de los
acidos carboxilicos (1700 cm™) y la aparicion de bandas a 1590 cm™y 1430 cm’
! correspondientes a las bandas de las vibraciones del grupo COO™ de los
aniones carboxilatos. En el caso del P25 parece que aparecen dos tipos de
carboxilatos: uno que se corresponde con una banda a 1590 cm™, el mismo
que el caso de ECT-1023t; y otra banda a 1618 cm™. Ademas, se aprecia la
desaparicion de las bandas del grupo R’-O-CH, en el caso de los dos
fotocatalizadores. En conclusion, la interaccion del 2,4-D con P25 y ECT-1023t
a pH 3 confirma que la adsorcion del 2,4-D sobre los dos fotocatalizadores
ocurre principalmente a través de la formacion de aniones carboxilatos y del
debilitamiento o ruptura del enlace R’-O-CH,. Resultados similares fueron
obtenidos por Celis. R. et al. en 1999 en la adsorcién del 2,4-D sobre 6xidos de
hierro (84). También estos resultados estan de acuerdo con el mecanismo de
fotodegradacion catalitica del 2,4-D via un ataque de un radical ‘'OH sobre la
cadena alquilo de la molécula conduciendo a la formacion del intermedio
mayoritario, el 2,4.DCF. Dado que el patrén espectral de la interaccion del
contaminante sobre los fotocatalizadores es similar, la mayor adsorcion del 2,4-
D sobre el P25 debe ser explicada sobre la base de la mayor area especifica de

éste.
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4.4.6 Comparacion del efecto del H ,0,

(a) | mP25 WECT-1023t

[CI'] (mM)

%TOC eliminado

0 T T T )

0 10 20 30 40 0 30 60 90 120

[H,0,] (mM) tiempo (min)

Figura 32. (a) Comparacion entre el P25 y el ECT-1023t en la fotodegradacion del 2,4-
D (k° y % de TOC eliminado en 2h) y (b) evolucion de los cloruros formados en
presencia de H,O, (0-40 mM) (Co= 0.53 mM, carga 1g.L™; pH= 3): (®) Cloruros
formados con P25, (W) con ECT-1023t, (>k) con P25+10 mM H,O,, (A) con ECT-
1023t+10 mM H,0.,.

De los coadyuvantes (oxidantes) afiadidos, solo el H,O, produce un
efecto favorable tanto en la velocidad de fotodegradacion como en la
mineralizacion. En la Figura 32a, se aprecia que para el P25 hace falta una
concentracion de 20 mM en H,O, para llegar al éptimo de fotodegradacion,
mientras que dicho Optimo para el ECT-1023t se alcanza con una
concentracion 30 mM de H,O,, siendo este éptimo ligeramente mayor al del
P25 . Es decir, teniendo el ECT-1023t, un area especifica mas de dos veces
menor que la del P25, el 2,4-D necesitara una concentracién de radicales
hidroxilos mayor para alcanzar o superar ligeramente la eficiencia del P25. Sin
embargo, el 2,4-D alcanza el 95 % de mineralizacién con P25 y el 90 % con
ECT-1023t en 120 min con solamente 10 mM de H,O,. Este igual
comportamiento en la mineralizacién en presencia de H,0, se refleja también

en las cantidades de cloruros formados (Figura 32b), y en la evolucion del 2,4-
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DCF formado durante la fotodegradacion del 2,4-D (Figura 33a) que
evolucionan practicamente igual durante casi todo el proceso. Este efecto
benéfico del H,O, en la mineralizacion, se debe a la contribucién muy positiva
de este oxidante en la eliminacidon del principal intermedio, 2,4-DCF (Figura
33a), como se habia visto anteriormente. Sin embargo, en ausencia de H,0, a
pH 3 se nota que se forma menos cantidad de 2,4-DCF durante la
fotodegradacion del 2,4-D en presencia de ECT-1023t que en el caso de P25.
De hecho, podemos decir que el 2,4-DCF se degrada mas rapido en presencia
del ECT-1023t. Con objeto de confirmar esta tendencia, se ha realizado un
estudio comparativo de fotodegradacion de 0.53 mM de 2,4-DCF a pH 3y 5 con
P25 y ECT-1023t (Figura 33b). A la vista de los resultados presentados en la
Figura 33b, se observa que la velocidad de fotodegradacion del 2,4-DCF es dos
veces mayor en presencia del ECT-1023t que con P25 a pH 3, siendo, ademas,
mas rapida a pH 5 que a pH 3, para ambos fotocatalizadores. Este resultado es
muy interesante desde el punto de vista de la utilizacién de este fotocatalizador,
debido a que se forma menos cantidad del intermedio méas peligroso, 2,4-DCF
(la mitad de concentracion en el maximo del intermedio) durante la foto-
oxidacion del 2,4-D en presencia de ECT-1023t, en consecuencia, por tanto
afectara también a la evolucion de la toxicidad durante la degradacion del 2,4-
D (75).
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0,25 - (@) 8 (b) mP25
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Figura 33. (a) Evolucion del 2,4 DCF formado en ausencia y presencia de 10 mM de
H,0, durante la irradiacién de 0.53 mM de 2,4-D en presencia de P25 y ECT-1023t
conl g.L'l a pH = 3: (A) DCF formado con P25, (A) con ECT-1023t, (®) con P25+10
mM de H,O, y (®) con ECT-1023t+10 mM H,0,; y (b) degradacién de 0.53 mM de 2,4-
DCF apH 3y 5 con P25y ECT-1023t (carga 1 g.L™).

4.4.7 Efecto de los iones presentes

El efecto de los iones (efecto salino) sobre el proceso heterogéneo
implicado en la Fotocatélisis Heterogénea juega un importante papel regulador,
activador o inhibidor, sobre las diferentes etapas que estan involucradas en
toda esta cinética. Tanto en las etapas fisicas como en las etapas quimicas. Se
hace pues importante estimar el efecto de la presencia de estos iones sobre la
cinética fotocatalitica heterogénea, dado que los efluentes acuosos reales
contaminados presentan un efecto salino nada despreciable. Los sistemas
reales son sistemas de elevada fuerza idnica, y dependiendo del pH en el que
se encuentren la interaccion con el fotocatalizador sera diferente. En este
sentido, el estudio del efecto salino en esta Tesis Doctoral se ha disefiado en
dos etapas: Una primera etapa que consiste en evaluar el efecto sobre
reactores de Laboratorio, y otra que consiste en realizar los estudios con

efluentes reales a escala de Planta Piloto Solar.
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Para evaluar el efecto de los iones del medio sobre el tratamiento
fotocatalitico del contaminante en ensayo, y con los fotocatalizadores utilizados
a escala de Laboratorio, se elaboraron muestras de agua sintética que
contenian los iones principales presentes en la mayoria de las aguas reales
gue posteriormente se usardn en la fotodegradacién del 2,4-D en escala de
Planta Piloto Solar.

Como el valor 6ptimo de pH se ha establecido en 3, a este valor tanto el
P25 como el ECT-1023t se encuentran con predominio de carga positiva (pH <
PH,.c), por lo que los cationes no son demasiado influyentes en la superficie del
fotocatalizador, dado que la repulsion electrostatica con las cargas positivas
localizadas en la misma van a impedir la adsorcién de estas especies ionicas.
En consecuencia, es importante ver el efecto de los aniones en estas
condiciones de reaccion. Segun Choi et al., los iones tienen un efecto diferente
sobre el proceso de degradacion fotocatalitica (77, 78) y depende del pH de la
disolucion (79, 80). Nos interesan, por tanto, los aniones tipo carbonatos,
bicarbonatos, cloruros, sulfatos, nitratos, etc., por lo que hemos simulado el
agua sintética, incorporando al agua destilada, cantidades equivalentes a las
gue se encuentran en promedio en las aguas reales, las correspondientes sales
bicarbonatadas, sulfatadas y cloruradas. Segun Aligebic et al. (81), este tipo de
aniones puede actuar como un sumidero de radicales hidroxilo, a través de

reacciones sobre la superficie del fotocatalizador del tipo:

COZ,

3,ads

+OH:, - CO_.

3ads

+OH,,  (9)
HCO,,, +OH:, - CO, . +H0 (10

También la presencia de los iones puede competir con los centros
activos de adsorcion bloqueandolos e impidiendo la adsorcion del contaminante

sobre el fotocatalizador. Asi, por ejemplo los cloruros se adsorben fuertemente
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sobre la superficie del P25 a pH 3 y reducen la velocidad de fotodegradacion
(55, 83).

Asi se ha procedido a mezclar diferentes sales: 42 ppm de Na,SO,, 45
ppm de NaCly 100 ppm de NaHCO; para tener concentraciones en ppm de
Cl , de SO,* y de HCOj; en la disolucién final del 2,4-D parecidas al que
tenemos en el agua real que vamos a usar a escala de Planta Solar. Luego
hemos hecho el mismo experimento con concentraciones en sal 10 veces mas

grandes.

4.4.7.1 Efecto salinoy adsorcion

Para ver el efecto comparativo de los iones en la adsorcion del 2,4-D
sobre ambos fotocatalizadores a pH 3 se procedié a mantener en agitacion y en
oscuridad, una disolucién de 0.3975 mM de 2,4-D con 1 g-L* de ECT-1023t y
P25, respectivamente, durante una hora. Después se ha tomado una alicuota
de la suspension, determinandose la concentracién del contaminante en la
misma, el valor obtenido se sustrajo del valor de concentracién inicial (blanco
de 2,4-D).

Los resultados obtenidos se han representado en Figura 34, en la que
se puede apreciar que la adsorcion del 2,4-D sobre el fotocatalizador comercial
P25 se halla significativamente inhibida por la presencia de las sales en el
medio, este efecto no es significativo para el caso del fotocatalizador sintetizado
en nuestro Laboratorio, el ECT-1023t. Este comportamiento confirma, por un
lado, que la adsorcion sobre el ECT-1023t no es un paso necesario para la

degradacion del 2,4-D.
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10

2,4-D adsorbido (umoles /g de TiO, )

sin sales

@ P25

EECT-1023t

con sales

Figura 34. Moles de 2,4-D adsorbidos sobre P25 y ECT-1023t en presencia de sales

(Co=0.3975 mM, carga=1 g-L™, pH 3)

4.4.7.2 Efecto salino: Fotodegradacion y mineraliza

cion del 2,4-D

Los estudios de fotodegradacion se han realizado posteriormente a los

ensayos de adsorcion sobre la misma disolucién del contaminante y a pH 3.

Los resultados de fotodegradacion y mineralizacidon estan representados en las

siguientes Figuras 34a y 34b, respectivamente.
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Figura 35. (a) Efecto de los sales en la degradacion del 2,4-D y (b) % de TOC
eliminado en 120 min con P25 y ECT-1023t (Cy=0.3975 mM, carga=1 g-L'l, pH 3)
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En la Figura 35a se aprecia claramente que la presencia de los aniones
(sulfatos y cloruros principalmente) afectan negativamente a la velocidad de
fotodegradacion del 2,4-D. El efecto de inhibicion estd més acentuado cuando
se aumenta la concentracion de los aniones en el medio: la constante aparente
disminuye hasta un 50% cuando la concentracion de los aniones se multiplica
por diez. Ademas, la presencia de los aniones ralentiza mucho la mineralizacion
del 2,4-D y de sus fotoproductos intermedios, tanto mas cuanto mas elevada
sea la concentracion iénica (Figura 35b). Por ejemplo, en el caso del P25 el
porcentaje de TOC eliminado pasa de aproximadamente un 95 % sin iones a un
72% y un 58% en presencia de disoluciones salinas con concentracién menor
y mayor, respectivamente.

En el caso del ECT-1023t, el porcentaje de de TOC eliminado pasa de
68 % sin sal a 31% y 40% en presencia de sales con concentracibn menor y
mayor (10 veces). En todos los casos, la presencia de sales afecta de manera
igual sobre la fotodegradacion y la mineralizacién del 2,4-D con los dos
fotocatalizadores. De acuerdo con la bibliografia consultada, se han obtenido
resultados similares por Kamble et al. (42) con la adsorcion, la fotodegradacién
y la mineralizacion del DCA y del 2,4-D con P25; y por Piscopo (55) con la

fotodegradacion del acido benzoico con P25 en presencia de cloruros.
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4.4.8 Comparacion en la evolucién de la Toxicidad s  obre lentejas agua

Lemna minor

Tabla 11. Comparacion en la evolucién de la toxicidad sobre las lentejas de agua
Lemna minor para diferentes tiempos durante la degradacion del 2,4-D con P25y ECT-
1023t (Cy=0.53 mM, pH=3, carga 1g.L'l).

Tiempo (min) % inhibicion con % inhibicion con
Degussa P25 ECT-1023t
0 45.80 45.80
60 100 100
135 89.48 100
180 24.84 5.80
240 OFF CURVE OFF CURVE

Comparando los dos fotocatalizadores se ve en los resultados de la
Tabla 11 que la toxicidad aguda sobre Lemna minor se elimina mas
rapidamente durante la fotodegradacién de 0.53 mM de 2,4-D en presencia de
ECT-1023t que en el caso de P25. En efecto a las 3 horas de tratamiento
fotocatalitico con ECT-1023t la muestra ya esta destoxificada (% inhibicion de
casi un 6%) mientras que la tratada con P25 mantiene una toxicidad
significativa (% inhibicion de casi un 25%). Este resultado es compatible con la
explicacion dada anteriormente acerca de que el intermedio mas téxico el 2,4-
DCF se elimina més rapido en presencia del ECT-1023t que con el P25 como

fotocatalizador.
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4.4.9 Comparacion en la evolucion de la Toxicidad s

marinas Vibrio fischeri

obre bacterias

Tabla 12. Comparacién en la evolucion de la toxicidad sobre las bacterias marinas
Vibrio fischeri para diferentes tiempos durante la degradacién del 2,4-D con P25y ECT-
1023t (Co=0.53 mM, carga 1 g.L™)

Degussa P25 ECT-1023t
pH 3 pHS5 pH 3 pH5

] Sin + Sin Sin Sin

Tiempo + H20: + H20, + H202
H20- H202 H202 H202 H20-

0 min 53.75 53.75 | 53.75 53.75 (0Omin) 48.21 53.75 53.75 53.75(0min)
60 min | 98.46 0 86.32 52.9 (15min) 99.90 0 99.70  45.47(15min)
120 min | 93.02 0 42.94  52.7(30min) 99.59 0 20.82  36.19(30min)
180 min | 1.291 0 9.175 2.30 (45min) 0 0 0 0 (45min)
240 min 0 0 0 0 (60min) 0 0 0 0 (60min)

La misma tendencia que se observo en los ensayos con Lemna minor,
puede establecerse para los ensayos sobre Vibrio fischeri, de acuerdo con los
resultados mostrados en la Tabla 12. En dicha Tabla se aprecia como a pH 3y
en ausencia de peroxido de hidrégeno, no hay diferencias entre los
fotocatalizadores ensayados. Sin embargo a pH 5 el fotocatalizador sintetizado
en nuestro Laboratorio es mas rapido en destoxificar la muestra. En efecto, al
cabo de 2 horas de tratamiento el fotocatalizador ECT-1023t reduce la toxicidad

en un 80%, mientras que el P25 tan sélo la reduce a la mitad.

Al realizar los ensayos en presencia de H,O, la muestra llega a
destoxificarse antes de la hora de tratamiento a pH 3 y 5 con ambos
fotocatalizadores, debido al efecto sinérgico del H,O, en la eliminacion de los
intermedios mas toéxicos del 2,4-D, principalmente el 2,4-DCF. La evolucion de

la toxicidad se correlaciona perfectamente con la eliminacion del mencionado
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intermedio téxico. Ademas, durante la fotodegradacion del 2,4-DCF no se
produce aumento detectable de la toxicidad con los métodos de ensayo
empleados. Desde un punto de visto practico, el ECT-1023t es mejor
fotocatalizador que el P25 para destoxificar aguas contaminadas por el
herbicida 2,4-D

4.4.10 Comparacion en el consumo del H ,0, durante la degradacion del

2,4-D

El peréxido de hidrogeno remanente se elimina de las muestras antes
de los bioensayos con el método de la catalasa descrito anteriormente. En
resumen, el H,O, se consume mucho mas a pH 5 que a pH 3 durante la
degradacion del 2,4-D con los dos fotocatalizadores P25 y ECT-1023t debido al
hecho de que el oxidante actia mas intensamente sobre el intermedio
mayoritario que se elimina mejor a un valor de pH igual a 5 (56,71). Se aprecia
en la Tabla 13 que a la hora de fotodegradacion, casi todo el peroxido de
hidrogeno se elimina del medio a pH 5 con ambos fotocatalizadores (93.4% y
80.1% del H,O, inicial fueron consumidos, respectivamente, con P25 y ECT-
1023t).

Tabla 13. Comparacién entre P25 y ECT-1023t en el consumo del peréxido de
hidrogeno durante la cinética de degradacion del 2,4-D a pH 3 y pH 5 (Cy=0.53 mM,
carga 1g.L™")

pH 3 pH 5
% H,0, consumido a los 60 min
de degradacion con P25 40.6 93.4
% H,0, consumido a los 60 min
de degradacion con ECT-1023t 29.2 80.1
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Conclusiones

Los resultados del estudio de comparacion del ECT-1023t con P25
muestran que el P25 elimina mejor el 2,4-D que el ECT-1023t a pH 3. Sin
embargo, a valores de pH cercanos a los valores que se tienen en las
aguas reales (entre 6 y 8), el ECT-1023t presenta una mayor eficacia a la
hora de fotodegradar, mineralizar y destoxificar el 2,4-D y sus intermedios

toxicos.

Ademas, el ECT-1023t elimina mucho mas rapidamente al intermedio
mayoritario, el 2,4-DCF, que es mucho mas toxico que el herbicida parental.
Este resultado es muy interesante dado que es dificil encontrar el 2,4-D en
concentraciones importantes en el medioambiente porque se biodegrada
facilmente transformandose en su intermedio principal, mas persistente en
el medio (es un Contaminante Organico Persistente, COP o su equivalente

en inglés POP) y mucho mas toxico.

Por otro lado, el ECT-1023t es un fotocatalizador que decanta mas
facilmente que el comercial P25 debido al tamafio mayor de sus particulas
gue pueden formar agregados mayores. Una de las claves importantes de
los procesos cataliticos heterogéneos liquido-solido, donde el soildo
preferentemente es el catalizador, es la separacion del catalizador para
poderlo reutilizar. Si se tiene un fotocatalizador faciimente decantable es
factible trabajar con condiciones de carga mayor, dada la facilidad con la
que se separa del medio de reaccion una vez terminado el tratamiento. Esto
es precisamente lo que se puede hacer con el fotocatalizador ECT-1023t

comparado con el P25.
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* La adicién de peroxido de hidrégeno conduce a una aceleracion de la
fotodegradacion, de la mineralizacion y de la destoxificacion del

contaminante ensayado bajo la accion de ambos fotocatalizadores.

* Finalmente, se debe destacar que la eficiencia de un fotocatalizador no se
debe medir solamente sobre la velocidad de eliminacién del compuesto
parental, sino también evaluando la toxicidad de las muestras finales
tratadas con el objetivo de eliminar intermedios que pueden ser mucho mas

toxicos que el compuesto parental.
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Bentazona a escala de laboratorio

5 Degradacion fotocatalitica de la bentazona a esc  ala de laboratorio bajo

radiacion artificial
5.1 Introduccion

5.1.1 Utilizacion y Fuentes de contaminacion

La bentazona (Figura 1) es un herbicida selectivo que actia por
contacto (N° CAS 50723-80-3, y la sal sbédica N° CAS 25057-89-0). Dicho
compuesto es mas conocido por su nombre comercial BASAGRAN (BASF,
Alemania 1970). La bentazona pertenece al grupo de los derivados de la
tiadiazina, su molécula contiene heterodtomos de nitrégeno y de azufre.
Cuando entra en contacto con las hierbas actia como inhibidor del transporte
de los electrones durante el proceso de fotosintesis (1), provocando estrés
oxidativo por acumulacién de los electrones fotosintéticos en el sistema PSII. La
acumulacion provoca la aparicion de una importante cantidad de especies
radicalarias altamente reactivas, tales como la clorofila triplete y el oxigeno
singlete (ROS, Reactive Oxygen Species, Especies Reactivas del Oxigeno),
causantes del mencionado estrés. La bentazona tiene un valor de pK, de 3.3 a
24°C, la solubilidad en agua a pH 7 es de 0.5 g-L™" a 20 °C. No obstante, la sal
sédica de esta tiadiazina es mucho mas soluble en agua (2300 g-L%). En
Senegal, este herbicida, generalmente, se mezcla con DICLORPROP-P (Acido
2,4-diclorofenoxi propionico, N° CAS 120-36-5), y se usa de forma intensiva en
toda la zona agricola del Valle del Rio Senegal para eliminar las malas hierbas
en los cultivos de arroz. Dicho herbicida es econémicamente barato (12 €-L%)
dado que se formula en una version concentrada que permite frecuentes usos.

Por su persistencia en los suelos del orden de 2 a 3 meses (2) y por su
uso comun en agricultura, la bentazona se puede encontrar facilmente en las
aguas subterrdneas y superficiales en concentraciones por encima de las
permitidas (3). La bentazona se muestra muy resistente a la hidrélisis en

disoluciones de pH controlado: 5, 7 y 9; y su eliminacién del medio acuatico
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parece depender de su fotdlisis (4). La bentazona y sus metabolitos: 6-

hidroxibentazona y 8-hidroxibentazona se pueden encontrar en los alimentos.

0 CH,
N/‘\CH3
)
NN\
| o}
H

Figura 1. Estructura molecular de la Bentazona

5.1.2 Toxicologia

La bentazona no es bioacumulativa debido fundamentalmente a su débil
coeficiente de distribucion octanol/agua, y presenta una toxicidad aguda muy
baja (5). En animales de laboratorio, la bentazona ha mostrado toxicidad
aguda; por ejemplo después de una exposicion oral, los ratas y ratones han
mostrados signos de disnea, apatia, postracion. En perros y gatos, vomitos y
convulsiones. La bentazona es moderadamente irritante para la piel y los ojos
(6,7).
Aunque hay pocos datos sobre la toxicidad de la bentazona en humanos, en un
trabajo de Morgan (8) se informa que la inyeccion de bentazona provoca
vomitos, diarrea, disnea, temblores y debilidad; ademas se sospecha que actla

como irritante de las vias respiratorias.

5.1.3 Antecedentes
En la bibliografia se encuentran algunos trabajos dedicados a la

adsorcion y a la degradacion fotocatalitica de la bentazona. Existen trabajos
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recientes que se centran en la eliminacion de este herbicida por adsorcion
sobre carboén activo (9,10).

Pourata y colaboradores publican un trabajo en el que la bentazona se toma
como contaminante modelo que sirve para comparar la fotoactividad de un
fotocatalizador nanocristalino sintetizado a partir de la hidrolisis del TiCl, y que
contienen diversas fases cristalinas tipo anatasa y rutilo (11), Pelizzetti y
colaboradores usan un fotocatalizador comercial, Degussa P25, para
fotodegradarlo bajo radiacion artificial (12).

La degradacién de la bentazona en suelo ha sido también estudiada por
algunos autores:

- Asi pues, Ke-Bin Li y colaboradores (13) han comparado la degradacion de
este herbicida solo, o combinado con atrazina mediante incubacién en suelo
con o sin esterilizacion por medio del empleo de autoclave.

- Davezza y colaboradores (14) han fotodegradado suelo contaminado por
bentazona después de lavarlo con tres diferentes surfactantes del tipo alquil-
polioxo-etilenos mediante fotocatalisis heterogénea usando Degussa P25 como
fotocatalizador.

- Un trabajo de Eyheraguibel y colaboradores (15) informa de la fotolisis
comparativa de la bentazona en suelo, sobre un soporte superficial y en agua,
utilizando radiacién solar artificial.

- Castillo y colaboradores (16) lo han degradado por el sistema de disociacion
de la lignina del champifion Phanerochaete chrysosporium.

- Tambien existe desde 1989 una patente europea de eliminacién fotocatalitica

de la bentazona en las aguas frescas en presencia de dioxido de titanio (17).

En este capitulo de la Tesis Doctoral, se compara la eficacia del proceso
de fotocatalisis heterogénea sobre la bentazona entre un fotocatalizador
sintetizado en nuestro Laboratorio mediante el método citrato-sol-gel y basado
en TiO, (ECT-1023t), y uno comercial, P25. Dicha comparacion se hara tanto
desde el punto de vista de la fotodegradacion, como desde la mineralizacion.

Ademés, se analizard con detalle la optimizacion de los parametros
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operacionales (pH, carga del fotocatalizador, concentracion de contaminante,
etc.), el efecto de aditivos co-oxidantes y la toxicidad. El fotocatalizador ECT-
1023t ha sido probado en la fotodegradacion y destoxificacion de compuestos

fendlicos (18), y se ha mostrado, en estos casos, mas eficiente que el comercial

P25.
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5.2 Fotocatalizador P25

5.2.1 Efecto del pH del medio

La bentazona es un acido débil de pK, de 3.3, el hidrégeno protonizable
es el que estd unido al nitrégeno, la cesidon de este hidrogeno en forma de
protén esta favorecida por las tres estructuras resonantes que se pueden
formar una vez estabilizada la forma anionica de la bentazona. En el esquema
1, se muestra el equilibrio de disociacion &cida para la bentazona, asi como las

mencionadas estructuras (I, 11 y III).

HBez + H,0 =———> Ber + H;O0"

H,0
l -~ - + H;0"
N/S§O /S§o
N\ A\
o o}
o}
)\ I
N
| N
-~ |
55\ N% —=0
; \
n Y
o
N/k N
| |
)
—=S<=o —=S—
N/ \z/‘ N/\\ O
0 111 0

Esquema 1. Equilibrio acuoso de acidez para la bentazona, HBez, y las estructuras
resonantes que se pueden obtener a partir de la forma aniénica.
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La aplicacion de la constante de equilibrio a la reaccion de disociacion

acida, nos conduce al valor de la constante de acidez:

c_[ .
=270 -10°° T=2£C (n

HBez

K

a

Si se trabaja en medios acuosos con un valor de pH por encima de 3.3,
la forma que predomina en el medio para el contaminante es la forma anidnica,
y dependiendo del valor del potencial de carga cero del fotocatalizador a ese
pH, se producirdn atracciones o0 repulsiones electrostaticas entre el
fotocatalizador y el sustrato, favoreciendo o no, respectivamente, la adsorcion

del contaminante sobre el fotocatalizador.

1> 100
/\
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& c
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Figura 2: Velocidad inicial aparente de degradacion de la bentazona (a) y %TOC
eliminado en 120 min (b) en funcién del pH de la reaccién (C,=0.1325mM, 1g-L" de
P25).
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Por todo esto, el valor del pH de un sistema acuoso sometido a
Fotocatalisis Heterogénea juega un papel muy importante en la fotodegradacion
de contaminantes organicos, puesto que condiciona la carga superficial del
fotocatalizador, y la formacién y el tamafio de los agregados (19,20). Se ha
estudiado la adsorcion, la fotodegradacion y la mineralizacion de la bentazona
con P25, a diferentes valores de pH de reaccion comprendidos entre 3y 9. En
la Figura 2a, se muestran los valores de las constantes cinéticas aparentes de
primer orden en funcion del pH de reaccion. Se observa un incremento
importante de los valores de las constantes cinéticas aparentes de
fotodegradacion con el aumento del pH entre el valor 3 y 5 (aumento de casi el
doble); posteriormente, el valor de la constante aparente de fotodegradacion
practicamente permanece constante para los siguientes valores de pH
ensayados. El maximo relativo en el valor de la constante aparente se sitia en
el entorno del pH 7. Se puede establecer, por tanto, la siguiente tendencia
observada para los valores de la constante aparente de fotodegradacion: y
finalmente una ligera caida a partir de pH 7 siguiendo la tendencia pH 7 > pH 9
> pH 5 >> pH 3. EL valor de pH 7 era también el pH optimo de degradacion de
la bentazona en una patente europea del afo 1989 publicado por Borgarelli y
Pelizzetti (17).

En la Figura 2b, se muestran los porcentajes del contenido en carbono
organico total que han sido eliminados del medio de reaccion (mineralizacion
del contaminante) en funcién de los valores de pH. Se observa que la
mineralizacion se comporta de wuna forma un poco diferente a la
fotodegradacion, pH 5 > pH 7 > pH 9 ~ pH 3. Observando dichos resultados, se
aprecia que el éptimo de pH para la mineralizacion esté alrededor de 5, con un
porcentaje de 87.58% frente a 63.32% para el valor de pH 7, y para un tiempo
de Fotocatalisis de 2 h. A valores de pH 3 y 9, los porcentajes de TOC
eliminados son, respectivamente, 43.57% vy 43.59%. El resultado en este
parametro de mineralizacion se puede correlacionar con la fotodegradacion de

intermedios a pH 5.
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Bentazona adsorbido (umoles/g de P25

Figure 3: Moles de bentazona adsorbidos en oscuridad en funcion del pH (Cy=0.1325
mM, 1g-L™ de P25)

De acuerdo con los experimentos de adsorcion realizados en oscuridad,
se puede ver que el nimero de moles de bentazona adsorbidos sobre la
superficie por gramo de P25 es muy pequefio para todos los valores de pH
entre 3y 9 (Figura 3). La tendencia global observada es una disminucion de la
adsorcion sobre el fotocatalizador con el aumento de los valores de pH. A
valores de pH por encima de su pK, (3.3), la bentazona esta preferentemente

en su forma anionica, como se ha reflejado en el esquema 1.

Ademads, teniendo en cuenta el valor del pH para el potencial de carga
cero del fotocatalizador comercial P25, que esta entre 5.6 y 6.4, si el pH esta
por debajo de este valor y por encima del pK, del contaminante, tendriamos al
fotocatalizador con predominio de carga positiva superficial, y al contaminante

en forma anionica. No es de extrafar, por tanto, que el maximo de adsorcion lo
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tenga a pH 5. No obstante, a pesar de este valor maximo, se debe destacar que
la adsorciébn no es significativa desde el punto de vista estadistico. En
consecuencia, a valores de pH por encima del pH del potencial de carga cero,
la superficie del fotocatalizador estaria cargada negativamente, igual que el
sustrato, por tanto, se producirian repulsiones electrostaticas entre dichas
particulas, provocando una adsorcion mucho mas débil sobre la superficie del
fotocatalizador. A la vista de los resultados obtenidos en fotodegradacion y
adsorcion en oscuridad no parece necesaria la segunda para que se produzca
la primera. Esto es, no parece que la bentazona, sobre P25, necesite

adsorberse, no es una etapa obligatoria para su fotodegradacion.

En efecto, la disminucion de adsorcion sobre el fotocatalizador a valores
mayores de pH no se correlaciona con lo observado en los valores de las
constantes cinéticas aparentes. Es decir, no hay una disminucién consecuente
en la cinética de fotodegradacion que pueda asociarse a la disminucion de la
adsorcion. La adsorcion, como etapa previa para la actividad fotocatalitica, no
es capaz de justificar la fotodegradacién que experimenta el contaminante en
funcion del pH (21). Un resultado similar se obtuvo durante el proceso de
fotodegradacion del acido ftélico en presencia del fotocatalizador comercial P25
(22). Un argumento que podria explicar tal comportamiento es el incremento
significativo en los valores de la concentracion de iones hidroxilos en el medio
susceptibles de ser oxidados a radicales hidroxilos, de acuerdo a un esquema

que podria representarse a través de la ecuacion (2):
OH a_ds +Ti 4+C)Z,red (hr+ed) 0 - OH ;ds +Ti 3+C)Z,red (er_ed) ( ):

En efecto, segun algunos autores, a valores de pH é&cidos los huecos
son los mayores productos de la etapa de oxidacion mientras que a valores de
pH neutros o basicos los radicales hidroxilos son las especies predominantes
(47,48). En otras palabras, un aumento en el valor del pH favorece la

produccion de radicales hidroxilo a partir de los iones correspondientes.

225



Bentazona a escala de laboratorio

Como resumen de estas observaciones se puede establecer que un
aumento del pH favorece la fotodegradacion del contaminante parental, no a
expensas de una mayor adsorcién. Sin embargo, la eliminaciébn completa de los
intermedios necesitan un pH de 5 en el que fotocatalizador se halla
preferentemente con una distribucion de carga positiva mayor. El hecho de que
la mineralizacién disminuya con el aumento del pH parece indicar que aumenta
la repulsion con los intermedios por cambio del tipo de carga sobre el

fotocatalizador.

5.2.2 Efecto de la carga de fotocatalizador en el reactor
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Figure 4: (a) Efecto de la carga de P25 sobre la cinética de fotodegradacién de la
bentazona y (b) el %TOC eliminado en 120 min (Cy=0.1325 mM, pH=7, carga
P25=0.5-6 g-L™)

Se ha estudiado el efecto de la carga de fotocatalizador sobre la
degradacién de 0.1325 mM de bentazona a pH 7 variando la carga de 0.5 a 6
g-L™ Se puede ver a través la figura 4a que cuando la carga varia de 0.5 a
1g-L* la constante aparente de primer orden de degradacion de la bentazona

aumenta en un 25%. Cuando la carga pasa de 1 a 2 g-L* la constante
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aparente aumenta solo un 6.5%, permaneciendo casi constante para los
valores de carga superiores. El ligero incremento entre la carga 1y 2 g-L*,
desde un punto de vista practico y econdmico, no justifica trabajar con esa
carga. Este parametro, ademas presenta el mismo éptimo en los estudios de
mineralizacion realizados, tal y como se puede apreciar en la Figura 4b. Por
tanto, el valor éptimo para este parametro y para este contaminante se ha
establecido en 1g-L* tanto para la fotodegradacién como para la mineralizacion
de un efluente acuoso de bentazona con un valor de concentracion de 0.1325
mM. Al igual que sucedia con el contaminante 2,4-D y para este mismo
fotocatalizador (P25), a valores mayores de carga de fotocatalizador, se
observa el fendbmeno de dispersion de la luz por parte de las particulas de

fotocatalizador en suspension (23, 24).

5.2.3 Efecto de la concentracion inicial de Bentazo na: Aplicacién del

modelo cinético de Langmuir-Hinshelwood

! (a) (b) tiempo (min)
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Figure 5: Perfiles de concentracion relativos en la cinética de degradacion de la
bentazona para diferentes concentraciones iniciales (1 g-L™ P25, pH=7): (®) 0.022 mM
(®) 0.044 mM, (®) 0.05 mM (A) 0.1 mM, (®) 0.25 mM, (<) 0.53 mM, (™) 0.75 mM.
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El efecto de la concentracion inicial de contaminante es un parametro
importante en fotocatalisis heterogénea. En esta etapa, se ha estudiado el
efecto de la concentracion inicial sobre la fotodegradacion de la bentazona a pH
7 con fotocatalizador P25 en un rango de concentraciones iniciales que van
desde 0.022 a 0.75 mM (Figura 5).

En la Tabla 1, se muestran los valores de las constantes aparentes de
primer orden obtenidas de las pendientes de las graficas In(C/Cy) vs tiempo
(Figura 5b). Los valores de las pendientes se corresponden con ajustes de
regresion con valores de coeficiente de correlacién cercanos a la unidad. Esto
implica, desde el punto de vista cinético y para este modelo, la practica
ausencia de interferencias debida a posibles intermedios que compitan por los
sitios de adsorcion. En otras palabras, para cada concentracion se verifica la
tendencia de cinéticas de pseudo-primer orden.

El valor de la constante aparente de primer orden va disminuyendo a
medida que aumenta el valor de la concentracion inicial del sustrato, y ésta es
mas intensa en los valores mas bajos de concentracion inicial de bentazona.
Ademas, al contrario de lo que sucedia con el 2,4-D con el mismo

fotocatalizador, la linealidad de los perfiles de concentracién relativos a

cinéticas de pseudo-primer orden,ln(C/CO) VsSt, se mantiene hasta la

eliminacion completa del sustrato. Es decir, de nuevo se ratifica que la
interferencia que podrian ejercer los intermedios producidos, sobre la base de
un modelo cinético de Langmuir-Hinshelwood, es muy débil durante la
fotodegradacion de la bentazona a todas las concentraciones iniciales
estudiadas. A valores mas altos de concentracién inicial se produce el
fendbmeno de saturacion de los centros activos y una insuficiencia de los

radicales hidroxilos disponibles (25, 26, 27).
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Tabla 1: Valores de constantes aparentes de primer orden (ko) y de la correspondiente
velocidad de fotodegradacion de la bentazona (rg) a diferentes concentraciones iniciales

Co (MM) KO.10° () 2 ro (MM-s™-10%
0.022 4.33 0.9997 0.9526
0.044 2.82 0.9969 1.2408

0.05 2.46 0,9999 1.2300
0.1 1.32 0.9993 1.3200
0.25 0.53 0.9979 1.3250
0.53 0.19 0,9933 1.0070
0.75 0.11 0.9658 0.8250

El ajuste directo k® vs C, es mejor que el método tradicional de
linealizacién de la ecuacién de Lagmuir-Hinshelwood, véase el conjunto de
expresiones de la Ecuacion 3. Dicho método de linealizacion se aplica sobre los
datos de velocidad inicial o sobre los valores de la constante aparente inicial, y
consiste en aplicar la transformada inversa a la mencionada ecuacion y
representar los resultados experimentales, asi transformados: 1/r° vs 1/Cq 6 1/k°

vs 1/Cy, empleado por muchos autores y susceptible de muchos errores (28).
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En la Figura 6 se ha graficado el ajuste de los datos experimentales k°
vs Co al modelo de Lagmuir-Hinshelwood mediante el programa Sigma Plot
11.0. Se ve claramente que los datos se ajustan muy bien a este modelo
cinético dando lugar a un valor cercano a la unidad para el coeficiente de
determinacion (r’=0.9976). A partir de este modelo es posible obtener,
tedricamente, los valores de la constante de adsorciéon (K=73 + 12 mM™) y de
la constante cinética de la bentazona (k = 1.57-10* + 4-10° mM-s™). El valor
de la constante de adsorcion presenta un valor mas alto que el que se obtiene a
partir de los experimentos de adsorcién en oscuridad, donde la adsorcion fue
inapreciable. Este resultado no es extrafio y es bastante frecuente que se
produzca la no coincidencia entre los mismos (22). Los factores que explican
estas discrepancias son muy variados entre los que podriamos citar:

1. Los resultados cinéticos sobre los que se aplica el modelo de L-H, se
obtienen bajo iluminacion, los resultados de adsorcion por el
contrario se efectian en oscuridad.

2. El modelo cinético de Langmuir-Hinshelwood aplicado es el més
simple, ya que no tiene en cuenta la posible incorporacion de los

intermedios fotogenerados a los centros activos.
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Figure 6: (A) Ajuste directo de k° vs. C, de la ecuacion de Langmuir-Hinshelwood y (B)
Ajuste a partir de los datos de la velocidad inicial.

Si se representan los valores de las velocidades iniciales frente a la
concentracion inicial (Figura 6-B) se observa que el modelo L-H explica bien el
comportamiento para las concentraciones iniciales hasta 0.25 mM, para las
concentraciones mayores se observa una importante desviacion de los
resultados experimentales con respecto al modelo. Esta desviacion esta
justificada por la importancia que adquieren los intermedios fotogenerados
sobre los centros de adsorcion, y que no se estan teniendo en cuenta en el
modelo. La incorporacion de esta informacion requiere del conocimiento del
valor de las concentraciones de los intermedios que intervienen, si se
conocieran se puede incorporar esta informacion en un modelo mejorado tal y

como el que se representa en la ecuacion (4).

0
r= kKCyige, ( )z

N
1+KCip + Y KG
i=1

Siendo C; la concentracion de los intermedios que se pudiesen formar.
Aunque la expresion de Langmuir-Hinshelwood esta referida a las
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concentraciones iniciales, deja de tener validez para valores de concentraciéon
inicial elevada, donde la constante cinética de pseudo-primer orden, para la
fotodegradacion, presenta valores mas pequefios que los correspondientes a
las concentraciones iniciales mayores. Esto es debido probablemente, a la
competencia por los centros por parte de otras especies presentes en el medio.
Los perfiles de concentracion relativos, no obstante, siguen verificando los
modelos cinéticos aparentes de primer orden, dado que las concentraciones de
los intermedios son poco importantes aun en este esquema. Sin embargo,
cuando aplicamos el método diferencial de las velocidades iniciales y
contrastamos el modelo L-H se observan las discrepancias para las

concentraciones mayores del contaminante.

5.2.4 Efecto de la adicibn de coadyuvantes: perdoxido de h idrogeno y

peroxodisulfato sédico

5.2.4.1 Peroxido de hidrogeno
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Figura 7. Efecto de la adicion de H,O, (0-10mM) en la cinética de fotodegradacion (a) y
el °/<1)TOC eliminado en 120 min (b) de la Bentazona (Co= 0.1325 mM, Degussa P25 1
g-L7; pH=7)
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El peréxido de hidrogeno en muchos casos conduce a una importante
mejora del proceso fotocatalitico pero también puede tener un efecto inhibidor
debido a la modificacion de la superficie del fotocatalizador (29,30). En la Figura
7, se han representado los resultados de fotodegradacion (a) y mineralizacion
(b) de 0.1325 mM de bentazona con fotocatalizador P25 a pH 7, en presencia
de diferentes cantidades de peréxido de hidrogeno (0-10 mM).

Se observa en la Figura 7a un claro efecto de inhibicion de la
fotodegradacion de la bentazona en presencia de H,0O,, lo que se traduce en la
disminucion del valor de la constante aparente de primer orden a medida que
aumenta la concentracion en peréxido. La reduccion es casi del 50% al afadir
una concentracion de 10 mM en peroxido.

Para la mineralizacion (Figura 7b) se aprecia una disminucion del
porcentaje de TOC eliminado a las 2 h con el aumento de la concentracion del
co-oxidante. Practicamente, no se produce ninguna mineralizacion durante los
primeros 30 minutos. La ausencia de mineralizacion en ese periodo, se traduce
en una acumulacién de carbono organico total en forma de intermedios
procedentes de la fotodegradacién del parental, que se fotodegrada durante
ese periodo. Finalmente, la mineralizacién (eliminacion de intermedios),
empieza poco después de la desaparicién del compuesto parental..

En definitiva, tampoco el peréxido mejora la eliminacién de los
intermedios. El efecto inhibidor del H,O, se puede explicar por su adsorcion en
la superficie del fotocatalizador atrapando los huecos fotogenerados o
reaccionando con los radicales hidroxilos (30). Este impedimento de la
mineralizacion de los intermedios, pero no de la fotodegradacion inicial del
parental, podria probar, si cabe indirectamente, que la fotodegradacion del
parental se realiza por la via de los radicales hidroxilos, mientras que los
intermedios necesitan huecos disponibles para continuar con el proceso de

eliminacion del carbono orgéanico total.
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Se han realizados estudios del efecto de perdéxido de hidrogeno (10 mM)
en ausencia de fotocatalizador, con o sin luz, para descartar la posible
oxidacién fotoinducida o directa, respectivamente, del perdxido sobre la
bentazona. A la vista de los resultados presentados en la Figura 8a, parece
gue no se produce ninguna oxidacion directa de la bentazona en presencia del
peréxido de hidrogeno. No obstante, se aprecia una ligera foto-oxidacion de la
bentazona por el peréxido (aproximadamente hay un 8% de degradacion al
cabo de unos 30 minutos de reaccion). En cuanto al efecto del peroxido sobre
la mineralizacion a las 2 h (Figura 8b), parece no producirse ningun efecto,
tanto por la accion fotoinducida como por la accién directa del peréxido sobre la
bentazona (el contenido de carbono organico permanece casi invariable

durante los 120 minutos de experiencia).

Q1R —~a—A—A—A4A
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50,6 -
(9]
S~
)
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0,2 - 0,2 -
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Figura 8. Comparacién de los  sistemas bentazona/P25/UV (@),

bentazona/H,0,/P25/UV (W), bentazona/H,0, (A), bentazona/H,O,/UV ( ), ([H20,]=10
mM)
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5.2.4.2 Peroxodisulfato sédico
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Figura 9. Efecto de la adicion de S,05> (0-29,4mM) en la cinética de degradacion (a) y
el %TOC eliminado en 120 min (b) de la bentazona (Co= 0.1325 mM, P25 1g-L™; pH= 7)

En algunas ocasiones, se suele emplear la adicion del oxidante
inorganico peroxodisulfato de sodio, S,05%, con objeto de compensar el déficit
de oxigeno causado por su consumo o por su lenta transferencia de masa hacia
la superficie o la interfase del fotocatalizador. En estos casos, la adicion de un
coadyuvante tal que el peroxido de hidrogeno o bien el peroxodisulfato de
sodio, constituyen una excelente alternativa (31,32). En general, los ensayos de
laboratorio realizados en este trabajo de Tesis Doctoral, se han efectuado en
condiciones de saturacion de aire, proporcionado mediante un pequefio
compresor de acuario, con lo que este déficit se supone que esta compensado.
No obstante, en para determinados reactores o fotorreactores industriales o
semi-industriales, se dan situaciones donde es posible que se produzcan
importantes carencias de este aceptor de fotoelectrones (oxigeno), por lo que
siempre es bueno evaluar el comportamiento de la fotodegradacion y

mineralizacion bajo estas adiciones de co-oxidantes.
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El S,0¢” no produce ningun efecto en la degradacion fotocatalitica de la
bentazona. Como se ve en la Figura 9a, el valor de la constante aparente de
velocidad de primer orden permanece practicamente constante en ausencia o
presencia del coadyuvante peroxodisulfato. En cuanto a la mineralizacion
(Figura 9b), se observa un aumento del porcentaje de TOC eliminado a las 2 h
con el aumento de la concentracién de peroxodisulfato pasando del 60 al 90%
cuando se pasa de 0 a 29.4 mM de S,05%, respectivamente. Este aumento es
practicamente lineal, con el incremento de la concentracién del coadyuvante.
Dicho de otra forma, el efecto del oxidante se pone de manifiesto en la
mineralizacion de los intermedios. El efecto benéfico de este co-oxidante sobre
los fotoproductos puede explicarse por la formacion del radical sulfato
fuertemente oxidante (33,34).

La Figura 10, muestra los ensayos previos que se han realizado para
comprobar tanto la oxidacion directa como la oxidacion fotoinducida en
ausencia del fotocatalizador P25 por parte del peroxodisulfato. Se ha usado en
estos ensayos una disolucién de 29.4 mM de S,0¢” en ausencia y en presencia
de luz.

En el ensayo con ausencia de luz, el peroxodisulfato no produce
fotodegradacion alguna sobre la bentazona. En presencia de luz, el oxidante
induce una fotdlisis con una constante aparente de 0.73-10° s, es decir, un
50% del valor de la constante aparente en presencia del P25. Esta fotdlisis
inducida, en presencia de peroxodisulfato, es capaz de producir la
fotodegradacion de la bentazona con una conversion del 73%. Y provoca la
aparicion de una coloracion amarillenta en la disolucidon de trabajo, al tiempo
gue se produce casi un 20% de mineralizacion en 2h de irradiacion. El efecto
del peroxodisulfato en la fotolisis de la bentazona puede tener una explicacion
en un lado via la formacion del radiacal anion sulfato por fotolisis (49,50), a

través de la reaccion siguiente:
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S,0,”” 0M- SO, +S0O, "

(5)

Y por otro lado la formacion de radical hidroxilo a través de la reaccion entre el

ion persulfato y el agua (51):

SO, +H,0 0 O HSO, + OH

(6)

1 ’: = i
0.~3 | TOC
0,8 - Sistema l((s-'l:l)-o eliminado
en 2h (%)
S 0,6 - Bentazona/P25/UV | 1.252 | 58.93
S~ -
) Bentazona/S,0g
0,4 - IP25/UV 1.318 89.9
Bentazona/S,0g>
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Figura 10. Comparacion de los sistemas Bentazona/P25/UV (@), Bentazona/S,0s>
/P25/UV (m), Bentazona/Szogz'(A), bentazona/S,05” /UV (") y valores de constantes

aparentes y % de TOC eliminado ([S,05°]=29.4 mM)

5.2.5 Ensayos de toxicidad aguda

Los analisis de toxicidad que se han realizado en este capitulo de la

Tesis se han llevado a cabo mediante el empleo de dos especies como en el

caso del 2,4-D: la bacteria marina Vibrio fischeri (organismo unicelular) y la

lenteja de agua Lemna minor (macrofito).
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5.2.5.1 Ensayo basado en la bioluminiscencia de la  bacteria marina Vibrio
fischeri (Biofix®_umi) (UNE_EN_ISO-11348 1998)
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Figura 11. Evolucion de la toxicidad sobre las bacterias marinas Vibrio fischeri para
diferentes tiempos durante la fotodegradacion de la bentazona ((®) Cy=0.1325 mM,
(®) Cy=0.265 mM, P25 1g-L™")

En la Figura 11 podemos ver la evolucién de la toxicidad sobre las
bacterias marinas Vibrio fischeri durante la degradacion fotocatalitica de
disoluciones de bentazona de concentraciones iniciales 0.1325 y 0.265 mM
respectivamente, sometidas a una irradiacibn en presencia de P25 como
fotocatalizador, a pH 7 y con carga de 1 g-L". A la vista de los resultados
obtenidos con este ensayo, se nota con las dos concentraciones iniciales de
bentazona de 0.1325 y 0.265 mM, un aumento del porcentaje de inhibicion con
respeto al control y a la disolucion inicial en los primeros minutos de tratamiento
fotocatalitico: 32% de inhibicion a los 10 min frente a un 29% para la disolucion
de 0.1325 mM de bentazona antes del tratamiento fotocatalitico; y un 73% de
inhibicion a la hora frente a un 52% para la disolucion de 0.265 mM antes del
tratamiento. Este aumento se debe seguramente a la aparicion de intermedios

mas toxicos que la propia bentazona. Con la disolucién de 0.1325 mM la
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toxicidad empieza a bajar después de los 20 minutos de tratamiento, llegando a
eliminarse por completo tras la fotodegradacion total de la bentazona a la hora
de tratamiento. En cuanto a la disolucion de 0.265 mM la toxicidad empieza a
bajar a la hora de tratamiento y mantiene una inhibicién entre un 13 y un 15 %
al cabo de 4 h de fotodegradacion, el porcentaje de inhibicion de
bioluminiscencia de las bacterias pasa de un 73 a un 13% con una disminucién
del porcentaje de inhibicion de 52% entre 1 y 2 h de tratamiento. Después de
las 4 h de tratamiento fotocatalitica, el porcentaje de inhibicion de luminiscencia
se mantiene constante, debido seguramente a los intermedios muy resistentes
al final del proceso como se nota en la evolucién de la mineralizacién en la

Figura 8a.

5.2.5.2 Ensayo basado en la inhibicion del crecimie nto de la lenteja de
agua Lemna minor (EN 1S020079:2006)
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Figura 12. Evolucion de la toxicidad sobre las lentejas de agua Lemna minor para
diferentes tiempos durante la fotodegradacién de la bentazona (Cy=0.265 mM, pH=7,
P25 1g-LY). Se incluye la linea punteada, que corresponde al ensayo de toxicidad sobre
las bacterias marinas vibrio fischeri en las mismas condiciones, con fines comparativos.
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La toxicidad de una muestra depende del tipo de organismo, por tanto
puede ser mayor 0 menor segun el organismo que se usa para los estudios
(35). Por esta razon, es preferible usar al menos 2 tipos de organismo para
evaluar la eficiencia de un tratamiento. Los estudios de toxicidad sobre las
lentejas de agua Lemna minor se realizaron aplicando las mismas condiciones
gue con el ensayo con las bacterias, pero Unicamente se utilizé una disolucion
inicial de bentazona, eligiéndose la de concentracion 0.265 mM.

Los estudios se realizaron con una poblacion inicial de 12 frondes y se
calculé el porcentaje de inhibicion del crecimiento después de 4 dias de
exposicion con respeto al control. Al contrario de lo que se observa con las
bacterias marinas, el herbicida bentazona a esta concentracion inicial, casi no
muestra ningun efecto toxico sobre las lentejas de agua (Figura 12). Ademas,
los fotoproductos de degradacion fotocatalitica de la bentazona usando P25
como fotocatalizador tampoco resultaron ser excesivamente toxicos para las
lentejas. A partir de estas observaciones se puede confirmar que la toxicidad
depende del tipo de organismo, en nuestro caso las bacterias marinas Vibrio
fischeri son mucho més sensibles a la bentazona y a sus fotoproductos que las
lentejas de aguas Lemna minor. Es probable que los organismos mas
complejos, como la Lemna minor, necesiten una mayor concentracion de
contaminante para observar los posibles efectos toxicos. Se debe recordar que
el 2,4-D y los productos de su fotodegradacién, con P25 y ECT-1023t, eran muy

toxicos sobre estos dos organismos usados en los ensayos de toxicidad.
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5.3 Fotocatalizador ECT-1023t

5.3.1 Efecto del pH del medio
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Figura 13: (a) Velocidad inicial aparente de degradacion de la Bentazona y (b) %TOC
eliminado en 120 min en funcién del pH de la reaccién (C,=0.1325mM, 1g-L™* de ECT-
1023t).

De acuerdo con la Figura 13a se observa que la secuencia de pH para
los valores de la constante cinética aparente de fotodegradacion de la

bentazona con ECT-1023t es la siguiente:

pH7>pH5=pH9>pH3

Ademas, se observa un comportamiento un poco diferente al caso del
P25, aunque el 6ptimo de pH en los dos casos es el valor de 7, hay un
importante aumento en los valores de la constante aparente entre los valores
de pH de 3y 7. Posteriormente, se produce una disminucion severa en el valor

de la constante aparente, para el caso realizado a pH 9.
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En cuanto, a la mineralizaciéon (Figura 13b) se ha observado la
tendencia pH5 > pH 3 > pH 7 > pH 9. Se ve claramente que el porcentaje de
TOC eliminado a los 120 min es mucho mayor a pH 5 con un 80% frente a un
70% a pH 3. Es decir, los intermedios de la fotodegradacion de la bentazona
con ECT-1023t, se eliminan mejor a pH 5.

Se ha estudiado también el efecto del pH sobre la adsorcién de la bentazona
sobre la superficie del ECT-1023t (Figura 14).

El numero de moles de bentazona adsorbidos sobre el fotocatalizador
ECT-1023t (Figura 14) es mayor que en el caso de P25 aunque sigue siendo
pequefio. A la vista de dicha Figura, y de acuerdo con el valor del pH para el
potencial de carga cero del fotocatalizador ECT-1023t (5.0 - 5.2), se deduce
que la adsorcion esté controlada por factores electrostaticos entre las particulas
de bentazona y la densidad de carga superficial prevalente sobre la superficie
del fotocatalizador. En efecto, a valores de pH por encima del pK, (5-10%), a
pH 5, la forma predominante para la bentazona es la aniénica. A dicho pH el
fotocatalizador no se encuentra con un exceso de carga superficial (dada la
cercania del punto cero de carga), por lo que la adsorcién empieza a disminuir.
A valores de pH por encima de 5, estudios a pH 7 y 9, tanto la forma de la
bentazona como las particulas de fotocatalizador se encuentran cargadas
negativamente, por lo que el predominio de las repulsiones impide la existencia

de una adsorcion relevante, Figura 14.

No obstante, la fotodegradacion no disminuye con la aparente
disminucion de la adsorcion, sino que aumenta llegando a un maximo en el pH
7, para posteriormente disminuir en el valor de la constante aparente para el
estudio realizado a pH 9. Aparentemente, parece que la fotodegradacién no
esta en correlaciéon con la minima adsorcién que experimenta el contaminante
con los valores de pH. Es decir, da la impresion de que la adsorciébn no

constituye una etapa importante en la fotodegradacion de la bentazona.
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Desde el punto de vista de la mineralizacion, no obstante, se observa
que el pH, para el cual se alcanza el 6ptimo en la mineralizacién (un 80%) esta
en 5, es decir, en condiciones cercanas al punto cero de carga para el
fotocatalizador. A este valor de pH, aunque la fotodegradacién no sea maxima,
la mineralizacion de los intermedios si que lo es. Este comportamiento es muy

similar al observado en el estudio de la fotodegradacion y mineralizacion de la
bentazona con P25.

pmoles /g de ECT-1023t)

Figure 14. Micromoles de bentazona adsorbidos en oscuridad en funcion del pH
(Co=0.1325 mM, 1g-L™" de ECT-1023t)
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5.3.2 Efecto de la concentracion de catalizador
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Figure 15 : Efecto de la carga de ECT-1023t sobre la cinética de fotodegradacion de la
bentazona (a) y el %TOC eliminado en 120 min (C,=0.1325 mM, pH=7, carga ECT-
1023t=0.5-6 g-L™")

Una vez estudiado el efecto del pH sobre la fotodegradacién y la
mineralizacién de la bentazona usando el fotocatalizador ECT-1023t, y elegido
el valor de pH 7 como éptimo, se optimiza otro de los parametros importantes
en la Fotocatalisis Heterogénea: La carga de fotocatalizador.

La figura 15a muestra los valores de constantes inicial aparente de la
fotodegradacion de 0.1325 mM de bentazona a pH 7 en presencia de diferentes
cargas de fotocatalizador. A concentraciones entre 0.5y 1 g-L™ se observa un
importante incremento de k° que pasa desde 1.5-10° a 2.69-10° s™. A mayores
cargas de ECT-1023t (después de 1 g-L™), k® permanece constante aunque se
observa un pequefio aumento del 14% de la k° entre 2 y 6 g-L™*. Obviamente,
no se justifica usar esta carga desde un punto de visto econdémico, y se observa
también un fendmeno de saturacion de los centros activos de adsorcion (por

agregaciéon de las particulas de ECT-1023t) y de la dispersion de luz
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(Rayleigh’s scattering) reduciendo la cantidad de fotones efectivos como en el
caso de P25 (23,24).

En cuanto a la mineralizacion (Figura 15b), cuando se pasa de una
carga de 0.5 a 1 g-L™ se produce un aumento de un 20% en el porcentaje de
TOC eliminado a las 2 h. No obstante, entre 1 y 2 g-L! de ECT-1023t la
mineralizacién se mantiene constante en torno a un 60%. Para mayores cargas
de fotocatalizador hasta 6 g-L*, no se produce ninguna mejora en la
mineralizacion debido a los efectos adversos ya mencionados que se producen
a altas concentraciones de fotocatalizador. En definitiva, 1 g-L™* de ECT-1023t
parece ser la carga éptima tanto en fotodegradacion como en mineralizacion

para una concentracion inicial de 0.1325 mM de bentazona y a un pH de 7.

5.3.3 Efecto de la concentracion inicial de Bentazo na: Aplicacién del

modelo cinético de Langmuir-Hinshelwood

1 tiempo (min)
0 30 60 90 120
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Figura 16 : Perfiles de concentracion relativos en la cinética de fotodegradacién de la
bentazona para diferentes concentraciones iniciales (ECT-1023t 1 g-L'l, pH=7): (@)
0.01 mM, () 0.05 mM, (A) 0.1 mM, (x) 0.25 mM, () 0.53 mM, (®) 0.75 mM.
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En la Figura 16, se muestran las cinéticas de fotodegradacion de la
bentazona a pH 7 en un rango de concentraciones iniciales que van desde 0.01
a 0.75 mM. Se han obtenido las constantes de aparentes de primer orden de la

pendiente de la linealizacién In(C/Cy) vs t.

Los valores de constante inicial aparente obtenidos y mostrados en la
Tabla 2, presentan valores de los coeficientes de correlacion muy cercanos a
la unidad, exceptuando la estimacion de la constante inicial aparente
correspondiente a la concentracion de 0.75 mM. Esta pérdida de linealidad en
el tratamiento cinético integral de primer orden aplicado a esta concentracion
inicial, podria estar asociada a las interferencias generadas por los intermedios

de la bentazona.

En otras palabras, se puede decir que de una manera regular se ha
mantenido la linealidad en los perfiles de concentracion de la bentazona

remanente, transformados al modelo cinético integral de de primer orden

aparente, In(C/CO) vst La eliminacion completa del sustrato, como en el

caso del 2,4-D con este fotocatalizador, se alcanza en tiempos relativamente
cortos para los valores mas bajos de concentracion inicial de bentazona
ensayados. A su vez, también se observa una disminucion en el valor de la
constante aparente con el aumento en el valor de la concentracion inicial de
bentazona, tal y como sucedia, en el caso del fotocatalizador P25, siendo dicha
disminucion mas importante para los valores mas bajos de concentracion
inicial de bentazona. Esta disminucion se debe principalmente a la saturacion
de los centros activos del fotocatalizador ECT-1023t a altas concentraciones de
sustrato (27).
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Tabla 2. Valores de constantes aparentes de primer orden (ko) y de la correspondiente
velocidad de fotodegradacion de la bentazona (rg) a diferentes concentraciones iniciales

Co (MM) k®-10° (s r? ro(mM-s™.10%
0.01 15.36 0.9987 1.536
0,05 5.55 0.9854 2.775
0,1 2.57 0.9960 2.57
0,25 0.6 0.9963 15
0,53 0.168 0.9585 0.8904
0,75 0.085 0.876 0.6375

En la Figura 17A, se ha graficado el ajuste k° vs C° a la ecuacién de
Langmuir-Hinselwood mediante el programa SigmaPlot 11.0. Se observa que
los datos con el fotocatalizador ECT-1023t se ajustan perfectamente a este
modelo con un alto coeficiente de correlacion no lineal (0.9953). Se han
obtenido los valores de las constantes de adsorcion en oscuridad y cinética de
la bentazona siguientes: K=101.01 + 23 mM™, k= 3.06-10* + 1.1-10*-mM-s™.
Como en el caso del fotocatalizador P25, el valor de la constante de adsorcion
es claramente superior al que se obtiene por aplicacion de los modelos de
Langmuir sobre los resultados obtenidos en los experimentos de adsorcion. En
estos experimentos se encontré6 que la era inapreciable. Aqui se pueden
argumentar las mismas interpretaciones dadas en el caso de los estudios con el
fotocatalizador P25, es decir, el modelo cinético, que no el de isotermas de
adsorcion, no tiene en cuenta la posible incorporacién de los intermedios

fotogenerados sobre los centros activos en la superficie del fotocatalizador.
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Figure 17: (A) Ajuste directo de k® vs. C, de la ecuacion de Langmuir-Hinshelwood y
(B) Ajuste a partir de los datos de la velocidad inicial.

La grafica de los valores de las velocidades iniciales frente a la
concentracion inicial (Figura 17B) muestra también que el modelo L-H
Unicamente explica el comportamiento en la zona de valores de concentracion
inicial muy bajos (0.05 mM). Posteriormente, se observa una importante
desviacion del modelo con respecto a los resultados experimentales debido,
muy probablemente, a la aparicion rapida de los intermedios fotogenerados que
interactlan sobre los centros de adsorcion, y que no se estan teniendo en

cuenta en el modelo.
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5.3.4 Efecto de la adicibn de coadyuvantes: perdoxido de h idrogeno y
peroxodisulfato sédico

5.3.4.1 Pero6xido de hidrogeno
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Figura 18. Efecto de la adicion de H,O, (0-10mM) en la cinética de degradacion y el
%TOC eliminado en 120 min de la bentazona (Cy= 0.1325 mM, ECT-1023t 1g-L'1; pH=
7), (a) y (b), respectivamente.

En la Figura 18a, se observa la evolucion de la constante aparente de
fotodegradacion de 0.1325 mM de bentazona con fotocatalizador ECT-1023t a
pH 7, en presencia de diferentes cantidades de peréxido de hidrogeno (0-10
mM). Se observa una reduccion drastica de los valores de la constante
aparente con el incremento de la concentracion de peroxido en el medio. Por
ejemplo, la constante aparente se reduce 4 veces cuando la concentraciéon del
co-oxidante pasa de 0 a 10 mM.

La misma tendencia de inhibicion se ha notado en la mineralizacion, el
porcentaje de TOC eliminado a las 2 h pasa de casi un 60% a un 45%, al variar
la concentracién del co-oxidante desde 0 a 10 mM (Figura 18b). Es decir, como
en el caso del fotocatalizador P25, el peréxido de hidrogeno no produce un

efecto beneficioso ni en la fotodegradacion, ni en la mineralizacién de dicha
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cantidad inicial de bentazona con el fotocatalizador sintetizado por nosotros:
ECT-1023t.

Se observa, ademas, un comportamiento similar, durante los primeros
30 minutos que lo que sucedia con P25 en el mismo intervalo temporal. Esto
es. la aparicion de una inhibicion total de la mineralizacion debido
probablemente a una acumulacion del contenido de carbono organico sobre la
superficie del fotocatalizador en forma de intermedios fotogenerados por la
fotodegradacion del contaminante parental (Figura 19). De forma similar a lo
gue pasaba con la mineralizacion de bentazona con el fotocatalizador P25, la
mineralizacibn empieza cuando desaparece el compuesto parental.

Junto con el posible efecto de acumulacién de intermedios organicos
sobre la superficie del fotocatalizador, que empiezan a fotodegradarse
(mineralizarse) cuando la cantidad de bentazona en disolucién es inapreciable,
se debe destacar la posibilidad de otro efecto de inhibicién relacionado con la
saturacion de los centros activos debido a la la adsorcion del co-oxidante en su
superficie. Lo que provocaria una competencia por los centros activos, que se
traduce por una interaccion con los huecos o bien por una captura quimica de
los radicales hidroxilos producidos.

Al igual que en el caso descrito para el fotocatalizador P25, se han
efectuado una serie de ensayos de control para descartar o no, la posible
fotdlisis directa o inducida por perdxido de la bentazona. En dichos ensayos se
ha elegido como disolucion de trabajo para el peréxido de hidrégeno, una con
un valor de concentracion de 10 mM. Tal y como ya se ha visto anteriormente,
no se produce ninguna fotodegradacién de la bentazona en presencia del
peréxido de hidrogeno en ausencia de luz, mientras que se nota una ligera
fotdlisis inducida por el perdxido. También, se ha visto que la influencia del
peréxido de hidrogeno en ausencia de fotocatalizador es casi nula en ausencia
y en presencia de luz, el porcentaje de TOC eliminado permaneciendo

constante en 2h.
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Figura 19. Comparacion en el TOC relativo de los sistemas Bentazona/ECT-1023t/UV
(m), Bentazona/H,O,/ECT-1023t/UV (M), Bentazona/H,O, (A), Bentazona/H,0,/UV (@),
([H20,]=10 mM)

5.3.4.2 Peroxodisulfato sédico
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Figura 20. Efecto de la adicién de S,05> (0-29,4 mM) en la cinética de degradacion (a)
y el %TOC eliminado en 120 min (b) de la bentazona (Cy= 0,1325 mM, ECT-1023t 1g-L-
1; pH=7)
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El efecto de afiadir el co-oxidante inorganico, el peroxodisulfato, sobre la
cinética de fotodegradacion de 0.1325 mM de bentazona en presencia del
fotocatalizador ECT-1023t (Figura 20a), es practicamente nulo, en todo caso se
aprecia una ligerisima disminucion en el valor de la constante aparente en el
intervalo de concentraciones menores de peroxodisulfato, que desaparece al

incrementar dicha concentracion.

En cuanto a la mineralizacion (Figura 20b), se aprecia un incremento del
porcentaje de TOC eliminado a las 2 h con el aumento del peroxodisulfato en el
medio. El éptimo de mineralizacion se obtiene a una concentracion de 16.8 mM
del co-oxidante con un porcentaje de TOC eliminado de casi un 94%.

Tal y como se describio anteriormente para el caso del fotocatalizador
P25, el efecto positivo del peroxodisulfato se incrementa por su actuacion
sobre los intermedios de la fotodegradacion mas que sobre la bentazona.

Ademas, de forma similar a lo que se hizo con el peréxido de hidrogeno,
se han realizado ensayos para ver la posible aportacion de la reaccion directa
de la bentazona con el peroxodisulfato y la correspondiente fotdlisis inducida
por el co-oxidante. En este caso, no se aprecia reaccién directa de la
bentazona con el peroxodisulfato en ausencia de luz. No obstante, se observa
la existencia de una fotdlisis nada despreciable, dado que alcanza un valor de

1 es decir, un 25% del valor de la

la constante aparente de 0.73-10° s
constante aparente en presencia del ECT-1023t. Al mismo tiempo, y tal como
se habia visto anteriormente (Figura 10), la fotolisis inducida es capaz de
producir una conversién de 73% de la concentracion inicial de bentazona en
30min y casi un 20% de mineralizacion. El efecto del peroxodisulfato en la
fotolisis se debe seguramente a la formacion del radical anion sulfato por

fotolisis como dicho anterirmente (ecuaciones 5 y 6).
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Tabla 3. Valores de constantes aparentes y % de TOC eliminado ([S,05°]=29.4 mM)

Sistema k%.10% (s™) | TOC eliminado en 2h (%)
Bentazona/ECT-1023t/UV 2.689 59.60
Bentazona/ S,04”/ECT-1023t/UV 2.743 93.2
Bentazona/SZOSZ'/UV 0.738 18.8

5.3.5 Ensayos de toxicidad aguda

Los estudios de toxicidad se hicieron también con la bacteria marina Vibrio
fischeri y la lenteja de agua Lemna minor como en el caso del fotocatalizador
P25.

5.3.5.1 Ensayo basado en la bioluminiscencia de la  bacteria marina Vibrio
fischeri (Biofix®Lumi) (UNE_EN_I1SO-11348_1998)
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Figura 21. Evolucion del efecto de la toxicidad sobre las bacterias marinas Vibrio
fischeri a diferentes tiempos de fotodegradacion de la bentazona (Cy=0.1325 mM, y
C,=0.265 mM, ECT-1023t 1g-L™)
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Tal y como se describié anteriormente para el caso del fotocatalizador
P25, se observa la misma tendencia con el fotocatalizador ECT-1023t, tanto en
cuanto a la evolucién de la toxicidad sobre las bacterias marinas Vibrio fischeri
como a la degradacion fotocatalitica de las disoluciones de bentazona de
concentraciones iniciales ensayadas (0.1325 y 0.265 mM).

En efecto, se puede apreciar en la Figura 21, como se produce un
aumento del porcentaje de inhibicion con respeto al control y a la disolucion
inicial en los primeros minutos de tratamiento fotocatalitico. Concretamente, un
47% de inhibicion de la bioluminiscencia a los 10 min frente a un 29% para la
disolucion de 0.1325 mM de bentazona antes del tratamiento fotocatalitico y
76% de inhibicién a la hora frente al 52.33% para la disolucién de 0.265 mM
antes del tratamiento. Es decir, en este caso también, se producen intermedios
téxicos durante la fotodegradacion del bentazona con el fotocatalizador ECT-
1023t.

Posteriormente, para la disolucién de bentazona de 0.1325 mM, el
porcentaje de inhibicién de bioluminiscencia empieza a disminuir transcurridos
unos 10 minutos de tratamiento, llegando a eliminarse por completo la
inhibicion al cabo de unos 40 minutos aproximadamente de fotodegradacion.
En el caso de la disolucion de bentazona con concentracion inicial de 0.265
mM, la toxicidad empieza a bajar al cabo de una hora de irradiacion
aproximadamente, tal y como sucedia en el caso del P25, pasando de un 76%
a un 15% entre 1 y 2 horas, o lo que es lo mismo, una disminuciéon de un 82%
en el porcentaje de inhibicion. Transcurridas 2 h de tratamiento, el porcentaje
de inhibicion practicamente permanece constante, debido seguramente a los
fotointermedios mas resistentes como se puede notar en la evolucién del TOC

relativo en Figura 19.
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5.3.56.2 Ensayo basado en la inhibicién del crecimie nto de la lenteja de
agua Lemna minor (EN 1S0O20079:2006)
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Figura 22. Evolucion del efecto de la toxicidad sobre las lentejas de agua Lemna minor
a diferentes tiempos de fotodegradacion de la Bentazona (Cy=0.265 mM, pH=7, ECT-
1023t 1g-L'l). Se incluye la linea punteada, que corresponde al ensayo de toxicidad
sobre las bacterias marinas vibrio fischeri en las mismas condiciones, con fines
comparativos.

Tal y como se describi6 en el caso del fotocatalizador comercial P25, los
estudios se llevaron a cabo con una poblacion inicial de 12 frondes y 4 dias de
exposicion con respeto al control. De acuerdo con los resultados que se
muestran en la Figura 22, no se observa ningun efecto toxico de la bentazona
ni de sus intermedios sobre la lenteja de agua con una concentracién inicial de
0.265 mM y para todos los tiempos de irradiacion ensayados. Por tanto se
puede concluir, de la misma manera que en el caso del P25, que
probablemente el efecto toxico se pondria de manifiesto al ensayar disoluciones

de bentazona con valores mas altos de concentracion y que, obviamente, las
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lentejas de agua son menos sensibles a los efectos toxicos de la bentazona y

de sus fotointermedios que las bacterias marinas Vibrio fischeri.
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5.4 Resumen comparativo de la fotodegradacion de la bentazona con
ambos fotocatalizadores: P25 y ECT-1023t.

5.4.1 Efecto del pH

Tabla 4. Comparacién entre P25y ECT-1023t en la fotodegradacion de la bentazona,
en el %TOC eliminado en 120 min y en los micromoles adsorbidos por gramos de
fotocatalizador en funcién del pH de la reaccion (Cy=0.1325 mM, carga 1g- L'l).

Degradacion Mineralizacion Adsorcion

k-10° (s™) %TOC eliminado pmoles/g
pH P25 =CT- P25 =CT- P25 =CT-
1023t 1023t 1023t
3 0.68 0.97 43.57 70.75 1.26 6.06
5 1.13 1.74 87.58 81.25 1.78 4.73
7 1.25 2.69 63.32 59.60 0.058 3.75

9 1.21 1.47 43.59 42.60 0.78 0

Los resultados de la Tabla 4 muestran que el fotocatalizador sintetizado
en laboratorio, el ECT-1023t, degrada mucho mejor al herbicida bentazona que
el comercial P25 en todo el rango de valores de pH ensayado. El valor 6ptimo

de pH para la fotodegradacion y para ambos fotocatalizadores es 7.

En cuanto a la adsorcién en funcion del pH, se aprecia de forma general
gue la bentazona se adsorbe débilmente sobre ambos fotocatalizadores. Por
otro lado, se observa que la adsorcién es mucho mayor sobre el ECT-1023t que
sobre el P25. Y que sobre el ECT-1023t la adsorcion disminuye claramente con
el aumento en el valor del pH. La adsorcion sobre este fotocatalizador es

maxima a pH 3, alcanzando la fotodegradacion, a este valor de pH, el minimo
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valor de la constante aparente. De acuerdo con esta observacion parece que
una mayor adsorcion sobre el fotocatalizador ECT-1023t por parte de la
bentazona no es imprescindible para una mayor fotodegradacién. La adsorcién
sobre el P25 es significativamente menor que para el ECT-1023t, y presenta un
comportamiento similar con relacion al aumento del pH, aunque en este caso,
el descenso en la adsorcién se produce a partir de la disolucion de pH 7. Aqui
también parece que la adsorcibn no lleva una correlacion directa con la

fotodegradacion.

De acuerdo con el valor del pK, de la bentazona (un valor de 3.3), es
claro que Unicamente a pH 3, la bentazona se encuentra en la forma molecular
(ver Esquema 1), para el resto de las disoluciones, la bentazona se halla en
forma anidnica. También parece obvio que los fotocatalizadores se encuentran
con predominio de carga positiva superficial en disoluciones con pH por debajo
del pH del punto de carga cero, en el entorno de 5 a 6 para ambos
fotocatalizadores; en consecuencia, parece que una explicacion electrostatica
entre las particulas del fotocatalizador y las del contaminante podria explicar los
resultados encontrados para la adsorcién que se muestran en la Tabla 4. O
sea, la disminucion de la adsorcion con el aumento del pH se produce por el

aumento de la repulsion entre particulas con predominio de carga negativa..

En el caso de la mineralizacion, nuestro fotocatalizador es mas eficiente
a pH 3, sin embargo los dos se comportan casi de manera similar para el resto
de pH ensayados, siendo el valor de pH 6ptimo 5. Esto podria indicar un
mecanismo de reaccion para la mineralizacion claramente diferente para ambos
fotocatalizadores. Y, obviamente, también parece diferente el mecanismo
asociado a la fotodegradacion y el de la mineralizacion, dado que tienen valores

optimos de pH diferentes.

Los resultados aqui mostrados podrian revelar una aplicacion
interesante a la hora de fotodegradar y mineralizar a la bentazona en efluentes

formados por aguas naturales, con bajos costes de operacion, ya que dichos
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efluentes se podrian tratar directamente sin ningan tipo de aditivo o sin realizar

enmienda alguna previa que establezca el pH de trabajo.

Si a lo anterior se afiade el hecho de la mayor facilidad de separacion
del ECT-1023t del efluente tratado con respecto al P25, mediante una sencilla
operacion de sedimentacion, la ventaja de su uso se incrementa. De las dos
fases cristalinas, la anatasa se ha confirmado como mas eficiente que el rutilo
en la fotodegradacion de los contaminantes en agua y aire (45,46) y de los
compuestos no adsorbidos (36,37). En efecto, Pourata y colaboradores han
encontrado que la fase anatasa pura fue mas fotoactiva en la fotodegradacion
de la bentazona a pH natural (11).Nuestros resultados estan de acuerdo con
estas observaciones cuando se sabe la proporcion de fase cristalina de
anatasa/rutilo del P25 y del ECT-1023t que son 80%:20% Yy (89-94)% : (11-6)%.
Sin embargo, se suele destacar que la fotorreactividad de un fotocatalizador
depende de muchos otros factores tales como la superficie, la porosidad, el

tamafio del cristal, etc.

5.4.2 Efecto de la carga de fotocatalizador

Tabla 5. Efecto comparativo de la carga de P25 y ECT-1023t sobre la cinética de
fotodegradacion de la bentazona y % de TOC eliminado en 120 min (Cy=0.1325 mM,
pH=7, carga=0.5-6 g.L™").

Degradacion Mineralizacion
k.10° (s™) %TOC eliminado
[TiO2] (g.LY) P25 ECT-1023t P25 ECT-1023t
0,5 1.03 1.55 50.67 49.04
1 1.25 2.69 63.32 59.60
2 1.34 2.71 61.61 61.61
6 1.38 3.11 49.29 51.61
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A la vista de los resultados de la Tabla 5, se puede apreciar un
incremento muy importante de los valores de la constante inicial aparente, para
ambos fotocatalizadores, entre la carga de 0.5y 1 g-L™. Después de 1 g-L™* de
fotocatalizador, el incremento no es muy significativo con respeto a la carga de
fotocatalizador empleada. De hecho, desde un punto de vista practico y
econdmico, no se justifica el aumento de la carga en relacién al incremento de
la velocidad especifica obtenida. Por esta razén, la carga 6ptima que se ha
establecido en este trabajo de Tesis Doctoral ha sido de 1 g-L*, tanto para el
fotocatalizador P25 como para elECT-1023t en los estudios de fotodegradacion
de 0.1325 mM de bentazona. Se observa, a su vez, que los valores de la
constante aparente son mucho mayores para el caso del ECT-1023t a todas las
cargas ensayadas. Ademas, se podria inferir que el efecto de disponibilidad de
los centros activos de adsorcion y el efecto de dispersion de la luz empiezan a
notarse después de la carga de 1 g-L* para el caso de ambos
fotocatalizadores. La misma tendencia se ha observado en cuanto a la
mineralizacion, puesto que el porcentaje de TOC eliminado a las 2 h
permanece casi constante para valores de carga de fotocatalizador superiores
alg-L™h

260



Bentazona a escala de laboratorio

5.4.3 Efecto de la concentracion inicial de bentazo na
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Figura 23. Comparacion de las cinéticas de fotodegradacién de la bentazona entre P25
y ECT-1023t en relacion a la concentracion inicial del contaminante (carga 1g- Lt pH 7).

La evolucion de las constantes y velocidades iniciales aparentes para
diferentes concentraciones iniciales de bentazona con los dos fotocatalizadores
P25 y ECT-1023t, se muestra en la Figura 23. En ella se puede apreciar que a
bajas concentraciones del contaminante, el fotocatalizador ECT-1023t
fotodegrada mucho mas rapidamente a la bentazona que el comercial P25.

En la Figura 23 (B), se observa que las curvas de velocidades iniciales
se intersecan aproximadamente para un valor de concentracién inicial de
bentazona en torno a 0.4 mM, por encima de este valor las velocidades iniciales
son similares y pequefias para ambos fotocatalizadores. Tal y como se
describié anteriormente, la cinética de fotodegradacion se ajusta muy bien al
modelo de Lagmuir-Hinshelwood k° vs C° con buenos coeficientes de
correlacion. En Tabla 6 se recoge los resultados del ajuste a este modelo. Se
observa que la constante cinética obtenida es 2 veces mayor con el
fotocatalizador ECT-1023t que en caso del P25. Ademés la constante de
adsorcion es casi 1.4 veces mas grande para nuestro fotocatalizador. Sin
embargo, al representar los valores de de velocidad inicial frente a la

concentracion inicial, se ve claramente que el modelo de LH se ajusta mejor a
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los datos obtenidos de los estudios cinéticos realizados con el fotocatalizador
P25 hasta la concentracion inicial de 0.25 mM. Sin embrago, en los estudios
cinéticos realizados con el ECT-1023t, el modelo fracasa desde las
concentraciones iniciales mas bajas (0.05 mM). Es decir, la aparicion de los
fotointermedios que compiten con el sustrato parental por los centros activos
del fotocatalizador, estd mas acentuada sobre el fotocatalizador ECT-1023t que
sobre el P25. Lo que se puede correlacionar con el hecho observado de que
nuestro fotocatalizador fotodegrada mas rapidamente el compuesto parental,
por lo que genera una mayor concentracion promedio de intermedios
fotogenerados que participan de la adsorcion sobre dichos centros.

Ademas, el descenso que se aprecia en la curva de velocidad inicial del
fotocatalizador del ECT-1023t es mucho més drastico que el de la curva del
P25, probablemente también ocasionado por la diferencia existente entre los
valores del area especifica superficial para los dos fotocatalizadores (18.3 y 52
m*.g", para el ECT-1023t y P25, respectivamente), por tanto la saturacién de
los centros activos por los fotointermedios generados se hace mas intensa el

fotocatalizador sintetizado por nosotros.

Tabla 6. Valores de las constantes cinéticas (k) y constantes de adsorcion (K)
obtenidas de la aplicacion del modelo de Langmuir-Hinshelwood a la cinética de
degradacion de la bentazona con Degussa P25 y ECT-1023t (carga 1 g-L™, pH 7).

Parametros Degussa P25 ECT-1023t
k (mM-s™ 1.57-10* 3.06-10*
K (mM™) 73 101
r* 0.9976 0.9953
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5.4.4 Evolucion de los iones sulfatos y nitratos fo rmados durante la
fotodegradacion de la bentazona.

Se han seguido la cinética de evolucion de los sulfatos formados
durante la fotodegradacion de una concentracion de 0.1325 mM de bentazona
con fotocatalizadores P25 y ECT-1023t (Figura 24), mediante la determinacion
de los aniones sulfato y nitrato producidos con ayuda de la Cromatografia
I6nica. Se puede observar que transcurridas 5 h de irradiacion esta presente
solamente 50% de los sulfatos iniciales con fotocatalizador P25 mientras que
con ECT-1023t se ha convertido casi un 82% de los sulfatos totales. En el
mismo tiempo, la mineralizacion de los fotoproductos estd a 65% para P25 y
72% para el ECT-1023t. Es decir aunque el compuesto parental se elimina
rapidamente, los intermedios tardan mucho mas en eliminarse para estas
condiciones de operacion.

Si se compara la mineralizacion en términos de oxidacion de los
heteroatomos de la molécula de bentazona (sulfatos y nitratos) con la
mineralizacion en términos de TOC para este periodo de irradiacion, se puede
suponer que la fraccion de sulfato que falta con el fotocatalizador comercial
P25, con respeto al ECT-1023t se queda adsorbida sobre la superficie del
mismo. Este hecho quedo reflejado oportunamente en el capitulo dedicado a la
accion de la presencia de los aniones en la fotodegradacion del 2,4-D sobre el
fotocatalizador P25. En dicha apartado, se mostré la mayor adsorcion de los

aniones sobre el P25 con respecto al ECT-1023t.
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Figure 24. Perfiles de concentracion de los sulfatos formados durante la degradacion
de 0.04 mM de bentazona con P25y ECT-1023t (carga 1 g- LY pH=7)

En la Figura 25, se observa el perfil de concentracion de los nitratos
formados empleando una concentracion de bentazona inicial de 0.04 mM con
P25 y ECT-1023t. Hemos elegido esta concentracion baja debido a la
formacion lenta de los nitratos durante el proceso de fotodegradacion de la
bentazona. Se observa una conversion del 50% de la concentracion inicial de
nitrato a los 30 minutos de irradiacion con fotocatalizadore ECT-1023t,
correspondiente a la liberacion de un &tomo de nitrégeno de los dos contenidos
en la molécula de bentazona, mientras que con P25 suele esperar la hora de
irradiacién para alcanzar el mismo porcentaje. Estos resultados son coheretes

con la mineralizacion muy lenta de bentazona.
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Figure 25. Perfiles de concentracion de los nitratos formados durante la degradacién de
0.04 mM de bentazona con P25 y ECT-1023t (carga 1 g-L™; pH= 7)
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5.4.5 Espectros FTIR: comparacion de las interaccio nes entre la
Bentazona y los dos fotocatalizadores.
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Figure 26. Espectros FTIR de (a) la bentazona (referencia), (b) de la bentazona con

ECT-1023ty (c) de la bentazona con P25

Se han obtenido los espectros de adsorcidén de interaccion entre la bentazona y
los dos fotocatalizadores después del equilibro de adsorcion a pH 7 en
oscuridad y se ha comparado con el espectro de referencia de la bentazona

pura. Como se puede ver en la Figura 26, en el espectro de la bentazona

podemos destacar las siguientes bandas:

-S0,-

asimétrica y simétrica, respectivamente.
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-CH; a1382cm™
-C=C- a 1600y 1470 cm™
-C=0--H a 1630 cm™

En la interaccion de esta molécula con ambos fotocatalizadores claramente se
observa un desplazamiento de las bandas atribuidas a la vibracion simétrica del
grupo SO, hacia nimeros de onda mayores (1153.8 cm™) y la banda de
vibracion asimétrica hacia nimeros de onda menores (1337.65 cm™). También
hay que destacar la aparicion de la vibracién del grupo carbonilo a nUmeros de
onda mayores (1685 cm™) como consecuencia probablemente de la
desaparicion del enlace C=0—H. Las vibraciones correspondientes al anillo
aromatico y al grupo metilo apenas se modifican. Por tanto, todo parece indicar
que la interaccion del contaminante sobre ambos fotocatalizadores esta

teniendo lugar a través del grupo SO..

5.4.6 Identificacidn y distribucién de los intermed ios formados durante la
degradacién de la bentazona con P25 y ECT-1023t.

La identificacion de los intermedios que aparecen en los primeros
minutos de la fotodegradacion de 0.1325 mM de bentazona a pH 7, con P25 y
ECT-1023t fue llevada a cabo mediante un equipo HPLC con detector de
Masas acoplado. Se ha utilizado una fase movil formada por una mezcla entre
una disolucién acuosa a base de un 0.2% de acido férmico 5mM y formiato de
amonio ajustandose el pH a un valor de 2.6, y metanol con una relacion
volumétrica de 70:30, respectivamente. Esta composicién de fase se mantuvo
durante 13 min, para posteriormente cambiarla a una composicion 50:50. El
volumen de inyeccién fue 10 pL, y el flujo de 200 uL min~*. El protocolo fue
descrito en totalidad en la seccion correspondiente a los métodos de andlisis

experimentales de esta Tesis Doctoral.
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Mediante esta técnica analitica se han detectado los intermedios que se
presentan, en la Tabla 7. Se debe destacar que estos intermedios se han
detectado durante los primeros minutos de la fotodegradacion de la bentazona
con ambos fotocatalizadores. En la Tabla 7, se muestran ademas sus tiempos
de retencidn y sus caracteristicas espectrales. Se encontraron tres diferentes
picos m/z 255. La masa de estos intermedios supera a la del compuesto
parental, por lo que son intermedios generados por la adicibn de un radical
hidroxilo.

Sin embargo el dibujo de los tres fragmentos, nos da la posibilidad de
poder sefalar las diferentes posiciones del grupo hidroxilo. El espectro de masa
del compuesto A (tr = 2.46 min) muestra la presencia de sefiales a m/z 197 y
132. El fragmento con m/z 197 resulta de la pérdida de grupo isopropilico
monohidroxilado mientras que el fragmento m/z 132 procede de la liberacion
del mismo grupo y del grupo SO,. Este intermedio ha sido descrito por M.
Peschka en estudios de la degradacion de este herbicida por via fotolitica (52).

El segundo intermedio con m/z 255 (compuesto B con tg = 3.77 min)
tiene un fragmento a m/z 191, 148 y 132. El fragmento m/z 191 corresponde a
la liberacion del grupo SO, como el anterior isomero. El fragmento a m/z 148
procede de la pérdida del grupo isopropil y del SO,. Este fragmento contiene un
grupo hidroxilo sobre el anillo aromatico, sin embargo no es posible especificar
Su posicion concreta. El tercer intermedio identificado (Compuesto C, tg = 4.71
min), con el patrén a m/z 255 tiene fragmentos a m/z 191,148 y 108. Este
compuesto es también un intermedio hidroxilado con un grupo hidroxilo sobre al
anillo aroméatico. En estudios anteriores. Solamente se habia identificado los

dos ultimos intermedios (53).
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Tabla 7. Intermedios identificados por LC-MS durante los primeros minutos de

degradacion de la bentazona con P25y ECT-1023t.

Posibles estructuras de los intermedios . _Fragment_o _de
(m/z) tr (Min) | iones (colision
potencial)
O )\
N CH,OH
255 A | 2.46 132(18.5),
197(25
N/S\§O (25)
A
o]
o)
N Py
A N
132(25),
255 B | ‘ 3.77 148(18.5),
G y _S==¢ 191(18.5)
A
(0]
HO )\ 108(18.5),
\ X N 132(25),
255 C ‘ ’ 471 148(18,5),
P N/S§O 191(18,5)
A
6]

En la Figura 27, se puede observar la evolucion de los perfiles de area
de picos de los tres intermedios con el tiempo de irradiacion, utilizando P25 y
ECT-1023t como fotocatalizadores. Se debe destacar que los intermedios
formados en los primeros instantes de la fotodegradacion de la bentazona a
través de la hidroxilacién de anillo aromatico (Compuestos B y C) en presencia
de ECT-1023t, son, en términos de sefiales mas altas en el medio reaccion. Al
contrario de lo que sucede con el ECT-1023t, la hidroxilacién del grupo
isopropilico de la bentazona (dando el intermedio A) suele ser la via preferente
para el fotocatalizador comercial P25. Por otro lado, la persistencia en el

medio de los tres intermedios es ligeramente mayor cuando se emplea el P25,
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lo que esta en concordancia con los resultados de la toxicidad sobre Vibrio
fischeri con ambos fotocatalizadores a concentracion inicial de bentazona de
0.1325 mM. Ademas, los cromatogramas HPLC-UV, confirman que los
intermedios A, B y C estan presentes al principio de la fotodegradacion (a los 5
min) con el compuesto parental, y que van desapareciendo simultaneamente

con el compuesto parental.

2,£+07 ——Degussa P25
—{1—ECT-1023t
1,E+07 -
o)
% 8,E+06 -
©
o
< 4,E+06 -
0,E+00 [1
0 10 20 30 40 50 60
tiempo (min)
5,E+08
—— Degussa P25 | —— Degussa P25
4E+08 - —{ 1 ECT-1023t ——ECT-1023t
3,E+08 -
o)
2
2 ) E+08 -
[5°]
o |
<
1,E+08 - (b)
0,E+00 [J T T T
0O 10 20 30 40 50 60 ¢ 10 20 30 40 650 60
tiempo (min) tiempo (min)

Figura 27: Evolucion de los intermedios (a) A m/z 255, (b) B m/z 255y (c) C m/z 255 en
funcion del tiempo de irradiacion durante la degradacion fotocatalitica de la bentazona
con P25y ECT-1023t. C,=0.1325 mM, pH 7.
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Propuesta de Mecanismo de Reaccion para la fotodegr adacion de la
Bentazona por fotocatalisis heterogénea.

Los espectros FTIR anteriormente presentados prueban que la
interaccion preferente de la molécula de la bentazona se efectua a través del
grupo -SO,-. Esto condiciona a que la hidroxilacion no se produzca inicialmente
sobre este grupo, tal y como sucede con los estudios realizados por fot6lisis
directa de este contaminante (52). Con lo que preferentemente se produce una
primera hidroxilacion sobre el radical isopropilico, o sobre el anillo aromatico.
Esto nos genera los tres intermedios monohidroxilados y que han sido
detectados por HPLC-MS.

Conjuntamente con las anteriores hidroxilaciones se puede producir la
abstraccion del hidrégeno enlazado al atomo de nitrégeno, y provocarse a partir
de ahi la hidroxilacion del atomo de nitrégeno y del grupo SO, que originaré el
comienzo de la mineralizacion de los heterodtomos, y su deteccion en la

disolucién en forma de nitratos y de sulfatos.

En el siguiente esquema (Figura 28) se presenta una propuesta global
para el mecanismo de fotodegradacion y mineralizacion de la bentazona. La
interaccion del SO, sobre la superficie de TiO, (para ambos fotocatalizadores)
hace que la hidroxilacion se produzca con preferencia en la cadena alquilica
(resto isopropil), en el anillo aromatico, y sobre los enlaces de los

heteroatomos.
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Figura 28. Mecanismo de reaccion global para la fotodegradacion y mineralizaciéon de
la bentazona.
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5.4.7 Efecto de los co-oxidantes H ,0;y Na,S,0g
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Figura 29. Efecto de la adicion de H,O, (0-10 mM) en la cinética de fotodegradacién de
la bentazona con P25y ECT-1023t (Co= 0.1325 mM, carga 1 g-L™"; pH=7)

En esta seccion se trata de comparar el efecto de peréxido de hidrogeno
sobre la fotodegradacion de la bentazona con ambos fotocatalizadores, y sobre
la mineralizacion. A la vista de la Figura 29, se aprecia claramente que el efecto
inhibidor del co-oxidante sobre los valores de la constante aparente de
fotodegradacion, es mucho mas pronunciado para el caso del ECT-1023t que
para el del P25. En efecto, en presencia de una concentracion de una adicion
de 5 mM de peroxido, el valor de la constante aparente de fotodegradacion de
la bentazona se reduce, aproximadamente, un 58% para el fotocatalizador
ECT-1023t y Unicamente en un 29% con el P25. La formacion de perdxido de
hidrogeno durante la degradacion fotocatalitica de compuestos organicos ha
sido bien documentada por muchos autores (38,39). La diferencia de
comportamiento con los dos fotocatalizadores en presencia de perdxido puede
encontrar una interpretacién en la mayor produccién de peréxido con el

fotocatalizador ECT-1023t que con el P25, tal y como ha sido observado por
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nuestro grupo en la fotodegradacion de disoluciones conteniendo compuestos
fendlicos (18).

En la Figura 30, se aprecia el efecto del peroxodisulfato sobre la
mineralizacion. Se observa que con el fotocatalizador ECT-1023t, el mayor
porcentaje de TOC eliminado se alcanza con una disolucién de co-oxidante de
16.8 mM mientras que con el P25, sigue aumentando, de manera

aproximadamente lineal con el aumento en la concentracion de peroxodisulfato.

100
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o o o
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Figura 30. Efecto de la adicion de S,04” (0-29.4 mM) en el %TOC eliminado en 120
min de bentazona con P25y ECT-1023t (Co= 0.1325 mM, carga 1 g.L™; pH=7)

5.4.8 Efecto de la presencia de iones en el mediod e reaccion.

En esta fase de la investigacion, y con objeto de evaluar el efecto de los
iones del medio sobre el tratamiento fotocatalitico de la bentazona en presencia
de los dos fotocatalizadores y a escala de Laboratorio, se ha simulado un agua
sintética que contenia los iones principales en cantidades equivalentes a las

gue se encuentran en promedio en la mayoria de las aguas reales (sulfatos,
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cloruros, bicarbonatos, etc.) que posteriormente se usaran en la
fotodegradacion de la bentazona a escala de Planta Piloto Solar.

Tal y como se describié anteriormente, al pH optimo de 7, la adsorcién
de la bentazona sobre los dos fotocatalizadores es muy débil, por tanto, en este
caso, no vamos a estudiar el efecto de los iones sobre la adsorcion del
contaminante, solo vamos a evaluar el efecto salino sobre la fotodegradacion
de la bentazona. Se debe recordar que a pH 7, la densidad y el tipo de carga
eléctrica superficial es baja y negativa, respectivamente, para ambos
fotocatalizadores. Ademas, la disolucion de bentazona a este pH presenta un
claro predominio hacia la forma anibnica, por lo que predomina un estado
dinamico de repulsion electrostatica entre las particulas de fotocatalizador y las
de contaminante que se encuentran en el medio.

En este escenario, los iones pueden provocar un efecto diferente sobre
el proceso de fotodegradacion (40,41) que depende ademas del pH de la
disolucién (42,43). Asi por ejemplo, en presencia de un mecanismo via
radicales hidroxilos, los bicarbonatos y los cloruros pueden actuar como
sumideros potenciales de dichos radicales (44).

Los experimentos se han efectuado de manera similar a los realizados y
descritos anteriormente para el caso de los estudios de fotodegradacion del
herbicida 2,4-D, realizandose posteriormente, un experimento similar con un
contenido en sales 10 veces mayor. En la Figura 31a, se puede observar
claramente que la presencia de los aniones (sulfatos y cloruros y bicarbonatos)
no afecta a la velocidad de fotodegradacion de la bentazona. Ademas, la
presencia de los aniones tampoco tiene ningun efecto sobre la mineralizacion

de la bentazona y de sus fotoproductos intermedios (Figura 31b).
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Figura 31. (a) Efecto de los sales en la degradacion de la bentazona y (b) % de TOC
eliminado en 120 min con P25y ECT-1023t (C,=0.1325 mM, carga=1 g- Lt pH 7)

5.4.9 Efecto sobre la evolucién de la Toxicidad sobre bac terias marinas

Vibrio fischeri

Los ensayos de toxicidad sobre Vibrio fischeri (Tabla 8) muestran que el
fotocatalizador ECT-1023t destoxifica mejor que el comercial P25 a las
concentraciones iniciales probadas. Por ejemplo, para una concentracion inicial
de bentazona de 0.1325 mM, el porcentaje de inhibicion de bioluminiscencia a
los 30 minutos de tratamiento, es aproximadamente de un 15% con el ECT-
1023t frente a un 21% con el P25. Para el estudio de mayor concentracion
inicial (0.265 mM) parece que se confirma la tendencia: 15% de inhibicién con
ECT-1023t frente a un 35% con P25. Hay que destacar también, que con
ambos fotocatalizadores se observa un incremento importante de la inhibicion
en los primeros minutos del tratamiento fotocatalitico, debido a la aparicion de
fotointermedios mas téxicos que el contaminante parental. No obstante, parece
gue estos se forman en mayor cantidad con el ECT-1023t que con el P25
debido a la fotodegradacibn mas répida de la bentazona en dicho
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fotocatalizador. Este resultado serd muy interesante a la hora de aplicar los
resultados de laboratorio a escala de Planta Piloto Solar con agua real a pH

natural.

Tabla 8. Comparacién de la evolucion de la toxicidad sobre las bacterias marinas Vibrio
fischeri a diferentes tiempos durante la fotodegradacion de la bentazona con P25 y
ECT-1023t (C,=0.1325 mM y C,=0.265 mM, carga 1 g-L™)

Co=0.1325 mM
Tiempo (min) % Inhibicion con P25 % Inhibicion con ECT-1023t
0 28.58 28.58
10 29.22 46.94
20 31.45 31.88
30 21.14 14.75
40 6.55 2.74
50 6.5 OFF CURVE
60 0.44 OFF CURVE
Co=0.265 mM
Tiempo (min) % Inhibicién con P25 % Inhibicion con ECT-1023t
0 52.33 52.33
60 73.16 76.3
120 34.96 14.81
240 12.99 15.37
300 15.37 13.33
360 14.15 9.51
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5.5

278

Conclusiones

Los estudios comparativos de la degradacion de la bentazona con los
fotocatalizadores P25 y ECT-1023t han mostrado claramente que el ECT-
1023t es mucho méas eficiente en la fotodegradacién y la destoxificacion de

muestras de agua contaminadas por este herbicida.

En efecto, la bentazona tiene constantes aparentes de primer orden muchos
mayores con el fotocatalizador sintetizado en nuestro laboratorio por el
método sol-gel que con el fotocatalizador comercial P25, para todos los
valores de pH y cargas estudiados. El valor de pH 6ptimo fue de 7 y la

carga optima de 1 g-L™* para los dos fotocatalizadores.

Aplicando el modelo de Lagmuir-Hinshelwood, para ver el efecto de la carga
de contaminante, la bentazona con el ECT-1023t presenta constantes de
velocidad, para este modelo, que son aproximadamente 2 veces mas
grandes que las obtenidas con la aplicacion del mismo modelo en presencia

del fotocatalizador P25.

La optimizacion de los pardmetros operacionales muestra que ninguno de
los co-oxidantes ensayados tiene un efecto positivo sobre la
fotodegradacion del herbicida. No obstante, el peroxodisulfato afecta

positivamente los fotointermedios de degradacién de la bentazona.

De los 3 intermedios formados en los primeros instantes de la
fotodegradacién de la bentazona, ellos formados a través de la hidroxilacion
de anillo aromatico en presencia de ECT-1023t son, en términos de
sefiales, mas altas en el medio reaccion. Al contrario de lo que sucede con
el ECT-1023t, la hidroxilaciéon del grupo isopropilico de la bentazona suele

ser la via preferente para el fotocatalizador comercial P25. Se ha puesto
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un mecanismo global para el proceso de fotodegradacion y mineralizacion
gue es coherente con las observaciones experimentales. En cuanto a la
presencia de sales en el medio fotocatalitico, no se han detectado
experimentalmente cambios apreciables en la fotodegradacion y la

mineralizacion del herbicida.

Finalmente, se debe destacar que el herbicida bentazona y sus productos
de fotodegradacion son mucho mas toxicos sobre los organismos marinos
Vibrio fischeri que sobre los macréfitos como las lentejas de agua Lemna
minor. Sin embargo, los ensayos de toxicidad sobre Vibrio fischeri muestran
que el fotocatalizador sintetizado en laboratorio, ECT-1023t, destoxifica

mejor que el comercial P25 a las concentraciones iniciales probadas.
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2,4-D y Bentazona a escala Planta Solar

6 Degradacién fotocatalitica del 2,4-D y de la bentazona en agua real a

escala de Planta Piloto Solar

6.1 Introduccion

La utilizacion de la radiacion solar como fuente de fotones para el
tratamiento de aguas reales, puede reducir el costo de dicho tratamiento
(1,2,3). Este capitulo de la Tesis Doctoral se centra en la aplicacién de la
Fotocatdlisis a escala de Planta Piloto Solar para la descontaminacion y
destoxificacion de una serie de disoluciones, en agua natural, de los dos
herbicidas: 2,4-D y bentazona. Como ya se ha indicado anteriormente, estos
dos herbicidas se han seleccionado por su uso muy frecuente e intensivo en la
agricultura en el delta del rio Senegal y del Lago de Guiers en Senegal. Ambas
sustancias estan catalogadas por la EPA en diferentes categorias en funcion
de su toxicidad, en el caso del 2,4-D (4) categoria 3; y en el caso de la
bentazona estd considerada como sustancia moderamente téxica (5). Estos
dos herbicidas se pueden encontrar facilmente y con frecuencia en las aguas
subterraneas (6,7), y sus efectos sobre los animales y humanos ya han sido

descritos anteriormente.

En relacion a los antecedentes bibliograficos sobre la Fotocatalisis de
esos herbicidas en Planta Solar, destacar que se han publicado trabajos
relacionados con la fotodegradacion del 2,4-D escala de Planta Piloto Solar.
Asi pues, Oyama, Herrmann y colaboradores han fotodegradado y mineralizado
al 2,4-D en agua desionizada con fotocatalizador comercial P25 bajo radiacion
solar (8,9). En un trabajo mas reciente, se ha mineralizado el herbicida
mediante un proceso de ozonizacion fotoasistido por TiO, bajo radiacion solar
(Solar/P25/03) a escala de Planta Piloto (10). Conte y colaboradores también
han publicado la fotodegradacion del 2,4-D mediante un proceso de fotoFenton
en un fotorreactor de Planta Piloto Solar (11). Durante este proceso de revision
bibliografica se debe destacar que no se han encontrado trabajos dignos de

mencion sobre la bentazona a escala de Planta Piloto Solar.
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En esta seccion de la Tesis Doctoral, vamos a comparar las
suspensiones del fotocatalizador comercial P25 con otras que contienen
fotocatalizadores sintetizados en nuestro Laboratorio y basados en TiO,. ECT-
1023t y un TiO, dopado con nitrogeno; frente a su capacidad para la
fotodegradacion, la mineralizacion y la destoxificacion de aguas reales

contaminadas por estos dos herbicidas en una Planta Piloto Solar.

6.2 Caracteristicas del agua de la Presa de las Nii  as

El agua que se ha empleado para preparar las diferentes disoluciones
de los herbicidas es un agua real procedente del embalse de la Cueva de las
Nifias (Presa de las Nifas). Se ha elegido esta agua para acercarnos a las
condiciones fisicoquimicas reales de un agua de Rio, particularmente del agua
del Lago de Guiers en el delta del Rio Senegal. Para eso, el agua de la Presa
de la Niflas parece ser una buena alternativa. Un conjunto de Muestras de
dicha agua se sometieron a caracterizacion iénica mediante el concurso de la
Cromatografia lonica, los resultados de la composicidon en cationes y aniones
se muestran en la Tabla 1. Asi pues, se puede apreciar que la composiciéon
mayoritaria en aniones se corresponde con sulfatos, bicarbonatos y cloruros, y
gue la mayoritaria en cationes se corresponde con calcio, sodio y magnesio. El
agua presenta una conductividad cercana a los 127 uS-cm® (22 °C), un pH
cercano a 8, un TOC aproximadamente de 4 ppm y una turbidez inferior a 0.5
NTU.

Tabla 1. Composicién iénica promedio en ppm de una serie de muestras de agua del

embalse de la Cueva de las Nifas.

Cl' NO, NOs S0.” Hco,  Na’ Mg** ca® K*
21. 2.3
oo 0.17 0.33 9.31 79.3 1892  4.54 7.95 ]
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La Planta Solar y el protocolo experimental utilizados para esta parte de la
Tesis han sido descritos en la parte de materiales y métodos de esta memoria.

6.3 Fotodegradaciéon del 2,4-D

Todos los experimentos fueron llevados a cabo al pH natural del agua
(sin ningun aditivo) con luz solar a escala de Planta Piloto Solar usando los
materiales y métodos descritos anteriormente. Los reactivos son los mismos
gue fueron usados a escala de laboratorio. La concentracion inicial de 2,4-D en
todos los experimentos fue de 0.265 mM. En todos los experimentos, se ha
usado el agua natural del Embalse descrito con anterioridad, con objeto de

simular un agua real de un rio o de un lago.

6.3.1 Efecto de la carga de fotocatalizador

In(C/C,)

€05g/L m1g/L A2g/L X4g/L

Figure 1. Efecto de la carga de fotocatalizador sobre la cinética de degradacién del 2,4-
D vs la energia acumulada con P 25 (a) y ECT-1023t (b) (Cy=0.265mM, pH natural

carga fotocatalizador=0.5-4 g-L™)
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La carga Optima de fotocatalizador depende de la geometria y
condiciones de trabajo del fotorreactor (12). Con el objetivo de encontrar la
carga Optima de fotocatalizador y para asegurar una absorcion total y eficiente
de los fotones (13,14), la fotodegradacion y mineralizacion del 2,4-D bajo
radiacion solar a pH natural ha sido estudiada variando la carga de P25 y ECT-
1023t de 0.5 a 4 g-L. Las constantes aparentes iniciales de primer orden para
la fotodegradacion del 2,4-D con ECT-1023t y P25 se obtuvieron a partir de las
pendientes de la linealizacion de In(C/Cy) vs a la Energia acumulada, véase la
Figura 1. Los valores absolutos de los coeficientes de correlacién asociados a
estas transformaciones lineales han sido, en todos los casos, cercanos a la
unidad, lo que prueba la bondad de los ajustes de los perfiles de concentracion
a cinéticas de primer orden. Se puede notar que la adicion de fotocatalizador
da lugar a un incremento de la constante inicial aparente de fotodegradacion
del 2,4-D en el caso de los dos tipos de TiO,.

En el caso del uso del ECT-1023t (Figura 2a) como fotocatalizador, la
carga Optima para la fotodegradacion del 2,4-D es de 1 g-L™, el valor de la
constante aparente de fotodegradacion del 2,4-D pasa de 0.21 a 0.28 kJ™-L
cuando la carga pasa de 0.5 a 1g-L™. Cargas superiores a 1 g-L™*, no parece
que incrementen el valor de la constante aparente de primer orden. Este
comportamiento puede ser atribuido al efecto de dispersion de la radiacién por
parte de las particulas de la suspension de TiO, que reduce la cantidad de
fotones que llegan a la superficie del fotocatalizador, tal y como se ha
observado a escala de laboratorio (15,16).

Anélogo comportamiento se ha observado en los experimentos
realizados con P25 como fotocatalizador con un aumento menos pronunciado
de la constante inicial aparente del 2,4-D entre 0.5y 1 g-L™ de carga. Ademas
la constante inicial aparente de fotodegradacién del 2,4-D es mayor en el caso
de ECT-1023t que con P25 a todas las cargas de fotocatalizador estudiadas.

En el caso de la mineralizacion, el efecto de la carga de TiO, muestra

un incremento del porcentaje de mineralizacién con el aumento de la carga de
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ECT-1023t y P25 entre 0.5 y 1 g-L™". Posteriormente, el valor de la constante
permanece casi invariable para las cargas mayores de 1y 2 g-L™* (Figura 2b y
2¢). El porcentaje de mineralizacion a los 20 kJ-L* de energia acumulada con
fotocatalizador P25 pasa de 60 a 80% entre 0.5y 1 g-L™, con un valor de 84%
a 2 g-L'! y finalmente pasa de 84 a 90% cuando la carga pasa de 2 a 4 g-L™.
Con fotocatalizador P25 y a los 20 kJ-L*, el porcentaje de mineralizacion
presentd los valores siguientes para cargas de 0.5, 1, 2 y 4g-L%
respectivamente, 65, 75, 81 y 85%. Por tanto, el ligero incremento en la
mineralizacion, entre 2 y 4 g-L™* de fotocatalizador en el caso de ECT-1023t y
P25, no justifica el uso de esta carga desde un punto de visto practico y
econdmico. A escala de laboratorio con 0.53 mM de 2,4-D en agua miliQ a pH
3, 2 g-L™* fue la carga optima de ECT-1023t para la fotodegradacién de 2,4-D

mientras que con P25 la carga éptima se establecié en 1g-L™.
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Figura 2. . Influencia de la carga de fotocatalizador (0.5-4g-L™) sobre la constante inicial

aparente de fotodegradacion (a) y de mineralizaciéon de 0.265mM de 2,4-D con P25 (b)

y ECT-1023t (c) a pH natural.

6.3.2 Fotodegradacion

formados

Mineralizacion y Evolucién d

e los Cloruros

En esta seccidn, la cinética degradacion y mineralizacion del 2,4-D fue

llevado a cabo a pH natural con la carga optima de fotocatalizador (1g-L™") con

el objetivo de comparar el ECT-1023t y el catalizador comercial Degussa P25.
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Figura 3. Cinética de fotodegradacion (a) y de mineralizacién (b) de 0.265mM de 2,4-D
con P25 (simbolos llenos) y ECT-1023t (simbolos vacios) y perfil de concentracion de
los cloruros formados (b) vs energia acumulada (carga fotocatalizador 1 g-L™*, pH

natural).

Como se puede notar en la Figura 3a, la cinética de fotodegradacion
del 2,4-D a escala de planta piloto solar es mas rapida con ECT-1023 que con
P25 a pH natural. En efecto, Unicamente se necesitan 14 kJ-L' de energia
acumulada para eliminar todo el 2,4-D del medio en presencia del
fotocatalizador ECT-1023t mientras que con el comercial P25 se deben
alcanzar algo mas de 20 kJ-L' de energia acumulada. Recordamos que
durante toda la cinética el pH del medio varia poco y queda en un rango de 6.8
-7.8.

En cuanto a la evolucion de la mineralizacién y de la formacién de los
cloruros (Figura 3b) se puede observar una similitud importante entre los dos
fotocatalizadores. La concentracion de los cloruros formados con ambos
fotocatalizadores, crece muy rapidamente durante los primeros minutos de
fotodegradacion del 2,4-D, para posteriormente disminuir mas lentamente. En
efecto, tan sélo cuando se han acumulado 3 kJ-L™* de energia, se produce un

incremento de un 50% de los cloruros en el medio que se corresponden con
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un 50% de conversion de la cantidad cloruros estequiométrica para el 2,4-D.
Esta tendencia se mantiene hasta los 32 kJ-L* de energia acumulada que se

corresponden con un porcentaje de mineralizacién de casi el 85%.

6.3.3 Evolucion del 2,4-Diclorofenol ( 2,4-DCF) formado y de la Toxicidad
aguda durante la fotodegradaciéon del  2,4-D
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Figura 4. Evolucion del % de inhibicion de bioluminiscencia de las bacterias Vibrio
fischeri durante la degradacion de 0.265 mM de 2,4-D vs energia acumulada a pH

natural con P25y ECT-1023t (carga fotocatalizador 1g- L'l).

Con el objetivo de evaluar la eficiencia del tratamiento fotocatalitico de
una disolucion inicial de 0.265mM de 2,4-D con P25 y ECT-1023t hemos
seguido la evolucion de la toxicidad durante el proceso hasta la destoxificacion
total de las muestras. Tal y como se puede apreciar en la Figura 4, la evolucion
de la toxicidad aguda sobre bacterias marinas Vibrio fischeri sigue una

tendencia similar para el ECT-1023t y el P25 para los primeros valores de
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energia acumulada: Un aumento de la toxicidad en los primeros instantes
hasta alcanzar un valor méximo del porcentaje de inhibicion (60%) a los 10
kJ-L' de energia acumulada para ambos fotocatalizadores. Posteriormente,
para valores superiores de energia acumulada, se observa una caida muy
rapida del porcentaje de inhibicion en las muestras tratadas con ECT-1023t y
gue manifiestan la total destoxificacion a valores de energia acumulada por
debajo de 20 kJ-L™* aproximadamente. A este valor la muestra sigue siendo
toxica en el caso estudiado con el fotocatalizador comercial P25. Se requiere
un aporte adicional de energia acumulada de aproximadamente 6 kJ-L™ para
gue el fotocatalizador comercial destoxifique la muestra del contaminante.

En cuanto a la evolucibn del intermedio mayoritario de la
fotodegradacion del 2,4-D (Figura 5) se observa que su formacion es muy
rapida, es decir, que el ataque del radical hidroxilo sobre la cadena alquilica de
la molécula se efectla rapidamente, tal y como se describi6 en los
experimentos realizados a escala de laboratorio (17). En cuanto a su
eliminacion del medio, aunque es un poco lenta, es mas rapida en el caso de
ECT-1023t que en el caso del P25. Esta misma tendencia se obtuvo a escala
de laboratorio para ambos fotocatalizadores. Observando la evolucion del
intermedio mayoritario el 2,4-DCP (mucho mas toxico que el pesticida parental)
y la toxicidad de las muestras tratadas, se puede apreciar claramente que la
evolucion de la toxicidad esta relacionada directamente con la desaparicion de
este intermedio toxico. En efecto la destoxificacién de las muestras tratadas
coincide directamente con la desaparicion del DCF en el medio. Observandose,
a su vez, que la desaparicién del 2,4-DCP se produce con menos energia
acumulada en el caso de las suspensiones con fotocatalizador ECT-1023t, lo
gue explica el hecho de que dichas suspensiones se destoxifiguen mas

rapidamente que las tratadas con P25.
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Figura 5. Perfil de concentracion del 2,4-DCP formado durante la fotodegradaciéon de
0.265 mM de 2,4-D vs energia acumulada a pH natural con P25 y ECT-1023t (carga
fotocatalizador 1g-L™).

Por otro lado hemos realizado una experiencia de referencia con el
agua natural solo con el objetivo de ver su efecto sobre la bioluminiscencia de
las bacterias Vibrio fischeri. De estos resultados se puede inferir que las
muestras de agua procedentes de dicho embalse natural constituyen un medio
nutritivo para las bacterias con respeto al agua miliQ. En efecto, una
exposicion de 15 min en dicha agua produjo un aumento del 50% en el namero
de bacterias en comparacion con el numero de bacterias en muestras de agua
miliQ. Por tanto, en la muestra en el instante inicial y antes del tratamiento
disminuye el bajo porcentaje de inhibicion del 2,4-D. Esta observacién se va
confirmar posteriormente en los estudios de toxicidad de la bentazona con esta

misma agua.
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6.3.4 Comparacién entre pH natural y pH 5
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Figura 6. Comparacion entre pH natural y pH 5 sobre la cinética de fotodegradacion (a)
y de mineralizacion (b) de 0.265mM de 2,4-D con P25 y ECT-1023t vs energia

acumulada (carga fotocatalizador 1 g- L'l)

A escala de laboratorio, con agua miliQ y 1 g-L* de fotocatalizador, se
habia obtenido un valor 6ptimo de pH de 5 para ambos fotocatalizadores en la
fotodegradacion y mineralizacion del 2,4-D. En esta seccién se ha comparado
la evolucion de la fotodegradacion y de la mineralizacion a pH 5 y al pH natural
con suspensiones de agua real a escala de Planta Piloto Solar para ambos
fotocatalizadores, con el objetivo de comprobar si se mantiene la tendencia

gue se habia detectado en las experiencias de laboratorio.

Observando los resultados de la Figura 6a, se aprecia que cuando se
usa el ECT-1023t como fotocatalizador, la fotodegradacion del 2,4-D es un
poco mas lenta a pH 5 que a pH natural mientras que con P25 se observa lo

contrario. A escala de laboratorio con miliQ se habia visto que la constante
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aparente de primer orden de fotodegradacion del 2,4-D con P25 y con ECT-
1023t era practicamente igual a pH 5 y 7. En cuanto a la mineralizacion
(Figura 6b), se observa una pequefia mejora a pH natural con respeto al pH 5
para ambos fotocatalizadores. Esta misma tendencia se ha podido comprobar
a escala de laboratorio con agua miliQ. La diferencia observada en la
fotodegradacion a escala de Planta Piloto Solar se puede relacionar con la
presencia de los iones en el medio y al efecto electrostatico con la superficie
de los fotocatalizadores. Recordamos que el pH,, del P25 esta en torno a 6.5
(18,19) y el del ECT-1023t sobre 5. Segun el pH del medio el signo de la
densidad de carga superficial del fotocatalizador va a ser diferente y este hecho
se refleja en el efecto que los iones presentes en el medio provoquen sobre la

adsorcion y la posterior fotodegradacion del contaminante (20,21).

A pH natural, la superficie de los dos fotocatalizadores presentard un
predominio de densidad superficial de carga negativa y el contaminante 2,4-D
estd mayoritariamente en forma anidnica. Ademas se sabe que la presencia de
los iones afecta negativamente y de manera similar a la fotodegradacién del
2,4-D con ambos fotocatalizadores, y que compiten los iones por los sitios de
adsorcion del contaminante sobre el P25, mientras que en el ECT-1023t, esta
competencia no era tan relevante. Asi pues la explicacion que podemos dar a la
diferencia del comportamiento a pH 5 y a pH natural a escala de Planta con
agua real, es que con el P25, el 2,4-D necesita adsorberse a la superficie para
iniciar su fotodegradacion a partir de los radicales hidroxilos fotogenerados,
mientras que con ECT-1023t la adsorcion no resulta ser una etapa

determinante en la fotodegradacion del 2,4-D.
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6.3.5 Comparacién entre los fotocatalizadores emple ados: P25, ECT-
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Figura 7. Comparacion de la eficiencia de los fotocatalizadores P25, ECT-1023t y N-
TiO, sobre la fotodegradacion (a) y la mineralizacion de 0.265 mM de 2,4-D vs energia

acumulada a pH natural (carga fotocatalizador 0.5 g-L™).

En esta seccidén de la Memoria de Tesis Doctoral, se han comparado
entre si el fotocatalizador comercial P25 (Band gap 3.18 eV), el sintetizado
ECT-1023t (Band gap 2.97 eV) y el fotocatalizador de los colaboradores del
“Institute of Physical Chemistry NCSR Demokritos” de Grecia, dopado con
nitrégeno (Band gap 2.3 eV) en la fotodegradacion y la mineralizacion del 2,4-D
a escala de Planta Piloto Solar con agua real a pH natural. Para esta etapa se
ha usado una carga de fotocatalizador de 0.5 g-L™* debido a la escasa cantidad
disponible del fotocatalizador dopado con nitrbgeno. Recordamos que el
método de sintesis del N-dopado ha sido descrito anteriormente por Kontos y
colaboradores (22). A continuacion, el N-TiO, se sintetiz6 mediante una
hidrolisis y condensacion del ortotitanato de tetrabutil con urea en presencia de

acido nitrico y de propanol. Este fotocatalizador ha sido probado en la
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fotodegradacion del naranja de metilo bajo luz visible y se han obtenido
resultados satisfactorios en comparacion con el P25 (22). El fin de este estudio
es comprobar si el empleo de fotocatalizadores de band gap mas estrecho, que
aprovecharan un mayor numero de fotones naturales puede ser una via mas

interesante de aplicacion de esta tecnologia bajo radiacién solar real.

Los resultados de la Figura 7a, muestran una mayor velocidad de
fotodegradacion del 2,4-D en el caso del ECT-1023t como fotocatalizador que
con el P25, tal y como también se observo para los ensayos realizados con
una carga de fotocatalizador de 1 g-L*. Ademas los dos tipos de TiO,
presentaron mejores resultados que las suspensiones ensayadas con el
dopado con nitrégeno bajo luz solar: Un 100 % de fotodegradacién con ECT-
1023t y P25 a energias acumuladas por unidad de volumen de 15y 23 kJ-L™,
respectivamente. EI N-dopado necesité de una energia acumulada por unidad

de volumen de 58 kJ-L™* para lograr una fotodegradacién del 80 %.

En lo que se refiere a la mineralizacion del 2,4-D (Figura 7b) se puede
observar la misma tendencia con los tres tipos de fotocatalizadores: Una
mineralizacibn mucho mas pobre para las suspensiones con el N-dopado que
con las ensayadas con ECT-1023t y P25. A una energia acumulada por unidad
de volumen de 24 kJ-L* se llega a un 75% de mineralizacién con ECT-1023t
y un 65 % con P25, mientras con el el N-TiO,, para ese nivel de energia

acumulada, tan sélo se consigue un 30% de mineralizacion.

En resumen, el fotocatalizador dopado con nitrégeno ha funcionado peor en
la fotodegradacion solar de las suspensiones que contenian 2,4-D (0.265 mM),
comparado con las ensayadas con los fotocatalizadores ECT-1023t y P25.
Aunque el fotocatalizador dopado con nitrégeno, tiene un valor de band-gap
mas pequefio que los otros dos fotocatalizadores usados, y aunque éste ha
dado excelentes resultados en la fotodegradacion del colorante naranja de
metilo bajo luz visible, en ausencia total de luz UV. Este resultado se puede

explicar atendiendo al menor poder oxidante de los huecos fotogenerados en
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este semiconductor, que no tienen capacidad de oxidar el agua a radical
hidroxilo (23). Por ello, la materia organica debe oxidarse directamente por la
accion de los huecos. Asi, en presencia de una cantidad suficiente de fotones
UVA, el poder oxidante de los semiconductores con un band gap mayor, que

solo seran excitados por los fotones UVA del espectro solar, es mayor.

6.4 Fotodegradacion de la Bentazona

6.4.1 Fotodegradacion y Mineralizacion

En esta seccion de la Tesis, se ha llevado a cabo la fotodegradacion y
mineralizacion de la bentazona con una concentracion inicial de 0.1325 mM
empleando agua real a pH natural a escala de Planta Piloto Solar en presencia
de 1 g-L* de ECT-1023t y P25 con el objetivo de comparar los dos tipos de

fotocatalizadores.

El material y la metodologia usados en todos los experimentos estan
descritos en una seccion anterior de esta Memoria de Tesis Doctoral. Los
reactivos son los mismos que se usaron en la fotodegradacién de la bentazona
a escala de laboratorio y el agua real empleada ha sido la que se ha tomado del

embalse de la Cueva de las Nifas.
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Figura 8. Cinética de fotodegradacion (a) y de mineralizaciéon (b) de 0.1325mM de
bentazona con P25 (simbolos llenos) y ECT-1023t (simbolos vacios) vs energia

acumulada (carga fotocatalizador 1 g-L™, pH natural).

Los resultados de la evolucién de C/C, vs la energia acumulada por
unidad de volumen (Figura 8a) muestran que la fotodegradacion de la
bentazona transcurre mas rapidamente con ECT-1023t como fotocatalizador
que con P25 a pH natural. Esta misma tendencia se corrobor6 a escala de
laboratorio con ambos fotocatalizadores a pH 7. Se han necesitado 11 kJ-L*
de energia acumulada por unidad de volumen, para fotodegradar
completamente la bentazona, mientras que se necesitaron aproximadamente
15 kJ-L* con fotocatalizador P25.

La velocidad de mineralizacién (Figura 8b) es similar para ambos
fotocatalizadores y transcurre, en general, mediante una cinética muy lenta,
necesitdndose mucha energia acumulada por unidad de volumen. La razén
estriba probablemente en la lenta eliminacion de los intermedios
fotogenerados de la bentazona en presencia de los dos tipos de TiO, a pH

natural, taly como se habia observado a escala de laboratorio.
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6.4.2 Evolucion de los nitratos y sulfatos formados durante la
degradacién de la bentazona

Observando los resultados de la Figura 9, se puede destacar cierta
correlacion entre la lenta evolucion del TOC y la liberacion de los sulfatos y
nitratos al medio durante la fotodegradacion de 0.1325 mM de bentazona a pH
natural.

En efecto, la evolucion de los sulfatos contenidos en la bentazona es
similar para ambos fotocatalizadores, aprecidndose un incremento de un 30%
en el contenido de los sulfatos tras 45 kJ-L* de energia volumétrica
acumulada. En lo referente a la evolucion de los nitratos, se logra alcanzar el
50% de incremento al cabo de aproximadamente 10 kJ-L* con el
fotocatalizador ECT-1023t, mientras que con el comercial P25, hay que llegar a
20 kJ-L* de energia acumulada. El perfil de concentracién de los aniones
nitratos exhibe una zona de estabilizacion que coincide con la desaparicién de
la bentazona del medio y que se corresponde con la eliminacién de un atomo
de nitrdgeno de la molécula de bentazona. En ese mismo tiempo queda un 30%
del TOC inicial correspondiente a los fotointermedios mas recalcitrantes.
Resultado similar fue obtenido a escala de laboratorio bajo radiacion UV con

agua desionizada.
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Figura 9. Perfil de concentracién de los nitratos y sulfatos formados durante la
fotodegradacion de 0.1325 mM de bentazona vs energia acumulada a pH natural con

P25 (simbolos llenos) y ECT-1023t (simbolos vacios) (carga fotocatalizador 1g-L™).

6.4.3 Evolucion de la toxicidad

Se ha evaluado también la eficiencia del tratamiento fotocatalitico de
una disolucion inicial de 0.1325 mM de bentazona con P25 y ECT-1023t
siguiendo la toxicidad durante el tratamiento.

Para ello, se ha estudiado la evolucion de la toxicidad aguda de las
muestras tratadas sobre bacterias marinas Vibrio fischeri. En primer lugar, las
muestras de la disolucion inicial 0.1325 mM de bentazona no han mostrado
ninguna inhibicion sobre la bioluminiscencia de la bacterias. A escala de
laboratorio, con la misma concentracion de bentazona, el valor del porcentaje
de inhibicion fue del 28% para la disolucion inicial de bentazona y el méximo
de inhibicién se obtuvo a 20 min de tratamiento fotocatalitico con un porcentaje
de inhibicion del 32%. En consecuencia, se debe destacar el efecto nutritivo
del agua del embalse con un 50% de crecimiento de las bacterias con respeto

al agua miliQ. Estas razones justifican claramente la ausencia de toxicidad de
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todas las muestras tratadas y de la disolucion inicial de bentazona a la

concentracion ensayada.

6.5 Comparacion de la sedimentacion entre Degussa P~ 25y ECT-1023t en

agua real a pH natural (7.8)
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Figura 10. Comparacion de la sedimentacion de Degussa P25 y ECT-1023t en agua

real a pH natural 7.8 (carga fotocatalizador 1 g- L'l)

La eficiencia de un fotocatalizador sobre la fotodegradacion de un
contaminante es mucho mayor cuando esta disperso en el medio acuoso que
cuando esta inmovilizado sobre un material soporte e inerte (24). Sin embargo,
la recuperacién del fotocatalizador después de su uso es una etapa muy dificil
desde un punto de vista practico. Por tanto la velocidad de sedimentacion y/o

de ultrafiltracion del fotocatalizador desde sus suspensiones acuosas,
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constituye un parametro muy importante para comparar la eficacia de estos
fotocatalizadores basados en TiO,. La separacion del fotocatalizador se
convierte en una operacion importante dentro del proceso fotocatalitico a escala
de Planta, siendo el factor que provoca el coste mayor de los tratamientos

fotocataliticos a escala de Planta (25).

En la Figura 10, se puede apreciar los resultados de la evolucion de la
turbidez en agua real en suspensiones de 1 g-L' de ECT-1023t y P25
respectivamente a pH natural (7.8). Aunque el P25 sedimenta mucho mas
facilmente (25) a valores de pH cercanos al valor del pH de su potencial de
carga cero (6.5), se aprecia que la sedimentacion del ETC-1023t es
lijeramente mas rapida que la del P25 en las condiciones de trabajo a pH
natural. Se observa una disminucidon muy rapida de la turbidez en la primera
hora para ambos fotocatalizadores, pero mucho mas rapida en el caso de
ECT-1023t dando lugar a una sedimentacion practicamente cuantitativa. Para
obtener el mismo nivel de sedimentacion con el catalizador P25, se necesitan 3.
Este resultado puede ser explicado por el efecto del pH y también por la

diferencia de tamafio de los agregados de particulas del ECT-1023t y del P25.

Con el objetivo de determinar el tamafo real de los agrgados de
ambos fotocatalizador en agua, se han realizado experimentos de dispersion de
la luz en agua a pH natural. EI material y el procedimiento experimental se han

descritos en la parte de materiales y métodos de esta Tesis Doctoral.
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Figure 11: Distribucion de tamafio de P25 y ECT-1023t.

En Figura 11, se ha representado, el tamafio de particula suspendida
de ambos fotocatalizadores en funcion del volumen (%). A través de esta
Figura, se observa claramente que el tamafio de los agregados de particulas
del ECT-1023t en agua (39 pm) es mucho mayor que el del P25 (3um), por

tanto se logra més facilmente la sedimentacion del ECT-1023t.
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Conclusiones

Los resultados de estos estudios muestran claramente que el
fotocatalizador sintetizado en nuestro laboratorio, el ECT-1023t, es mas
eficiente que el comercial P25 en la degradacion de los herbicidas 2,4-D y

de la bentazona en agua real a escala de Planta Piloto Solar.

De los estudios de 2,4-D con los fotocatalizadores, se ha visto que la
toxicidad aguda de los intermedios toxicos (2,4-DCF) sobre Ila
bioluminiscencia de las bacterias Vibrio fischeri disminuye durante la
degradacién fotocatalitica del 2,4-D con el fotocatalizador ECT-1023t con

respeto al P25 a pH natural bajo radiacion solar.

En el caso de la bentazona, una concentracion inicial de 0.1325 mM no ha
mostrado ninguna toxicidad sobre las bacterias a todos los tiempos de
tratamiento ensayados y los fotointermedios de la degradacion del herbicida
no mostraron tampoco toxicidad apreciable a la concentracion de

contaminante ensayada.

Otra ventaja de usar el fotocatalizador ECT-1023t en la fotodegradacion y la
destoxification de aguas contaminadas por los dos herbicidas, es su
facilidad de decantarse, por tanto su recogida por separacion con el agua es

mas facil.

De todas las observaciones anteriores relativas a la fotodegradacion,
destoxificacion y mineralizacion de ambos contaminantes (los herbicidas
2,4-D y bentazona), en efluentes reales y a escala de Planta Piloto Solar, y
asi como a los posibles tratamientos de separacion posteriores a la
Fotocatélisis se puede decir que el fotocatalizador ECT-1023t es mas

eficiente que el comercial P25y que el dopado con nitrégeno.
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7 Conclusiones generales

Sintesis de fotocatalizadores basados en TiO  , por combinacion de los

métodos sol-gel e hidrotermal:

» Las series HTE y HTSE no presentan diferencias significativas por lo que el
periodo de envejecimiento previo al tratamiento hidrotermal no tiene

ninguna influencia.

» La serie de muestra hidrotermal sin calcinacion presenta cierta cristalinidad
con una presencia de 100% de la fase anatasa y un tamafio promedio de
particula de 6.5 nm. Las muestras de la serie ECT sin posterior calcinacion
es amorfa. La fase rutilo aparece a la misma temperatura tanto para la serie
HT como para la serie ECT (= 923 K), pero el porcentaje de rutilo aumenta
mas rapidamente en la serie HT que en la serie ECT, 52 %y 11 %, para
HTE-1023 y ECT-1023, respectivamente.

* Los fotocatalizadores HT tienen mayor area especifica superficial que los
correspondientes ECT a bajas temperaturas, hasta 873K mientras que, a
mayores temperaturas, se produce una inversion. Estos resultados estan de
acuerdo con los tamafios promedio de particulas observados, menores para
HT hasta 873K.

* Los valores del band gap de los HT y los ECT son similares en las muestras
de fotocatalizadores calcinados a las temperaturas mas bajas y empiezan a
disminuir con la rutilizacion que se produce en las muestras calcinadas a las
temperaturas mas altas. Los valores del band gap descienden con el

aumento de la temperatura, ligeramente mas en la serie ECT.

* La serie de fotocatalizadores tratada hidrotermalmente (HT), presenta un
tamafio de particula menor que su homdloga calcinada directamente

313



Conclusiones generales

314

después del proceso sol-gel (ECT) hasta 873K, invirtiéndose esta relacion
para las 2 temperaturas mas altas estudiadas (973K y 1023K), temperaturas
a partir de cuales se cree que empieza la rutilizacion. En las dos series el
tamafio promedio de particula va aumentando, observandose una

morfologia poliédrica con el incremento de la temperatura de calcinacion.

Los estudios FTIR ponen de relieve la presencia de la banda a 2351 cm™ en
los fotocatalizadores HTE, caracteristicas del CO, adsorbido en la
superficie, o que no se observa en los fotocatalizadores ECT y P25. Esta
banda procede de impurezas en la superficie del fotocatalizador, resultando

seguramente de la alta presion durante el tratamiento hidrotermal.

La adsorcion de CO, sobre la superficie de las muestras hidrotermales
calcinadas a temperaturas mayores o iguales a 923 K es lo suficientemente
intensa como para no ser eliminada mediante sucesivos lavados del

fotocatalizador con disoluciones de acidos minerales fuertes.

Con respeto a la fotoreactividad, el mejor fotocatalizador en la serie HTE es
HTE-923 y en la serie ECT, el ECT-1023.

Las concentraciones de hidroquinona generadas durante la fotodegradacién
del fenol son mayores a las de catecol en la serie hidrotermal. No se forma
catecol en los fotocatalizadores calcinados a bajas temperaturas (773 y
873K), su aparicion coincide con la rutilizacion del fotocatalizador con el

aumento de la temperatura y con la aparicion de la banda de CO,.

El méaximo de concentracion de catecol en estos fotocatalizadores crece con
el aumento en la temperatura de calcinacion. Los fotocatalizadores
calcinados a temperatura mas baja no fotogeneran este intermedio. Parece

que esté asociado a la aparicion de la fase rutilo y/o a la aparicion del CO,
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fuertemente adsorbido. No pasa lo mismo con la hidroquinona, donde el
descenso en la concentracion de este intermedio al aumentar la
temperatura de calcinacion no es lo suficientemente significativo como para

tratarlo como una inhibicion.

 Comparando el fotocatalizador mas eficiente de los hidrotermales (HTE-
923), el mas eficiente de los ECT (ECT-1023) y el fotocatalizador comercial
P25, el ECT-1023 fue el mas fotoactivo tanto en la fotodegradacion como en
la mineralizacion de fenol. Por tanto, a continuacion en esta Tesis Doctoral,
vamos a evaluar solamente la eficiencia del ECT-1023 en comparacion con
el comercial P25, en la degradacion y en la mineralizacion de los herbicidas
acido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) y bentazona (Basagran) y sus

intermedios a escala de laboratorio y en Planta Piloto solar con agua real.

Degradacion fotocatalitica del 2,4-D a escala de la  boratorio bajo radiacion

artificial;

* Los resultados del estudio de comparacion del ECT-1023t con P25
muestran que el P25 elimina mejor el 2,4-D que el ECT-1023t a pH 3. Sin
embargo, a valores de pH cercanos a los valores que se tienen en las
aguas reales (entre 6 y 8), el ECT-1023t presenta una mayor eficacia a la
hora de fotodegradar, mineralizar y destoxificar el 2,4-D y sus intermedios

toxicos.

 Ademas, el ECT-1023t elimina mucho mas rapidamente al intermedio
mayoritario, el 2,4-DCF, que es mucho mas toxico que el herbicida parental.
Este resultado es muy interesante dado que es dificil encontrar el 2,4-D en
concentraciones importantes en el medioambiente porque se biodegrada
facilmente transforméandose en su intermedio principal, mas persistente en
el medio (es un Contaminante Organico Persistente, COP o su equivalente

en inglés POP) y mucho mas toxico.
315



Conclusiones generales

Por otro lado, el ECT-1023t es un fotocatalizador que decanta mas
facilmente que el comercial P25 debido al tamafio mayor de sus particulas
gue pueden formar agregados mayores. Una de las claves importantes de
los procesos cataliticos heterogéneos liquido-sélido, donde el soildo
preferentemente es el catalizador, es la separacién del catalizador para
poderlo reutilizar. Si se tiene un fotocatalizador facilmente decantable es
factible trabajar con condiciones de carga mayor, dada la facilidad con la
gue se separa del medio de reaccién una vez terminado el tratamiento. Esto
es precisamente lo que se puede hacer con el fotocatalizador ECT-1023t

comparado con el P25.

La adicion de peroxido de hidrogeno conduce a una aceleracion de la
fotodegradacion, de la mineralizacion y de la destoxificacion del

contaminante ensayado bajo la accion de ambos fotocatalizadores.

Finalmente, se debe destacar que la eficiencia de un fotocatalizador no se
debe medir solamente sobre la velocidad de eliminacién del compuesto
parental, sino también evaluando la toxicidad de las muestras finales
tratadas con el objetivo de eliminar intermedios que pueden ser mucho mas

téxicos que el compuesto parental.

Degradacion fotocatalitica de la bentazona a escala  de laboratorio bajo

radiacion artificial:

316

Los estudios comparativos de la degradacion de la bentazona con los
fotocatalizadores P25 y ECT-1023t han mostrado claramente que el ECT-
1023t es mucho mas eficiente en la fotodegradacién y la destoxificacion de

muestras de agua contaminadas por este herbicida.
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En efecto, la bentazona tiene constantes aparentes de primer orden muchos
mayores con el fotocatalizador sintetizado en nuestro laboratorio por el
método sol-gel que con el fotocatalizador comercial P25, para todos los
valores de pH y cargas estudiados. El valor de pH éptimo fue de 7 y la

carga optima de 1 g-L™ para los dos fotocatalizadores.

Aplicando el modelo de Lagmuir-Hinshelwood, para ver el efecto de la carga
de contaminante, la bentazona con el ECT-1023t presenta constantes de
velocidad, para este modelo, que son aproximadamente 2 veces mas
grandes que las obtenidas con la aplicacion del mismo modelo en presencia

del fotocatalizador P25.

La optimizacion de los parametros operacionales muestra que ninguno de
los co-oxidantes ensayados tiene un efecto positivo sobre la
fotodegradacion del herbicida. No obstante, el peroxodisulfato afecta

positivamente los fotointermedios de degradacion de la bentazona.

De los 3 intermedios formados en los primeros instantes de la
fotodegradacion de la bentazona, ellos formados a través de la hidroxilacion
de anillo aromatico en presencia de ECT-1023t son, en términos de
sefales, mas altas en el medio reaccion. Al contrario de lo que sucede con
el ECT-1023t, la hidroxilacién del grupo isopropilico de la bentazona suele
ser la via preferente para el fotocatalizador comercial P25. Se ha puesto
un mecanismo global para el proceso de fotodegradacion y mineralizacion
gue es coherente con las observaciones experimentales. En cuanto a la
presencia de sales en el medio fotocatalitico, no se han detectado
experimentalmente cambios apreciables en la fotodegradacion y la

mineralizacién del herbicida.
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Finalmente, se debe destacar que el herbicida bentazona y sus productos
de fotodegradacion son mucho mas toxicos sobre los organismos marinos
Vibrio fischeri que sobre los macréfitos como las lentejas de agua Lemna
minor. Sin embargo, los ensayos de toxicidad sobre Vibrio fischeri muestran
gue el fotocatalizador sintetizado en laboratorio, ECT-1023t, destoxifica

mejor que el comercial P25 a las concentraciones iniciales probadas.

Degradacion fotocatalitica del  2,4-D y de la bentazona en agua real a

escala de Planta Piloto Solar:
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Los resultados de estos estudios muestran claramente que el
fotocatalizador sintetizado en nuestro laboratorio, el ECT-1023t, es mas
eficiente que el comercial P25 en la degradacion de los herbicidas 2,4-D y

de la bentazona en agua real a escala de Planta Piloto Solar.

De los estudios de 2,4-D con los fotocatalizadores, se ha visto que la
toxicidad aguda de los intermedios tdéxicos (2,4-DCF) sobre la
bioluminiscencia de las bacterias Vibrio fischeri disminuye durante la
degradacién fotocatalitica del 2,4-D con el fotocatalizador ECT-1023t con

respeto al P25 a pH natural bajo radiacion solar.

En el caso de la bentazona, una concentracion inicial de 0.1325 mM no ha
mostrado ninguna toxicidad sobre las bacterias a todos los tiempos de
tratamiento ensayados y los fotointermedios de la degradacion del herbicida
no mostraron tampoco toxicidad apreciable a la concentracion de

contaminante ensayada.

Otra ventaja de usar el fotocatalizador ECT-1023t en la fotodegradacion y la
destoxification de aguas contaminadas por los dos herbicidas, es su
facilidad de decantarse, por tanto su recogida por separacion con el agua es

mas facil.



Conclusiones generales

De todas las observaciones anteriores relativas a la fotodegradacion,
destoxificacion y mineralizacién de ambos contaminantes (los herbicidas
2,4-D y bentazona), en efluentes reales y a escala de Planta Piloto Solar, y
asi como a los posibles tratamientos de separacion posteriores a la
Fotocatdlisis se puede decir que el fotocatalizador ECT-1023t es mas

eficiente que el comercial P25 y que el dopado con nitrégeno.
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8 Anexo. Contribuciones cientificas

Los resultados de este Trabajo de Tesis Doctoral se recogen en los siguientes

articulos:

Photocatalytic removal of 2,4-dichlorophenoxyacetic acid by using sol—gel
synthesized nanocrystalline and commercial TiO  ,: Operational parameters
optimization and toxicity studies , E.l. Seck, J.M. Dofa-Rodriguez, C.
Fernandez-Rodriguez, O.M. Gonzélez-Diaz, J. Arafia, J.Pérez-Pefa,
Appl.Catal. B: Environ. 125 (2012) 28-34.

Synthesis of highly photoactive TiO , and Pt/TiO, nanocatalysts for
substrate-specific photocatalytic applications , C. Fernandez-Rodriguez,
J.M. Dofia-Rodriguez, O. Gonzalez-Diaz, |. Seck, D. Zerbani, D. Portillo, J.
Perez-Pefia, Applied Catalysis B: Environmental 125 (2012) 383-389.

Photocatalytical removal of bentazon using commerci al and sol-gel
synthesized nanocrystalline TiO ,: operational parameters optimization and
toxicity studies , E.l. Seck, J.M. Dofia-Rodriguez, C. Fernandez-Rodriguez,
O.M. Gonzalez-Diaz, J. Arafa, J. Pérez-Pefia, Chemical Engineering Journal
203 (2012) 52-62.

Solar photocatalytical removal of herbicides by usi ng sol-gel synthesized
nanocrystalline TiO ,: operational parameters optimization and toxicity
studies (Enviado a Solar Energy), E.l. Seck, J.M. Dofia-Rodriguez, C.
Fernandez-Rodriguez, M.J. Hernandez-Rodriguez, D. Portillo, O.M. Gonzélez-

Diaz, J. Pérez-Pefa.

y han dado lugar a las siguientes poster en congresos internacionales:
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Highly photoactive nanocatalysts based on TiO , for heterogeneous

photocatalytic technology , C. Fernandez Rodriguez, J. M. Dofia Rodriguez,
O. M. Gonzélez Diaz, E. I. Seck, D. Zerbani and D.Portillo, Nano and Water
2011, IWA Specialist Conference on Applications of Nanotechnology in the
Water Sector, 15th - 18th May, 2011, Centro Stefano Franscini, Ascona,

Switzerland.

Removal of herbicide 2,4-D from water by using synthesized and

commercial TiO ,: optimization, kinetics and toxicity studies , E.l.Seck.,
C.Fernandez-Rodrigue, J.M. Dofia-Rodriguez, O. Gonzalez Diaz and J. Pérez-
Pefia, Nano and Water 2011, IWA Specialist Conference on Applications of
Nanotechnology in the Water Sector, 15th - 18th May, 2011, Centro Stefano

Franscini, Ascona, Switzerland.

Removal of the herbicide Bentazon by nanocrystallin e sol-gel TiO , under
UV light: operational parameters and toxicity studi es, E.l.Seck,
C.Fernandez-Rodrigue, J.M. Dofia-Rodriguez, O. Gonzalez Diaz and J. Pérez-
Pefia, AOP6 - 6th IWA-Conference on Oxidation Technologies for Water and
Wastewater Treatment May 7-9 May 2012, Goslar, Germany.

Synthesis of highly photoactive TiO , and Pt/TiO, nanocatalysts for
substrate-specific photocatalytic applications , C.Fernandez Rodriguez,
J.M.Dofla Rodriguez, O.Gonzalez Diaz, E.l.Seck, D.Zerbani and D.Portillo,
AOP6 - 6th IWA-Conference on Oxidation Technologies for Water and
Wastewater Treatment May 7-9 May 2012, Goslar, Germany.
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ARTICLE INFO ABSTRACT

Article history:

A comparative study of the photoefficiency of two different TiO, catalysts in the elimination, miner-
alization and detoxification of waters containing herbicide 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D) and
toxic intermediates was performed at laboratory scale. Commercial TiO, (Degussa (Evonik) P25) and TiO,
synthesized by citrate sol-gel method (ECT-1023t) were selected as photocatalysts. Adsorption studies,
kinetic analysis and an analysis of the effect of adding oxidizing agents (H,0, and S;0g%") were car-
ried out for both catalysts. The toxic effect of photocatalytic treatment at different reaction times was
determined by marine bacteria Vibrio fischeri bioassay. The toxic effect on this organism of the main
degradation intermediate 2,4-dichlorophenol (2,4-DCP) was higher than for the initial herbicide. The
optimal operational variables to eliminate the herbicide and toxic intermediates were established for
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Vibrio fischeri both catalysts. The most effective removal of 2,4-D and toxic intermediate 2,4-DCP was achieved using
H,0, ECT-1023t as catalyst at pH 3 and pH 5. The inhibitory effect on V. fischeri growth in water containing
FTIR 2,4-D after 2 h of photocatalytic treatment was negligible when using ECT-1023t as catalyst. Longer times

were necessary to obtain similar results when using P25 as catalyst. The addition of H,0; significantly
enhanced the degradation and mineralization rate, with different optimal H,0, concentrations for the
tested catalysts. When using H, 0, as oxidizing agent, toxicity on V. fischeri was eliminated before 1 h of
photodegradation treatment with both photocatalysts.

© 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

The availability of clean water is of particular importance for
developing countries in both rural villages and rapidly growing
metropolitan areas which commonly lack adequate infrastructure
for water and wastewater treatment. The agricultural chemical
2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D) is extensively used for the
control of dicotyledonous weeds in cereal crops [1,2]. It has been
used for weed control on wheat, barley, oats, rye, rice, maize and
sorghum. 2,4-D is considered to be potentially dangerous to both
animals and humans and is a well-known endocrine disruptor [3].
Its biodegradability is extremely low and it has been detected
as a major contaminant in effluents from both subterranean and
superficial waters [4,5]. Though this compound has been banned in
most developed countries, it is unfortunately still the most widely
used herbicide in West Africa, especially in Senegal where agricul-
ture amounts to approximately 20% of the gross domestic product

* Corresponding authors. Tel.: +34 928457301; fax: +34 928457397.
E-mail addresses: seck36@yahoo.fr (E.I. Seck), jdona@dqui.ulpgc.es
(J.M. Dofia-Rodriguez).

0926-3373/$ - see front matter © 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.
http://dx.doi.org/10.1016/j.apcatb.2012.05.028

(GDP). Photocatalysis, a process based on absorption of energy (vis-
ible or UV light) by a solid (a semiconductor), is a promising method
for the elimination of organic pollutants in water [6,7]. The pho-
tocatalytic properties of the semiconductors are based on their
electronic structure which is characterized by a filled valence band
and an empty conduction band. When they are illuminated with
energy greater than their band gap energy, Eg, electrons are pro-
moted from the valence band to the conduction band leaving a hole
and pairs (e~ /h*) are produced. These species can recombine in the
bulk of the semiconductor and dissipate the input energy as heat,
or they can migrate to the surface of the semiconductor’s particles
and react with adsorbed electron donors or electron acceptors. The
photogenerated holes act as powerful oxidants and the electrons
as powerful reducing agents and initiate a wide range of chemical
redox reactions, which can lead to partial or total destruction of
a great variety of organic pollutants [8]. This technology displays
certain advantages over other processes, but it is limited to low con-
centrations of pollutants. Titanium dioxide is the most commonly
used photocatalyst due to its high photoactivity, non-toxic nature,
large band-gap and stability [9]. Among the various kinds of TiO,
that are commercially available, Degussa (Evonik) P25 is routinely
used as a benchmarking material due to its satisfactory activity
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Scheme 1. Chemical structure of 2,4-dichlorophenoxyacetic acid.

for most organic contaminants. However, P25 has certain limita-
tions for up-scaling applications due to slow settling at optimal pH
values of photocatalytic performance and its moderate photoac-
tivity for the removal of toxic phenolic compounds. In a previous
study, the synthesis of a highly photoactive TiO, (ECT-1023t) to
remove phenolic compounds from water was successfully achieved
by our group [10]. This material was synthesized by sol-gel hydrol-
ysis precipitation of titanium butoxide. Subsequently, amorphous
sample from the sol-gel process was sieved and calcined at 1023 K.
High anatase-rutile ratio TiO, particles with larger average parti-
cle size than P25 were obtained by this method. Several studies
have demonstrated that the most efficient TiO, photocatalysts in
the degradation of phenol are those with large particle size, high
crystallinity and high anatase phase content [11,12]. The increased
photoefficiency of ECT-1023t sample on phenol removal can be
attributed to the highest rate of OH radical formation on anatase
particles calcined at high temperature [13].

The aim behind this work is to compare the photocatalytic
degradation and mineralization of 2,4-D and toxic phenolic inter-
mediates using Degussa (Evonik) P25 and ECT-1023t in order to test
the photoefficiency of the novel home-made catalyst with other
types of pollutants. Special attention was given to analyze the effi-
ciency of both photocatalysts in eliminating the toxicity of water
containing the herbicide and toxic intermediates. With this in mind,
a bacterial assay was carried out based on the bioluminescence
reduction of the marine bacterium Vibrio fischeri, using a Microtox
analyser.

2. Experimental
2.1. Materials and reagents

Analytical reagent grade 2,4-D (see Scheme 1) with 97% purity
was obtained from Aldrich. Titanium dioxide (Degussa (Evonik)
P25) was predominantly anatase (80% anatase and 20% rutile) with
a surface area of 52m2g-!, a 3.18eV band gap and an average
particle size of 27 nm. The TiO, ECT-1023t (89-94% anatase and
11-6% rutile, with surface area 18.3m? g~ !, a 2.97 eV band gap and
average particle size 71 nm) was prepared by sol gel method and
calcined at 1023 K. The synthesis and characterization of this pho-
tocatalyst were reported in a previous paper [10]. The real particle
size distribution of each suspension, measured under experimental
conditions using dynamic light scattering technique, showed a par-
ticle size of 3 wm and 39 wm for P25 and ECT-1023t, respectively
(Fig. 9).

2.2. Irradiation and adsorption experiments

All irradiation experiments were carried out in a Pyrex cylin-
drical reactor of 250 cm3. Chemisorption of organic compounds
on the catalyst surface was favored by stirring and air-bubbling
(400 mL/min) at room temperature for 30 min in the dark before
UV light exposure. A 60 W Solarium Philips HB175 equipped with
four 15W Philips CLEO fluorescent tubes with emission spectrum
from 300 to 400 nm (maximum around 365 nm) (9 mW/cm?) was

used as light source. Prior to photocatalytic experiments, an adsorp-
tion study of 2,4-D on the catalyst surface was carried out in the
dark by mixing aqueous solution of a fixed concentration of 2,4-
D with 1gL~! of catalyst. The mixture containing 2,4-D and TiO,
powder was continuously stirred. Aliquots were withdrawn at 1h
and the change in 2,4-D concentration was measured. The extent of
equilibrium adsorption was determined from the decrease in 2,4-D
concentration.

2.3. Product analysis

Samples were withdrawn from the reactor during the degrada-
tion experiments at different reaction times and filtered through a
0.45 pm pore size membrane PTFE filter. The 2,4-D concentration in
solution was determined by high-performance liquid chromatog-
raphy (HPLC). A Varian Chromatograph equipped with a DAD
(diode array detector) was used. The wavelength was established
at 214 nm. The remaining concentrations of the compounds at dif-
ferent reaction times were measured using a Supelco Discovery
C18 column (25 cm x 4.6 mm ID, particle size of 5 wm), with mobile
phase consisting of 70% methanol and 30% phosphoric acid buffer
at pH 2.3. H,0, concentration was monitored by HPLC at 210 nm
with 20% acetonitrile and 80% water as mobile phase. The extent of
mineralization was determined using a total organic carbon (TOC)
analyzer (TOC-VCSH, Shimadzu). A Dionex ion chromatograph was
used to determine chloride concentrations.

For the Fourier transform infrared (FTIR) experiments, a
spectrophotometer model RS/1 (UNI-CAM) was used for FTIR
spectra. Intervals of 4000-1000cm™!, a resolution of 2cm~! and
forward-reverse moving mirror speeds of 10 and 6.2 kHz, respec-
tively, were used. These analyses were performed by placing films
of the catalysts between two CaF, windows. In 2,4-D interaction
studies, the catalysts (P25 and ECT-1023t, respectively) remained
in contact with the solution of 2,4-D at pH 3 during 24 h. After this,
the catalyst was then filtered and the water evaporated at room
temperature.

2.4. Toxicity analysis

2.4.1. Vibrio fischeri bioassay

The toxicity of the initial 2,4-D solution and of several irradi-
ated samples, collected at different time intervals from the slurry
system, was examined by a Microtox chronic toxicity test. This
test uses the marine bioluminescent bacteria, V. fischeri, as test
organism. Freeze-dried bacteria, reconstitution solution, diluent
(2% NacCl) and an adjustment solution (non-toxic 20% sodium chlo-
ride) were obtained from Aboatox. Samples were analyzed by the
Microtox® bioassay according to the screening procedure. Briefly,
three aliquots of each sample were tested in medium containing 2%
NaCl and luminescence was recorded after 15 min of incubation at
15°C. The inhibition of the luminescence, compared to a toxic-free
control (negative control) gives the percentage of inhibition.

3. Results and Discussions
3.1. Adsorption studies using the Freundlich isotherm model

A comparative adsorption study of 2,4-D onto Degussa (Evonik)
P25 and ECT-1023t (1 gL~!) was performed at different initial 2,4-D
concentrations from 0.1 to 1 mM for 1h.

The Freundlich isotherm [14] Eq. (1) is an empirical equation
employed to describe heterogeneous systems:

Inge = InKg + % InCe (1)
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Table 1
Freundlich adsorption isotherm parameters for 2,4-D on Degussa (Evonik) P25 and
ECT-1023t (1gL-, pH 3).

Degussa P25 ECT-1023t
Kr (ppm-1) 0.1160 0.0010
n 1.3314 0.6596
R? 0.9913 0.9805

where Kr and n are constants, with Kr being the adsorption capac-
ity of the sorbent and n indicating how favorable the adsorption
process is. Values of n>1 represent favorable adsorption condition
[15,16]. Values of K¢ and n for both photocatalysts were calculated
from the intercept and slope of the experimental data (Fig. 1) fitted
to Eq. (1) and listed in Table 1. Favorable adsorption was observed
when using P25 as photocatalyst (n=1.3314, R? >0.99) though this
was not the case for ECT-1023t (n=0.6596, R? =0.9805).

3.2. FTIR studies
The FTIR spectra of P25 and ECT-1023t after equilibrium adsorp-

tion with 2,4-D in the dark at pH 3 (pH of optimal adsorption) were
compared with the pure 2,4-D. As can be seen in Fig. 2, the FTIR
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Fig. 1. Freundlich isotherm adsorption of 2,4-D on Degussa (Evonik) P25 and ECT-
1023t (1gL~", pH 3).
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Fig. 2. FTIR spectra from interaction of 2,4-D with the two catalysts at pH 3. Refer-
ence spectrum 2,4-D.
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Fig. 3. Initial rate of degradation vs. initial concentration of 2,4-D for the two cata-
lysts at pH 3.

spectra of 2,4-D shows the characteristic C=0 band of carboxylic
acid groups at 1700 cm~!. The two aromatic C=C bands of the ben-
zene ring are observed as a very weak band at 1583 cm~! and a
more intense band at 1481 cm~'. The CH, band can be observed
at 1448 cm~! and the C—O band of the carboxylic functional group
at 1240cm~!. Two different bands associated with the R—O—CH,
(where R is the phenyl group) can be observed at 1100cm~! and
1308 cm!. FTIR spectra of adsorbed 2,4-D on P25 and ECT-1023t
revealed the total absence of the characteristic band of the acid
(1700 cm~') and the appearance of bands corresponding to the car-
boxylate anion, COO~, at 1590 cm~! and 1430 cm~! (in the case of
P25 it seems that two different types of carboxylates appeared,
one at 1590cm~!, as occurred with ECT-1023t, and another at
1618 cm~!). The disappearance of the R—O—CH, bands in the case
of both catalysts can also be observed.

The interaction between 2,4-D with P25 and ECT-1023t con-
firmed that its adsorption on both catalysts at pH 3 occurred
essentially through carboxylate anion formation and the weaken-
ing or breaking of R—O—CH, bands. These results confirmed that the
mechanism of the oxidation of 2,4-D via holes and to a lesser extent
OH radicals (leading to the formation of the main intermediate, the
2,4-dichlorophenol (2,4-DCP) [2].

The greater adsorption of 2,4-D on P25 (surface area 52m?g-1)
at pH 3 in comparison to ECT-1023t (surface area 18 m2 g~!) can be
explained in terms of the difference in surface area.

3.3. Effect of initial 2,4-D concentration

A comparative effect of initial 2,4-D concentration on the initial
degradation rate at pH 3 was studied from 0.1325 to 1.325 mM
using Degussa (Evonik) P25 and ECT-1023t as catalyst (1gL-1).
The results can be seen in Fig. 3. It can be seen that the degrada-
tion rate increases with initial concentration of 2,4-D up to 1 mM
(more rapidly with Degussa (Evonik) P25 than with ECT-1023t),
following a pseudo-first-order kinetic, whereas for concentrations
>1 mM the reaction rate is maximum and follows an apparent zero
order kinetic. The initial degradation rate is 0.088 mmol L-! min~!
and 0.053 mmol I=! min~! for P25 and ECT-1023t, respectively. This
double behavior is in accordance with the Langmuir-Hinshelwood
mechanism. Considering this behavior, it can be suggested that
the ECT-1023t saturation rate is reached faster than is the case
for Degussa (Evonik) P25, probably due to the difference in sur-
face area between the two catalysts (52m?g~! and 18 m? g~! for
Degussa (Evonik) P25 and ECT-1023t, respectively).
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Fig. 4. (a) Initial rate of degradation of 2,4-D vs. pH. (b) Moles of 2,4-D adsorbed
onto the two catalysts. (c) Percentage of TOC reduction vs. pH for the two catalysts.

3.4. Operational parameters

3.4.1. pH effect

The photocatalytic degradation of 2,4-D with Degussa (Evonik)
P25 and ECT-1023t at different reaction pH values between 3 and
9 was studied. In Fig. 4a, the initial rate of 2,4-D photodegradation
(ro) with both photocatalysts as a function of reaction pH value is
depicted. A gradual decrease of ry with increasing pH value occurs
with P25, while with ECT-1023t a different behavior is noticed:
an almost constant value of ry with increasing pH value. However,
from dark adsorption data (Fig. 4b) a decrease is observed for both
photocatalysts of the mass of 2,4-D adsorbed with increasing ini-
tial pH value from 3 to 7 and then a slight increase from 7 to 9.
However, the degree of adsorption of 2,4-D on P25 is slightly more
important than in the case of ECT-1023t particles due probably
to its high surface area compared to the home made catalyst. It
seems that above a value of pH > pKj, of 2,4-D (pK, =2.9) [17] dark
adsorption decreases. This trend agrees with the pH effects upon

Table 2
Initial rates (mmol L~ min~") of photocatalytic degradation of 2,4-dichlorophenol
0.53mM at pH 3 and 5, for Degussa (Evonik) P25 and ECT-1023t suspensions.

pH3 pH5
o (Degussa P25) 0.0101 0.0128
1o (ECT-1023t) 0.0208 0.0238

acid-base equilibrium on the catalyst surface and species in solu-
tion. Such equilibrium leads to a lack of positive surface charges on
the catalyst and an increase of negatively charged species concen-
tration in solution with increasing pH, enlarging the electrostatic
repulsion between acidic substrates and TiO, surface. From these
observations, it seems clear that in order to degrade 2,4-D with P25
a previous adsorption step must occur, which is not necessary with
ECT-1023t. For this reason, the formation rate of mobile hydroxyl
radicals seem to more higher on ETC-1023t than on P25. TOC reduc-
tion (Fig. 4c)is more important at pH 5 and similar for both catalysts
because the main photodegraded intermediate of 2,4-D (2,4-DCP) is
photodegraded faster at pH 5 than at pH 3, as can be seen in Table 2
[18]. However, from an economic point of view, at natural pH of
real waters (pH 6-8) without any additives, the ECT-1023t would
seem to perform better than P25 in terms of both degradation and
mineralization of 2,4-D.

3.4.2. Catalyst amount

The reaction rate as a function of the amount of catalyst is an
important operational parameter for up-scaling the photocatalytic
treatment [19,20]. The influence of the photocatalyst concentra-
tion on the degradation kinetics and mineralization of 2,4-D was
investigated by varying from 0.5 to 4gL-! the concentrations of
Degussa (Evonik) P25 and ECT-1023t, respectively. It can be seen
from Fig. 5 that when using P25 the addition of catalyst markedly
improves the initial rate of degradation and mineralization of the
2,4-D. However, the effect of increasing the concentrations above
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Fig. 5. (a) Initial degradation rate of 2,4-D vs. catalyst loading (0.5-4gL"!, pH 3).
(b) Percentage of TOC reduction vs. catalyst loading (0.5-4 gL', pH 3).
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Fig. 6. (a) Initial degradation rate of 2,4-D vs. H,0, concentration at pH 3. (b) Per-
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1gL-! was negligible. A similar trend was reported for the photo-
catalytic degradation of phenoxy acetic acid (PAA) with P25, UV100
and PC500 [21]. The same behavior is observed with ECT-1023t,
although 2 gL~ of catalyst was required to attain the same initial
rate of degradation and exceed the percentage of mineralization
achieved when using P25 as catalyst. The surface area of P25 and
ECT-1023twas52m2 g ' and 18 m? g1, respectively. Hence, if sur-
face area is considered, the efficiency of ECT-1023t for the removal
of 2,4-D and photogenerated intermediates was higher than P25 at
all catalyst loading tested

3.5. Effect of adding oxidizing agents

3.5.1. Effect of adding H,0,

Addition of H,0; to TiO; suspensions is a well-known procedure
and in many cases leads to an increase in the rate of photocat-
alytic oxidation [22,23]. Its beneficial effect can be explained by
a prevention of electron/hole recombination and additional *OH
production. The inhibition effect could be explained by TiO, sur-
face modification by H,0, adsorption, scavenging photogenerated
holes and reacting with hydroxyl radicals. The optimum concen-
tration of H,O, depends on the type of catalyst and also on the
type and concentration of the tested pollutants. In order to inves-
tigate the effect of H,0, addition, experiments were conducted by
varying the initial HO, concentration in the range 10-40 mM.

From Fig. 6a, it can be observed that the addition of H,0;
improves the photocatalytic degradation of 2,4-D when using both
suspended catalysts. For instance, maximum initial photodegrada-
tion rate of 2,4-D was 0.05 mol L~! min~"! in the presence of 20 mM
H,0, and 0.032mol L' min~! without H,0, when using P25 as
photocatalyst. The same photodegradation rate was achieved with
ECT-1023t when adding 30 mM of H,0,.

TOC reduction was considerably enhanced in the presence of
H,0;. The maximum value for both catalysts was attained with the
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Fig. 7. (a) Initial degradation rate of 2,4-D vs. S;03%~ concentration at pH 3. (b)
Percentage of TOC reduction vs. S;0g%~ concentration at pH 3.

addition of only 10 mM of H,0, (Fig. 6b). TOC reduction for P25
after 2 h was 95.4% and 77.2% with and without H,0,, respectively.
In the case of ECT-1023t, the respective figures with and without
H,0, were 89.54% and 62.37%. This result for both catalysts can be
explained by the fact that addition of H,0, considerably improves
the photodegradation rate of the main intermediate 2,4-DCP, as can
be seen in Fig. 6a and b.

When the synthetic solution was irradiated in the presence of
H, 0, without catalyst, 2,4-D degradation and mineralization were
negligible. The same experiment was repeated in the dark and
resulted in negligible 2,4-D degradation and mineralization.

3.5.2. Effect of adding S,0g%~

Peroxodisulfate can be a beneficial oxidizing agent in photocat-
alytic detoxification [24,25] because SO4*~ (E=2.6eV) are formed
from the oxidant compound by reaction with the photogenerated
semiconductor electrons (Eq. (2)). However, the initial photodegra-
dation rate of compounds might decrease due to SO42~ adsorption
onto TiO, surface [26,27]. The effect of S, 0g2~ addition was studied
by varying the initial concentration from 8 to 20 mM in the pres-
ence of the two catalysts (Fig. 7a). The addition of peroxodisulfate
improved slightly the 2,4-D removal from water using ECT-1023t as
catalysts. However, no significant differences in the improvement
of the 2,4-D photodegradation rate were obtained when using P25.
The same experiment was repeated in the dark showing negligi-
ble 2,4-D degradation. TOC reduction (Fig. 7b) was not affected by
the addition, with only a slight decrease observed as a result of the
inhibitory effect of the peroxodisulfate on the degradation of the
main intermediate. A competitive adsorption between the 2,4-D
and the SO42- anions and between the 2,4-D intermediates and
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for the two catalysts at pH 3.

the SO42-, where the ions should modify the superficial properties
of TiO, can be envisaged to explain these behaviors.

S5082" +ecg™ — SO042~ +504°~ (2)

3.6. Evolution of chloride ions and 2,4-DCP formed during
photocatalytic degradation of 2,4-D with Degussa (Evonik) P25
and ECT-1023t

The main intermediate identified by HPLC with both photo-
catalysts was 2,4-DCP which is more toxic than the parent 2,4-D.
The elimination of 2,4-DCP was more rapid when using ECT-1023t
than when using P25 at pH 3 and pH 5 (Table 2). The formation
of this intermediate can be explained by considering the attack
of an *OH radical on the alkyl chain of the molecule [2]. With-
out H, 05, chloride ions in solution attained a concentration value
of 31.78 ppm with P25 and 30.4 ppm with ECT-1023t after 2 h of
irradiation, which is 86% of the initial chlorine as 2,4-D for P25
and 83% for ECT-1023t (Fig. 8a). Using H,0,, the stoichiometric
concentration of chloride in solution was attained before 1h of
degradation with both photocatalysts, with the main intermedi-
ate 2,4-DCP being completely removed in the same time period
(Fig. 8b).

3.7. Microtox bioassay toxicity on Vibrio fischeri

An important photocatalytic process parameter is the evolu-
tion of toxicity. The acute bioluminescence inhibition assay using
the marine bacterium V. fischeri as the test organism is a widely
used short-term toxicity test. We chose the standardized method
to compare the detoxification process using Degussa (Evonik) P25
and ECT-1023t.

Table 3 shows the results of the toxicity assays of different
reaction times by using 1gL~! of catalyst at pH 3 and pH 5. It
was observed that the inhibitory effect of samples on bacteria
bioluminescence increased after 1h of treatment. This effect is
due to the appearance of intermediates such as 2,4-DCP, which is

considerably more toxic than the parental pesticide. However, toxi-
city began to decrease after 2 h until its full elimination after 3-4 h.
Interestingly, photocatalytic treatment when using ECT-1023t as
catalyst resulted in faster detoxification than the commercial cat-
alyst at pH 3, with the difference in the detoxification rate for the
two catalysts rising even higher at pH 5. This is an indicator of the
higher degradation rate of the toxic intermediates when using ECT-
1023t (Table 2). It should also be mentioned that when H,0, was
used as oxidizing agent, toxicity was eliminated before 1 h of pho-
todegradation for both catalysts because of the faster elimination of
2,4-DCP in the presence of H,0,. Toxicity evolution correlates per-
fectly with dichlorophenol elimination. The intermediates formed
during the oxidation of 2,4-DCP are less toxic than the parental
compound [28].

—&— P25
—O— ECT-1023t

Particle size (um)

Fig. 9. Particle size distribution of P25 and ECT-1023t.
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Changes in the % of inhibition of bioluminescence of Vibrio fischeri at different irradiation times when using Degussa (Evonik) P25 and ECT-1023t (Cp =0.53 mM catalyst

amount 1gL~").
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Sample Degussa ECT-1023t, Degussa ECT-1023t, Degussa ECT-1023t Degussa ECT-1023t+10 mM
P25, pH 3 pH3 P25, pH 5 pH5 P25+10mM +10mM H,0,, P25+10mM H,0,, H,0,,pH 5
H,0,,pH 3 pH3 pHS5

0min 53.75 48.21 53.75 53.75 53.75 53.75 53.75 53.75

60 min 98.46 99.90 86.32 99.70 OFF curve OFF curve 52.99 (15min) 45.47 (15 min)

120 min 93.02 99.59 42.94 20.82 OFF curve OFF curve 52.77 (30 min) 36.19 (30 min)
180 min 1.291 OFF curve 9.175 OFF curve OFF curve OFF curve 2.332 (45 min) OFF curve (45 min)
240 min OFF curve OFF curve OFF curve OFF curve OFF curve OFF curve OFF curve (60 min) OFF curve (60 min)

4. Conclusion

It can be concluded from the results of the present study that
the use of the homemade TiO, degraded the 2,4-D herbicide and
its toxic intermediates more efficiently than the Degussa (Evonik)
P25 at pH values of fresh water (from 5 to 9). Indeed, ECT1023t
eliminated more rapidly the main intermediate of this herbicide
which is much more toxic than the parental pesticide. This result
is very interesting since it is very difficult to find 2,4-D in apprecia-
ble concentrations in the environment as it naturally degrades to
the more recalcitrant and more toxic 2,4-DCP. Another beneficial
parameter from the use of ECT-1023t is that because this catalyst
sediments more easily and faster than P25 because of its big aggre-
gates in comparison with P25 (Fig. 9). For this reason it is relatively
easy to recover after treatment and can therefore be used in higher
concentrations. Addition of the environmentally friendly oxidizing
agent, hydrogen peroxide, led to rapid elimination of the 2,4-DCP.
Toxicity was thus eliminated in a very short time. In conclusion, this
study highlights that assessment of the photocatalytic efficiency of
novel catalysts should include not only measurement of the degra-
dation rate of specific substrates, but also evaluation of the toxic
remediation of the treatment.
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The relative activity of TiO, photocatalysts depends to a large extent on the type of test substrate. With
this in mind, phenol, formic acid, 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D) and methyl orange (MO) were
selected as test substrates due to their different degradation mechanisms. In this work, the aim behind
the synthesis and subsequent surface modification of the nanocatalysts was to obtain the most efficient
material for removing these test substrates from water. A series of nanocatalysts with different aver-
age particle size, specific surface area and anatase phase content were synthesized by sol-gel method
S ; followed by calcinations at different annealing temperatures or hydrothermal treatment. Subsequently,
ol-gel synthesis L . . . L. .
Pt/TiO, platinization of certain samples was carried out using a photodeposition method. The most efficient cat-
TiO, alyst for phenol photodegradation was found to be that with the largest average particle size as well as
Specific-substrate photoactivity the highest anatase phase ratio. The photodeposition of platinum on this sample had detrimental effects
on phenol photodegradation. The platinized sample and anatase TiO, with the lowest average particle
size were the most efficient catalysts for the removal of formic acid. Finally, the platinized material also

Keywords:

showed the highest photoactivity in the removal of 2,4-D and in the methyl orange bleaching test.

© 2012 Published by Elsevier B.V.

1. Introduction

TiO, is the most preferable material for the heterogeneous
photocatalytic processes due to its high photoactivity, non-toxic
nature, large band-gap and stability [1,2]. Despite the positive
attributes of TiO,, there are some drawbacks associated with its
use: (i) charge carrier recombination occurs within nanoseconds
[3-5] and (ii) the band edge absorption threshold does not allow
the utilization of visible light [6]. To avoid these particular limita-
tions, a number of strategies have been proposed to improve the
light absorption features and lengthen the carrier life time. Surface
modification of TiO, with a number of organic dyes extends the
sensitivity of TiO; in the visible region [7-11]. Non-metal [12-16]
or metal [17-26] doping could produce band-gap narrowing or
localized mid-gap states extending the photoactivity to the visible
region. Coupling TiO, with narrow band gap semiconductors which
are able to absorb visible light and inject electrons into the conduc-
tion band (CB) of titania also extends the photoactivity to the visible

* Corresponding author at: Parque cientifico-tecnolégico (U.L.P.G.C.), Ed. Poliva-
lente I. 12 Planta, 35017 Campus de Tafira, Las Palmas de Gran Canaria, Las Palmas,
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range [27-30]. Another strategy proposed to enhance the visible
photoactivity is the synthesis of reduced TiO, with oxygen vacancy
states between the TiO, valence and conduction bands or the syn-
thesis of anatase particles with oxygen sub-stoichiometry [31-33].
Transition or rare-earth metal doping in the crystalline structure
could significantly influence charge carrier recombination rates
and interfacial electron-transfer rates [34,35]. Another approach to
increase the efficiency of charge separation involves the contact of
the semiconductor particles with another semiconductor [36-38].
Noble metals can also be loaded on the semiconductor surface to
solve this problem. Many researchers have demonstrated that the
photocatalytic activity may be enhanced by impregnating the sur-
face of titanium dioxide with noble metals [39-41]. Finally, another
strategy used is the synthesis of pure anatase with high crystallinity
and large average particle size. In this case, the photocatalysts
exhibit a low density of surface defects where the surface recom-
bination rate of electrons and holes is diminished [42]. However,
TiO, samples with larger average particle size and lower specific
surface area could have a negative effect on photocatalytic activity
by reducing the amount of adsorbed reactants. Previous study has
demonstrated that the relative activity of photocatalysts with dif-
ferent specific surface area depends to a large extent on the kind of
test substrate [43]. It is clear that the substrates that can be appre-
ciably adsorbed on the TiO, surface can be oxidized directly by
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holes or by adsorbed *OH radicals, or can be reduced by photogen-
erated electrons. However, non-adsorbed substrates can only be
oxidized or reduced through the participation of radicals such as
*OH, *0,2~ and *H. It has been reported that the most efficient TiO,
photocatalysts in the degradation of non-adsorbed substrates on
the TiO, surface are those with large particle size, high crystallinity
and high anatase phase content [44]. In addition, *OH radical for-
mation on TiO, samples increases as the annealing temperature
rises and is associated with the increase in crystallite size and the
decrease in the lattice strain of anatase particles. This *OH radical
formation decreases gradually after anatase to rutile phase trans-
formation by over 9% in mass [45]. However, the efficiency of the
catalysts improves as the specific surface area increases in the case
of molecules appreciably adsorbed on the TiO, surface [46]. There-
fore, when addressing the synthesis of an efficient photocatalyst its
efficiency should not be assessed by the photocatalytic degradation
of a single type of substrate. TiO, photoactivity needs to be tested
on a variety of substrates which are degraded through different
photocatalytic mechanisms.

With this in mind, phenol and formic acid were selected
as substrates since these compounds are degraded by the two
photocatalytic mechanisms described previously. In addition,
dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D) and methyl orange (MO) were
also selected as substrates as 2,4-D can be degraded by both mech-
anisms, although it does so primarily by photogenerated holes [47],
while MO presents an interesting photoreduction mechanism [48]
on the surface of the photocatalyst.

So, synthesis was primarily aimed at obtaining materials with
high and similar average particle size, low specific surface area
and different anatase phase ratio. The efficiency of these photo-
catalysts was tested on phenol photodegradation. In addition, the
amorphous material from the best catalyst to photodegrade phenol
was annealed at lower temperatures or subjected to a hydrother-
mal treatment in order to obtain materials with higher specific
surface area and smaller average particle size. The efficiency of all
these photocatalysts was tested on the different substrates chosen
to try to verify whether photocatalysts with higher specific surface
area values were in fact more effective on the photodegradation of
strongly adsorbed substrates.

Finally, platinized modification of samples with low surface
defect density was performed by photodeposition in order to
inhibit the undesired electron-hole recombination, thereby facil-
itating the direct oxidation by photogenerated holes of molecules
appreciably adsorbed on the TiO, surface and improving the
photo-generated electron transfer from the catalyst to adsorbed
substrates.

These new catalysts were characterized by means of trans-
mission electron microscopy (TEM), BET specific surface area
measurements, diffuse reflectance spectroscopy (DRS) and X-ray
diffraction (XRD).

2. Experimental
2.1. Preparation of the catalysts

The photocatalysts were synthesized following a sol-gel proce-
dure. For this, a solution containing 40 mL ethanol (99.5% Panreac)
and 17 mL titanium butoxide (97% Sigma-Aldrich) was added drop
by drop to 15 mL of acidic ultrapure water at pH 1.82 and 40 mL of
ethanol. Nitric acid (N) (60% Panreac), acetic acid (A) (99.5% Paneac)
and citric acid (C) (99.5% Panreac) were tested as acids. The mixing
time was 2 h. After this, the final solution was stirred for 30 min
and then allowed to age for 48 h. Then, the catalysts were dried
at 373K for 24 h. Subsequent to this aging and drying treatment,
sieving was carried out using a 63 wm mesh size. For hydrothermal

treatment, amorphous TiO, and 100 mL of ultrapure water were
placed in an autoclave at 423K for 24 h. For annealing treatment,
catalysts were placed on porcelain capsules. A temperature pro-
gramme with slope of 302 K/h was used and the final temperature
was held for 3.5 h. Three annealing temperatures of 773, 873 and
1023 K were tested. The platinized sample was prepared by metal
photodeposition following a method previously reported [49]. Pt
doping was achieved using hexachloroplatinic (IV) acid (H,PtClg,
Sigma-Aldrich 37.5% Pt). Solutions of H,PtClg (corresponding to a
1.0 wt% metal loading) in distilled water were prepared and mixed
with suspensions of the TiO, in distilled water (1 g TiO, L~1), adding
isopropanol (98.5% Panreac) as sacrificial donor (0.3 M final con-
centration). Photodeposition was performed by illuminating the
suspensions for 6 h with a medium pressure mercury lamp (400 W)
of photon flux ca. 2.6 x 10~7 einsteins~' L~ in the <400 nm region
while maintaining continuous nitrogen purging. The product was
then recovered by centrifugation and dried at 110 °C overnight. The
synthesized photocatalysts were denoted as E(A, N or C)T followed
by calcination temperature or HT for hydrothermal sample and t.
The commercial catalyst Degussa P25 was provided by Degussa AG
(Germany).

2.2. Equipment and techniques

AJEOLelectron microscope was employed for transmission elec-
tron microscopy (TEM) analyses. The microscope was equipped
with a top-entry holder and ion pumping system operating
at an accelerating voltage of 200kV and providing a nomi-
nal structural resolution of 0.21nm. Samples were prepared
by dipping a 3mm holed carbon grid into the catalyst sus-
pended in ethanol. Finally, the grids were dried at 323K for
5min.

BET specific surface area measurements were carried out by N,
adsorption at 77 K using a Micromeritics Gemini instrument.

UV-Vis spectra were measured on a Cary 5 (Varian) apparatus,
equipped with an integrating sphere, and using Poly Tetra Flu-
oro Ethylene (PTFE) as reference. PTFE is considered an important
material in reflectance studies for its physical and chemical prop-
erties. The spectra were recorded in diffuse reflectance mode and
transformed to a magnitude proportional to the extinction coef-
ficient (K) by means of the Kubelka-Munk function (F(R). The
band gap values were obtained under the assumption of indirect
transition for all tested photocatalysts.

X-ray diffraction (XRD) patterns were obtained by using a
Siemens D-500 diffractometer (Cu Ko, A=1.5432A). Crystal-
lite sizes in the different phases were estimated from the line
broadening of the corresponding X-ray diffraction peaks by
using the Scherrer equation. Peaks were fitted by using a Voigt
function.

A 60W Solarium Philips HB175 equipped with four 15W
Philips CLEO fluorescent tubes with emission spectrum from
300 to 400nm (maximum around 365nm, 9mW) was used
as UV source. Remaining phenol and 2,4-D concentrations at
different reaction times were HPLC-measured using a Supelco
Discovery C18 25cm x 4.6 mm ID, 5 um particle column and an
acetonitrile-water solution as mobile phase (20:80, v:v), using a
Diode Array Detector (DAD) (A=270nm) for analysis of phenol,
and methanol-25 mM phosphate buffer pH 2.3 aqueous solution
(70:30, v:v) as mobile phase and A=214nm for 2,4-D analy-
sis. The photocatalytic degradation rates of formic acid were
determined by monitoring the reduction of total organic car-
bon (TOC) with a TOC analyzer (TOC-VCSH, Shimadzu). The color
bleaching of MO was monitored by measuring the absorbance
with a UV-Vis spectrophotometer (Thermo Helios-Gamma) at
465 nm.
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Crystalline phase, average particle sizes, percentage of anatase phase, specific surface area and band-gap for the different catalysts obtained by different synthesis ways.

Sample Treatment Crystallite size (nm) % anatase Surface area (m? g~!) Band-gap (eV)
Anatase Rutile
EAT-1023t Acetic acid - calcined at 1023 K 58.1 133.8 14 17.3 2.87
ENT-1023t Nitric acid - calcined at 1023 K 61.3 84.8 35 193 2.87
ECT-1023t Citric acid - calcined at 1023 K 57.0 86.3 91.5 18.1 2.97
ECT-HTt Citric acid - hydrothermal 423K - 24h 6.8 - 100 170.4 3.10
ECT-773t Citric acid - calcined at 773K 21.7 - 100 38.8 3.19
ECT-873t Citric acid - calcined at 873K 36.9 - 100 279 3.17
ECT-1023t-Pt Citric acid - calcined at 1023 K - photodeposition of Pt 57.0 86.3 90 15.8 2.67
P25 - 21 33 80 50 3.18

2.3. Reaction conditions

Aqueous suspensions containing 0.53 mM of phenol or 2,4-D,
1 mM of formic acid or 0.053 mM of MO were selected as initial
concentrations and 1g/L catalysts in 250 mL glass vessels were
continuously stirred and air-bubbled (400 mL/min). Experiments
were performed at optimal pH for degradation and mineralization
of tested substrates. Experiments at constant pH of 3, 5, 7 and 9
were carried out in order to determine the optimal pH for the given
substrates. The optimal pH values for acidic compounds (formic
acid, 2,4-D and MO) and phenol were 3 and 5, respectively. Organic
chemisorption on the catalyst surface was favored by air-bubbling
and stirring for 30 min before switching on the UV-lamp. The per-
centage of phenol photodegradation was determined after 60 min
of reaction. Additionally, the percentage of phenol mineralization
was determined after 120 min of reaction.

3. Results and discussion
3.1. Characterization studies

The structural and morphological properties of the samples pre-
pared using different acids are presented in Table 1.

The ability to obtain TiO, samples with similar particle size of
anatase phase and different ratio of anatase/rutile was attained
using three different acids (acetic, nitric and citric) in the method
of synthesis. TiO, containing high percentages of anatase phase
(91%) was obtained by adding citric acid. On the contrary, parti-
cles with only 35% and 14% of anatase phase were obtained when
nitric acid or acetic acid was added to the solution, respectively.
Complexation of alkoxide precursors by chelating agents such as
carboxylic acid permits control of the reactivity by avoiding fast
hydrolysis/condensation of the precursors in contact with water
[50]. In this method of synthesis, slow hydrolysis/condensation
occurs when acetic acid is added favoring the presence of low-
weight oligomeric species in solution. The transformation of rutile
crystallites of this sample might be favored by the nanostructure of
the initial titania particles. However, a rapid precipitation of TiO5 is
observed in the synthesis with citric acid. Hence, large aggregates
of nanoparticles are rapidly yielded. A previous study showed that
pure anatase titania could be obtained after the addition of cit-
ric acid to TiCl4 aqueous solution under hydrothermal conditions.
Meanwhile pure rutile crystallites were obtained with the addi-
tion of acetic acid [51]. It is noteworthy that large particle size of
anatase phase is crucial to photodegraded efficiently substrates via
hydroxyl radicals. Colén et al. [52] were able to obtain materials
with 93% of anatase phase at 973 K by using sulfuric acid. How-
ever, in contrast with the average particle size obtained in this
work (57 nm), they obtained an average anatase particle size of only
33.57 nm. It can therefore be concluded that the use of different acid
leads to the synthesis of TiO, materials with high particle size and
different anatase phase content at high calcination temperatures.

Subsequently, photocatalysts with lower average particle size
(larger specific surface area) were obtained by subjecting the amor-
phous sample from the sol-gel process (ECT, amorphous TiO,) to
hydrothermal treatment or to lower calcination temperatures.

The results of the structural characterization of these synthe-
sized catalysts are also presented in Table 1, as well as that of
commercial Degussa P25 as reference. Fig. 1 shows the XRD pat-
terns of samples ECT and P25.

It can be observed in Fig. 1 that crystallinity for the anatase phase
increases as the calcination temperature of the ECT samples rises.
The samples that underwent hydrothermal treatment showed the
lowest crystallinity at this phase.

In a previous study, the commercial catalyst ST-01 (TiO, anatase
phase, average particle size of 7 nm, Ishihara-Sangyo, Japan) was
calcined at different temperatures, and showed that as the degree
of crystallinity increased so did the methylene blue (MB) pho-
todegradation rate [55]. In another study with photocatalysts of
high crystallinity and average particle size smaller than that of P25,
it was also reported that as the degree of crystallinity increased the
MB and phenol photodegradation rates also rose [56]. A compara-
tive study of various materials with the same average particle size
but with different morphology showed that the more faceted the
particles of TiO, (less spherical) the higher the photoactivity on
the phenol degradation [57]. According to this, the high degree of
crystallinity and faceted polyhedral structure observed in calcined
materials (Fig. 2) could be positive attributes for their conversion
into highly photoactive materials.

In the TEM image of ECT-1023-Pt sample it was observed that
platinum clusters were homogeneously distributed on the photo-
catalyst surface. The average particle size and the percentage of
dispension for the platinum nanoparticles were 4.03 nm and 42.5%,
respectively. In two previous studies, deposition of platinum on
P25 surface was carried out by using photodeposition method. The
estimated range of Pt particle sizes (nm) obtained was 4-6 nm and
2-5nm, respectively [53,54]

1800
1600
1400
1200
1000
800
600
400

Intensity (counts)

ECT-1023t
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40 60 80 100

20/degree (CuKo)

20

Fig. 1. XRD patterns of different ECT and P25 samples. The peaks marked * and +
represent the anatase face [101] and rutile face [11 0] respectively.
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Fig. 2. TEM images of home-made TiO; and Degussa P25.

3.2. Photocatalytic experiments

3.2.1. Photoactivity on phenol decomposition

Table 2 shows the percentage of phenol degradation and min-
eralization at t=60 and 120 min, respectively, using the different
catalysts synthesized in this work in the presence of different acids.
The results indicate that the most photoactive material for phe-
nol degradation and mineralization was the catalyst where citric
acid was used to adjust pH in the method of synthesis. It should be
noted that ENT-1023t presented a relatively high activity despite
its low anatase phase content (35%). The mineralization rate for
phenol followed a similar activity pattern to that of the degrada-
tion rate. These results correlate with those obtained in a previous
study where different anatase-rutile ratios in TiO, photocatalysts
were prepared by using different HCI-TiCl4 mixtures. In the afore-
mentioned study, the photocatalytic performance of the samples in
the phenol decomposition correlates well with their anatase con-
tent: photocatalysts containing only anatase as crystalline phase
were up to three times more efficient than rutile-only ones [58].

In Fig. 3, the relative concentration of phenol and total organic
carbon in the solution is plotted against irradiation time of UV rays
for ECT samples. The performance in the presence of P25 is also
shown in the figure as a reference. The higher photoactivity of ECT-
1023t catalyst in the phenol degradation with respect to the other
two catalysts calcined at 773 K and 873 K has been reported by our
group in a previous study [59]. The results obtained using ECT-
HTt which specific surface area is much higher than the annealed
materials confirmed that phenol is degraded more efficiently by
materials with a larger particle size and higher crystallinity.

Table 2

The percentage of phenol degradation at 60 min of irradiation time and the percent-
age of phenol mineralization at 120 min with the synthesized catalysts by using
different acids and calcined at 1023 K.

Sample % phenol photodegradation % phenol mineralization
(t=60min) (t=120min)

EAT-1023t 59.0 184

ENT-1023t 83.7 72.1

ECT-1023t 95.2 86.8

P25 84.4 84.1

In relation to the platinized sample, the platinum deposition
on the catalyst with the highest particle size and a small per-
centage of rutile phase (8.5%), ECT-1023t, produced an inhibitory
effect on phenol degradation. However, platinum deposition on
pure anatase ECT-673t catalyst increased the degradation rate
(ro) of phenol from 0.5 to 1.67 (10-%4mols~'). Previous articles
have also reported an inhibitory effect on phenol photocatalytic
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Fig. 3. Relative concentration profile for the photocatalytic decomposition (a) and
the mineralization one for phenol (b), in the presence of different TiO, photocat-
alysts. (@) ECT-HTt; (v) ECT-773t; (M) ECT-873t;(O) P25; (a) ECT1023¢-Pt and (¢)
ECT-1023t.
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Fig.4. Relative concentration profile for the photocatalytic decomposition of formic
acid on different TiO, photocatalysts: (®) ECT-HTt; (v) ECT-773t; (W) ECT-873t; (O)
P25; (a) ECT-1023¢-Pt and (¢) ECT-1023t.

oxidation due to the deposition of platinum on Degussa P25
[60]. In this work, this fact was attributed to platinum being
unable to further increase the efficiency of charge separation
by the capture of electrons and reduction of oxygen, since the
junction between the two anatase and rutile phases already pro-
vides an optimum path for electron-hole separation. Holes are
concentrated in rutile and electrons are left in anatase particles
[61,62] before migration to the corresponding particle surface,
and probably for this reason platinization did not produce any
improvement of the photocatalyst activity for phenol photooxi-
dation. However, the order of catalysts photoactivity in phenol
mineralization after 90min of reaction (Fig. 3b) follows the
sequence: ECT-HTt <ECT-773t<ECT-873t < P25~ ECT-1023t<ECT-
1023t-Pt. It is noteworthy that the mineralization rate increases
for the platinized catalyst when the remaining amount of phe-
nol is very low. This may be due to the presence of platinum on
ECT-1023t improves the photodegradation rate of certain inter-
mediates such as short-chained aliphatic organic acids. Thus, the
effect of platinum deposition on a specific catalyst must be evalu-
ated by using different substrates such as it was carried out in this
work.

3.2.2. Photoactivity on formic acid decomposition

In Fig. 4, the relative concentration of formic acid in the solu-
tion is plotted against irradiation time of UV rays for ECT samples.
Photoactivity using P25 as a reference is also included. Total degra-
dation of the tested concentration of formic acid with the catalyst
ECT-1023t-Pt occurs even in the absence of light. Comparative
experiment in inert atmosphere was carried out in order to check
if oxidation is involved in this process or, as alternative, if the com-
plete disappearance of formic acid from the liquid phase is just a
consequence of pure adsorption. The results show that after 30 min,
the formic acid concentration decreases to zero in the presence of
air. On the contrary, the concentration of formic acid remains stable
in nitrogen atmosphere. Catalytic wet air oxidation of other car-
boxylic acids in solutions over noble metal catalysts prepared on
TiO, at 333 K and atmospheric pressure has already been reported
in a previous study [63]. In relation to bare ECT catalysts, it can
be observed that the photoactivity rises as the specific surface area
increases. Therefore, the efficiency in formic acid photodegradation
of catalyst obtained after hydrothermal treatment was consider-
ably higher than those showed by calcined samples. These results
agree with those obtained in a previous study where high specific
surface area anatase samples were particularly active in formic acid
degradation [64].
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Fig. 5. Relative concentration profile for the photocatalytic decomposition (a) and
the mineralization (b) for 2,4-D, using different TiO, photocatalysts. (®) ECT-HTt;
(v) ECT-773t; (W) ECT-873t; (O) P25; (a) ECT-1023¢-Pt and (¢) ECT-1023t.

3.2.3. Photoactivity on 2,4-D decomposition

In Fig. 5a, the relative concentration of dichlorophenoxyacetic
acid (2,4-D) in the solution is plotted against irradiation time of UV
rays for ECT samples. It should be mentioned that the doped cata-
lyst, contrary to what happened in the case of phenol degradation,
showed higher efficiency than ECT-1023t in the photodegradation
of this compound. In order to test the effect of platinization on a
photocatalyst with a higher specific surface area, the same exper-
iment was performed with Degussa P25. The same improvement
was observed in the degradation rate of this compound. The pho-
toplatinization of photocatalysts containing both main crystalline
phases (anatase-rutile) could improve the photodegradation of
molecules strongly adsorbed on the photocatalyst surface. This
could explain why phenol mineralization rises significantly for irra-
diation times in which the intermediate organic acid concentration
has fallen sharply, compared with short reaction times, as can be
observed in Fig. 3b.

The most efficient of the non-platinized photocatalysts is the
catalyst annealed at 873 K. The 2,4-D substrate can be degraded
by both mechanisms through photogenerated h* or mobile *OH
radicals. Therefore, ECT-873t TiO,, which has a moderately high
average particle size (36.9nm) and an intermediate specific sur-
face area value (29.8m2g-1), seems to have the best structural
properties for efficient degradation of this substrate.

The comparison of the 2,4-D mineralization rate on the photo-
catalysts tested follows the same tendency as the degradation rate
(Fig. 5b). However, the platinized sample showed a highest effi-
ciency atlongest time (120 min) since the concentration of the main
intermediate of 2,4-D, 2,4-dichlorophenol has become zero at this
time. This intermediate is a phenol derivative which is degraded
poorly by this catalyst as it occurs in the case of phenol.
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C/Co

Irradiation time (min)

Fig. 6. Relative concentration profile for the photocatalytic decomposition of MO
under anoxic conditions using different TiO, photocatalysts: (®) ECT-HTt; (v) ECT-
773t; (M) ECT-873t; (O) P25; (o) ECT-1023¢-Pt; (¢) ECT-1023t.

3.2.4. Photoactivity on MO decomposition

Fig. 6 shows the relative concentration of methyl orange (MO)
in the solution against irradiation time of UV rays in the absence of
air using ECT catalysts. Photoactivity in MO degradation follows the
sequence: ECT-HTt<ECT-773t<P25<ECT-1023t<ECT-873t<ECT-
1023t-Pt.

Unsurprisingly, MO reduction is more effective when using pla-
tinized material due to the higher availability of photoelectrons
to reduce the dye through the metal clusters (Eq. (1)). The pho-
togenerated electrons reduce MO which results in the rupture of
the azo-bond (Eq. (2)) and consequently the removal of dye color.
In the case of the other photocatalysts, the photoactivity sequence
is similar to that for 2,4-D. Thus, TiO, photocatalysts with mod-
erate specific surface area and particle size are highly efficient
at photodegrading substrates through photogenerated e~ such as
methyl orange. In this case, no mineralization ensues because the
MO photoreduction occurs without oxygen. Therefore, there are no
intermediates produced by mineralization after azo-bond break-
down.

e;b + Pt(dep) - Pt(dep) (1)

2Pt

(dep) + MO + 2H" — 2Pt(gep) + MOH; )

4. Conclusions

This study clearly demonstrates that stabilization of TiO,
anatase phase at a high calcination temperature (1023K) is
obtained by using citric acid in the sol-gel synthesis, whereas rutile
transformation occurs when acetic acid or nitric acid is added and
calcined at the same temperature. The TiO, photocatalyst with the
highest crystallinity, particle size and anatase-rutile ratio (ECT-
1023t) was the most photoactive material for the photodegradation
of substrates such as phenol whose main photodegradation mech-
anism is via mobile *OH radicals. However, material prepared by
hydrothermal treatment with lower particle size and higher area
surface was more efficient at photodegrading substrates such as
formic acid through photogenerated holes (h*). Platinum clus-
ters photodeposited on TiO, containing small percentage of rutile
phase improved the photoactivity of bare TiO, for substrates whose
degradation mechanism was via photogenerated e~ or h*. In the
case of phenol-type mechanisms, the photoactivity of this pla-
tinized material was lower when compared with bare TiO,.

In conclusion, it is possible to design photocatalysts for specific
substrates by tailoring the photocatalyst particle size, percentage
of anatase phase, crystallinity and specific surface area by means of
appropriate method of synthesis as well as thermal and mechanical
post-synthesis treatments.

In future works the authors of this work will study the synergic
and/or anti-synergic effects of the combination of different specific
photocatalysts for the treatment of solutions containing substrate
mixtures.
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bentazon using ECT-1023t.

» FTIR shows that interaction of
bentazon with P25 and ECT-1023t
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In this work we compared the photocatalytic activity of sol-gel synthesized nanocrystalline TiO, material
(ECT-1023t) and a commercial TiO, (Degussa P25) in the elimination, mineralization and detoxification of
waters contaminated by the herbicide bentazon and its toxic intermediates under UV light. Adsorption
and kinetics studies were undertaken and the effect of adding two different co-oxidants (H,O, and
S,0%7) was analyzed for both photocatalysts. The optimal basic operating parameters (pH, photocatalyst
load, initial concentration of bentazon) to eliminate the herbicide and its toxic intermediates were estab-
lished for both photocatalysts. The most efficient TiO, for removal of bentazon and its toxic intermediates
was ECT-1023t at pH=7. The apparent initial rate constant of bentazon degradation was two times
higher for ECT-1023t than for P25. A Langmuir-Hinshelwood kinetic model showed satisfactory bentazon
degradation of up to 0.25 mM for P25 and up to 0.05 mM for ECT-1023t. From FTIR studies, it seems that
the interaction of bentazon with both photocatalysts occurred through the SO, group. The most efficient
photocatalyst for detoxification of treated solution was ECT-1023t, using the marine bacteria Vibrio fisc-
heri as the test organism. When using an initial bentazon concentration of 0.265 mM, the evolution of
toxicity saw a 72% reduction in bioluminescence inhibition for ECT-1023t and only a 33% reduction for
P25 after 2 h of irradiation. No inhibitory growth effect of the herbicide bentazon and its photoproducts
was observed for either photocatalyst in any of the irradiated samples collected at predetermined times
when Lemna minor was used as the test organism. In parallel, the three photoproducts formed in the ear-
lier steps of bentazon degradation were identified by LC-MS and a comparison on the evolution of these
compounds by using both photocatalysts was performed. The results showed that the intermediates
formed by hydroxylation of aromatic ring are in highest concentration when ECT-1023t is used. On the
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contrary, the hydroxylation of isopropyl group in bentazon is the main pathway of bentazon photodeg-
radation when P25 is used as catalyst.

© 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

Agrochemical contamination of water by organic compounds is
one of the most critical problems faced throughout the world.
Many areas of the world also suffer from insufficient availability
of clean water. According to the World Resource Institute, while
41.2% of the world’s population were living in water stress areas
in 1995 this figure is set to rise to 47.9% in 2025 [1]. It is clear that
the recycling and reuse of wastewater is becoming more and more
essential [2]. Most pesticides used in agriculture are highly toxic to
both animals and humans. As well as possibly being carcinogenic
and neurotoxic, these organic compounds may have an effect on
reproduction and cell development in early stages of life [3,4].

Bentazon, also known by the trade name Basagran (see Scheme
1), is a selective, post-emergence herbicide used to control many
broadleaf weeds and sedges. It has been reported that its persis-
tence in soil is of 2-3 months [5]. It has also been reported that hu-
man ingestion of bentazon causes vomiting, diarrhea, dyspnea,
tremors and weakness as well as being suspected of causing irrita-
tion to the eyes and the respiratory tract [6,7]. This compound is
one of the most commonly used herbicides in developing coun-
tries, particularly in Senegal where agriculture contributes to
approximately 20% of the Gross Domestic Product (GDP).

Photocatalysis, an advanced oxidation technology employing
semiconductors as photocatalysts is a promising method for the
elimination of organic pollutants in water [8,3]. It is essentially
based on the generation of electron-hole pairs at the semiconduc-
tor surface upon irradiation of the photocatalyst with visible or UV
light having energy higher than its band gap. The generated holes
can oxidize adsorbed water or hydroxide ions resulting in strong
oxidizing agents, in particular OH radicals, which can attack the or-
ganic compounds leading to partial or complete mineralization of a
wide variety of starting organic molecules [9].

Titanium dioxide has been extensively employed as a photocat-
alyst in wastewater treatment [10,11]. The commercial TiO,,
Degussa P25, is extensively used as a standard in photocatalysis
due to its high photoactivity, non-toxic nature, large band-gap
and stability [12,13]. However, commercial titania photocatalysts
have certain limitations in their use (particle size, mixture of crys-
talline structures and moderate photoactivity for the removal of
toxic phenolic compounds). The sol-gel process is an attractive
method for obtaining more effective TiO, as a photocatalyst [14].
In a previous study, the synthesis of a highly photoactive TiO,

0 )\
N
l¢

TN\

Scheme 1. Chemical structure of Bentazon.

(ECT-1023t) to remove phenolic compounds from water was suc-
cessfully achieved by our group [15]. This material was synthe-
sized by sol-gel hydrolysis precipitation of titanium butoxide.
Subsequently, an amorphous sample from the sol-gel process
was sieved and calcined at 1023 K. High anatase-rutile ratio TiO,
particles with larger average particle size than P25 were obtained
by this method. Several studies have demonstrated that the most
efficient TiO, photocatalysts in phenol degradation are those with
large particle size, high crystallinity and high anatase phase con-
tent [16,17]. The increased photo-efficiency of ECT-1023t in phenol
removal can be attributed to the higher rate of OH radical forma-
tion on anatase particles calcined at high temperature [18].

It should be mentioned that photocatalytic degradation of bent-
azon under sunlight at a very low concentration (~20 ppb) by TiO,
particles has been studied by Pelizzetti and co-workers [19]. Pou-
rata and co-workers also compared the photocatalytic activity of
a synthesized nanocrystalline TiO, with the commercial P25 in
the removal of bentazon under UV-C light. In this case, the nano-
crystalline TiO, catalysts were prepared by TiCl, hydrolysis [20].

In our experiments, we compared the photocatalytic degrada-
tion of bentazon using commercial TiO, Degussa P25 and home-
made TiO, (ECT-1023t). The influence of operational parameters
(pH, initial concentration of the bentazon and photocatalyst) and
the addition of oxidants (H,O, or Szoé’) were examined. The de-
gree of mineralization was also evaluated and the detoxification
efficiency of the photocatalytic treatment with both types of TiO,
was assessed using marine bacteria Vibrio fischeri and Lemna minor
as test organisms.

2. Experimental
2.1. Materials and reagents

The herbicide Bentazon was obtained from BASF (99.9%). Tita-
nium dioxide (Degussa P25) and ECT-1023t were used as photocat-
alysts. Band-gap, surface area, crystalline size and anatase-rutile
phase ratios for the two different catalysts are reported in Table
1. The real particle size distribution of each suspension, measured
under experimental conditions using dynamic light scattering
technique, showed a particle size of 3 um and 39 pum for P25 and
ECT-1023t, respectively (Fig. 1). A Beckman Coulter LS 13320 par-
ticle size analyzer equipped with a Universal Liquid Module was
used along with the Fraunhofer optical model. The ECT-1023t
was prepared by citrate sol-gel method and calcined at 1023 K.
The method of synthesis, as well as the characterization and photo-
activity of this photocatalyst with phenolic compounds were re-
ported in a previous paper [15]. The effect of added co-oxidants
was tested using hydrogen peroxide (35% wt. in H,0, from Schar-
lau) and sodium peroxodisulphate (Na,S,0s, 98.0% from Panreac)
in the required amounts.

2.2. Adsorption and photocatalytic degradation experiments

All irradiation experiments were carried out in an aerated
250 cm? cylindrical Pyrex batch photoreactor. Organic chemisorp-
tion on the photocatalyst surface was favored by air-bubbling and
stirring for 30 min in the dark before switching on the UV-lamp. A
60 W Solarium Philips HB175 equipped with four 15 watt Philips
CLEO fluorescent tubes with emission spectrum from 300 to
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Table 1

Band-gap, surface area, crystalline size and percentage of anatase-rutile phases for the two different catalysts.

Crystalline size (nm) (R) Surface area (m?/g) Band-gap (eV)

25 52 3.18
86.3 183 297

Catalyst Anatase (A)/rutile (R) ratio Crystalline size (nm) (A)
Degussa P25 80% A[20% R 22
ECT-1023t 89-94% A/11-6% R 57.0
104
—a— Degussa P25
—0— ECT-1023t
84
— 6
*
[0}
£
S 44
o
>
24
04

Particle size (um)

Fig. 1. Particle size distribution of the two photocatalyst.

400 nm (maximum around 365 nm) (9 mW cm2) was used as
light source. Prior to photocatalytic experiments, an adsorption
study of bentazon on the photocatalyst surface was carried out
by mixing 100 mL of aqueous solution of bentazon with a fixed
weight of the photocatalyst (200 mg). Aliquots were withdrawn
at 1h and the change in bentazon concentration was measured
by high-performance liquid chromatography (HPLC). The extent
of equilibrium adsorption was determined from the decrease in
bentazon concentration. The mixture of bentazon and TiO, powder
was continuously stirred and air-bubbled (400 mL min~') at room
temperature.

2.3. Analysis

During the degradation experiment, samples were withdrawn
from the reactor at a desired time interval and filtered through a
0.20 pum pore size membrane PTFE filter. The bentazon concentra-
tion in solution was determined by high-performance liquid chro-
matography (HPLC). A Varian 9010 Chromatograph equipped with
a UV-vis detector working at 225 nm was used. The stationary
phase was a Supelco Discovery C18 column (25 cm x 4.6 mm ID,
particle size 5 um), while the mobile phase was 50% acetonitrile
and 50% phosphoric acid 0.1 wt%. The extent of mineralization
was determined using a Shimadzu TOC-VSN 5000A (Total Organic
Content) analyzer.

Analysis of earlier intermediates during photocatalytic degrada-
tion process of 0.1325 mM of bentazone was performed by a Var-
ian system consisting of a 212-LC Binary Gradient LC/MS
Chromatography Pump fitted with a Prostar 410 HPLC Autosam-
pler and a 320-MS LC/MS/MS system (triple quadrupole) equipped
with an electrospray ionization (ESI) interface. The system and the
data management were controlled byMS Varian LC/MS Worksta-
tion Version 6.9 SP1 software. lonization in the ESI source was
achieved using nitrogen as a nebulizer and drying gas. The housing
and desolvation temperatures were set to 60 °C and 300 °C, respec-
tively, for the optimization of the syringe pump injections for

MS/MS. The drying and nebulising gas pressures were fixed at 30
psi and 65 psi, respectively. The capillary voltage was set to
—3 kV in negative mode (ESI-). The shield voltage was maintained
at 600 V (ESI-) and the cone voltage was 90 kV. Collision-induced
dissociation (CID) was conducted with argon as the collision gas at
a fixed pressure of 1.94 psi. The mobile phase consisted of water
(containing 0.2% formic acid and 5 mM ammonium formate pH
2.6 mixture)/methanol (70:30) (v/v), during 13 min it changed to
50:50 (v/v). The injection volume was 10 pL, and the flow rate
was 200 uL min~. The column used was a Varian Pursuit UPS 2.4
C18 (5 cm x 2.0 mm ID, particle size 2.4 pm).

A Dionex lon Chromatograph was used to determine sulfate and
nitrate ion concentrations in solution. For the FTIR (Fourier Trans-
form Infrared) experiments, the catalysts remained in contact with
the bentazon solution at pH 7 during 24 h. After this, the catalyst
was filtered and water was evaporated at room temperature. A
FT-IR Thermo Scientific Nicolet iS10 spectrometer was used for
FTIR spectra. Intervals of 4000-1000 cm ™! were used. These analy-
ses were performed by placing films of the catalysts between two
CaF, windows.

2.4. Toxicity analysis

2.4.1. V. fischeri bioassay

The Microtox chronic toxicity test based on the reduction of
bioluminescence of the marine bacteria, V. fischeri, as the test
organism was used. Freeze-dried bacteria, reconstitution solution
(2 wt% sodium chloride) and activation solution (20% sodium chlo-
ride) were purchased from Aboatox. Samples were analyzed by the
Microtox® bioassay according to the procedure in the Microtox®
system operating manual (Standard: UNE-EN-ISO 11348-3:1998).
Toxicity of the initial bentazon solutions and several irradiated
samples collected at predetermined times from the slurry system,
were measured following direct exposure of the sample to the bac-
terial suspension (15 min at 15 °C).

2.4.2. L. minor bioassay

The duckweed (L. minor) toxicity test [21] was used to deter-
mine the efficiency of photocatalytic treatment of water containing
the herbicide bentazon. All tests were started in glass Petri dishes
with 12 fronds per treatment, which is twice the amount of fronds
suggested by the corresponding standard toxicity test. Glass Petri
dishes containing fronds were placed under constant visible radia-
tion (one 18 W fluorescent tube placed approximately 25 cm above
the test chambers) for 96 + 2 h in a chamber with an ambient tem-
perature of 23 °C. Several photocatalytic degradation times of
bentazon were tested. Three replicates were used for each sample,
namely a control without pollutant and samples with different
reaction times. 15 drops of concentrated nutrient solutions were
added to 50 ml of solution. 10 ml of sample at pH 7.5-8 were
added to each dish. Growth inhibition percentage (I) was calcu-
lated with respect to the control without pollutant according to
the following equation:

%l = 100<C;CT> (1)

where C and T are the frond number mean increments for the con-
trol and the sample, respectively.
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3. Results and discussions
3.1. Effect of initial bentazon concentration

Successful application of a photocatalytic oxidation system re-
quires the investigation of the dependence of the photocatalytic
degradation rate on the substrate concentration. A comparative ef-
fect of initial bentazon concentration on apparent first order ki-
netic constant Kgenrazon at pH 7 was studied from 0.01 to 0.75 mM
using Degussa P25 and ECT-1023t as photocatalyst (1 gL~'). The
results are shown in Fig. 2. A gradual decrease of the kgentazon Can
be observed with increasing initial concentration of bentazon for
both photocatalysts following a pseudo-first-order kinetic, which
is in accordance with the Langmuir-Hinshelwood mechanism. At
concentrations of bentazon up to 0.25 mM, the Kgeneazon for ECT-
1023t is about two times higher than for Degussa P25. For concen-
trations above 0.25 mM, the Kgenazon 1S low and similar for both
photocatalysts. The most probable explanation for the decrease
in Kgentazon for initial concentrations above 0.25 mM may be found
in the corresponding increase in the number of adsorbed molecules
of bentazon on the surface of the photocatalyst. This adsorption

1.0

& Degussa P25
®  ECT-1023t

o -1
kBentazon (mln )

0.0 T T T

0.0 0.2 0.4 0.6 0.8
C, (mM)
Fig. 2. Effect of initial concentration of bentazon (0.01-0.75 mM) on apparent

initial rate constant for Degussa P25 and ECT-1023t at pH 7, photocatalyst
amount=1gL .
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could, in effect, prevent the formation of radical species ((OH and
0,) which will not be found in sufficient amounts to favor pollu-
tant degradation [22].

Another reason is the adsorption on the photocatalyst surface of
generated intermediates with increasing concentration of benta-
zon, which can result in the deactivation of active sites on the pho-
tocatalyst and therefore a fall in the degradation rate. Kinetic
analysis of the obtained experimental data for both photocatalysts
was also performed by using the Langmuir-Hinshelwood model
(Eq. (2)), which describes a pseudo-first order kinetic reaction
occurring at a solid-liquid interface in the case of no competition
with the photoproducts [23]:

kKCo
0= 17KG, 2)

where 1y is the initial degradation rate, Cp the initial concentration
of bentazon, k the rate constant of the photocatalytic unimolecular
degradation of the adsorbed organic molecule and K the equilibrium
adsorption constant. Kinetic studies for ECT-1023t and P25 were
performed fitting experimental data rq vs. Co. The results that were
obtained are depicted in Fig. 3a for P25 and Fig. 3b for ECT-1023t. As
can be seen in these figures, bentazon degradation was satisfactory
as described by the Langmuir-Hinshelwood model up to 0.25 mM
for P25 and up to 0.05 mM for ECT-1023t. For higher concentrations
of bentazon, a significant deviation of experimental data from the
model is noticed. This deviation is justified by the importance ac-
quired by photogenerated intermediates on adsorption centers,
which is not taken into account in the LH model. Competition with
the photoproducts seems to be more important in the case of ECT-
1023t than for P25 probably due to the fact that the herbicide is de-
graded faster with the home-made photocatalyst. In this case the
mechanism is described more satisfactorily by the model described
in the following equation:

kKC,

- _ 3
1+KCo + 31 kG )

To
where C; is the concentration of the photoproducts formed.

In addition, a comparative study of adsorption of bentazon onto
Degussa P25 and ECT-1023t was studied at different initial concen-
trations of bentazon (from 0.1 to 1 mM) during 1 h in the dark. No
significant decrease in any of the initial bentazon concentrations
studied was observed after 1 h stirring in the dark at pH 7 with

(b)

0.025
0.020
~ 0.015 °
£
£
E
<
0.010 4
< °
0.005 - °
® 1y vs C,from experimental data *
rp vs Cpaccording to the Langmuir-Hinshelwood
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0.0 0.2 0.4 0.6 0.8
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Fig. 3. Fit of ro vs. Cp from experimental data and according to the Langmuir-Hinshelwood model for (a) P25 and (b) ECT-1023t.
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Fig. 4. (a) FTIR spectrum bentazon, (b) FTIR spectrum bentazon with ECT-1023t and (c) FTIR spectrum bentazon with P25.

both photocatalysts. These results agree with those reported in
previous studies where high particle size anatase TiO, were the
most efficient materials for photodegradation of non-adsorbed
substrates by *OH radicals [24,18].

3.2. FTIR studies

The FTIR spectra of P25 and ECT-1023t after equilibrium
adsorption with bentazon in the dark at pH 7 were compared with
the pure bentazon. As can be seen in Fig. 4, the FTIR spectra of
bentazon show the SO, bands at 1344.7 and 1139.4 cm™'. The
two aromatic C=C bands of the benzene ring are observed at
1600 cm~! and 1470 cm™'. The CH; band can be observed at
1382 cm™! and the —C=0—H band at 1630 cm™'. FTIR spectra of
adsorbed bentazon on P25 and ECT-1023t clearly reveal a shift of
SO, bands: the symmetric band from 1139.4 to 1153.8 cm™~! and
the asymmetric band from 1344.7 to 1337.65 cm™'. The appear-
ance of the carbonyl group band can also be observed, indicating
the probable rupture of the —C=0—H band. The vibrations corre-
sponding to the aromatic ring and the methyl group are slightly
modified. It therefore seems that the interaction of bentazon with
P25 and ECT-1023t occurred essentially through the SO, group.

3.3. Effect of pH

The pH of an aquatic environment plays an important role in
the photocatalytic degradation of organic contaminants since it
determines the surface charge of the photocatalyst and the size
of aggregates it forms [25,26]. A study was carried out of the pho-
tocatalytic degradation (Fig. 5a), mineralization (Fig. 5b) and
adsorption (Fig. 5c) of bentazon for Degussa P25 and ECT-1023t
at different reaction pH values between 3 and 9. Fig. 5a shows a
drastic increase of Kpentazon With increasing pH for ECT-1023t up
to pH 7 followed by a decrease of Kgenazon above that value. The
same behavior is observed for P25 but with a slight increase of
Kgentazon With increasing pH up to pH 7 and constancy in the Kgentazon
above pH 7. However, Kgentazon 1S higher for ECT-1023t than for P25

at all pH values studied. On the other hand, bentazon adsorption
changed significantly over the pH value of 3-9.

As can be seen in Fig. 5¢, equilibrium adsorption (q.) was great-
er for ECT-1023t than for P25 and was found to decrease with
increasing pH for the home-made photocatalyst. For P25, a slight
increase was observed from pH 3 to 5 followed by a fall in the
amount adsorbed after pH 5, although the degree of adsorption
with P25 was not significant. The pH,p. of P25 and ECT-1023t are
6.25 and 5.0, respectively, and the pK, of bentazon is 3.3 at 24 °C.
The behavior clearly suggests that adsorption was dominated by
the electrostatic interaction between pesticide and adsorbent sur-
face. Unfortunately, in this case, from a qualitative point of view,
the electrostatic argument alone is unable to exhaustively account
for the relative photocatalytic behavior as a function of pH [27]. In-
deed, at extreme pH values, the coulombic repulsions between
homologous charge states are not consistent with the increase in
the photocatalytic efficiency. It seems that the adsorption step is
not very crucial for the bentazon photooxidation in the presence
of either photocatalyst. It is possible that degradation of this herbi-
cide takes place mainly in homogeneous phase by reacting with
photogenerated *OH favorably produced at alkaline pH, which dif-
fuse to the bulk of the solution after their formation at the surface
of the semiconductor [28,29].

Fig. 5b shows an increase in the percentage of TOC reduction up
to pH 5 for bentazon mineralization after 2 h of reaction, though this
increase was higher for P25 than for ECT-1023t. This was followed
by a decrease in the percentage of TOC reduction for both photocat-
alysts. The mineralization of bentazon was equally high at pH 5 for
both photocatalysts. This behavior can be explained by the fact that
the bentazon intermediates are photodegraded more easily at pH 5
for both photocatalysts, probably due to the greater adsorption of
the photoproducts on the TiO, surface at this pH value.

3.4. Effect of photocatalyst load

The degradation rate as a function of the amount of photocata-
lyst is an important parameter [30,31]. The influence of the
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two photocatalysts.

photocatalyst concentration on the degradation kinetics (Fig. 6a)
and mineralization (Fig. 6b) of bentazon was investigated using
respectively different concentrations of Degussa P25 and ECT-
1023t varying from 0.5 to 6 gL', It can be seen from Fig. 6 that
when using ECT-1023t the addition of photocatalyst markedly in-
creases the Kgenrazon and mineralization of bentazon up to a concen-
tration of 1gL™! of photocatalyst, confirming the heterogeneous
nature of the process. Above the amount of 1 gL, the influence
of the photocatalyst was not very pronounced in the degradation
and mineralization of bentazon. The same behavior is observed
with Degussa P25, with a slight increase of Kgenazon up to 1 gL ™!
of photocatalyst which was less marked than in the case of ECT-
1023t. In all cases, the values of kgenrazon Obtained for ECT-1023t
were higher than those for Degussa P25 at pH 7. The trend ob-
served above the amount of 1gL~! of photocatalyst is probably
due to saturation in the adsorption of bentazon molecules, after
which the addition of higher quantities of photocatalyst would
have no effect on the removal efficiency. Another probable reason
is due to the effects of light scattering and screening [4,32,33]. In
this case, the tendency is an increase in particle agglomeration,
resulting in a reduction in surface area available for light absorp-
tion and hence a drop in the photocatalytic degradation rate. Fol-
lowing these observations, we carried out all subsequent
reactions at a photocatalyst concentration of 1 gL'

3.5. Effect of adding co-oxidants

3.5.1. Effect of adding H,0,

Several researchers have investigated the effect of the addition
of electron acceptors such as H,0, and 520§* on the photocatalytic
degradation of various organic compounds [34,35], with resultant
enhanced formation of hydroxyl radicals as well as inhibition of

the electron/hole (e /h*) pair recombination. Addition of H,0,
has been observed to enhance the photocatalytic degradation rates
of organic pollutants [36,37]. However, inhibitory effects have
been observed caused by modification of the TiO, surface by
H,0, adsorption, scavenging the photogenerated holes and react-
ing with hydroxyl radicals [38]. In order to investigate the effect
of H,0, addition, experiments were conducted by varying the ini-
tial H,0, concentration in the range from O to 10 mM. As seen in
Fig. 7a, H,0, inhibited the apparent rate constant of bentazon pho-
tocatalytic degradation (Kpentazon) Over ECT-1023 suspensions: from
0 to 10 mM H,0, the Kgentazon decreased from 0.143 to 0.034 min~ .

The inhibitory effect of H,0, was much less pronounced for P25
as photocatalyst: from 0 to 10 mM H,0, the Kgepazon decreased
from 0.083 to 0.041 min~". The formation of H,0, during the pho-
tocatalytic degradation of organic compounds has been reported in
many papers [39,40,15]. The difference in behavior between the
two photocatalysts is probably due to the ECT-1023t photocata-
lysts providing greater production of H,O, than P25, as observed
by the authors of this paper in a previous study [15]. For this rea-
son, the inhibitory effect of H,0, is much more pronounced in the
case of ECT-1023t. On the other hand, the percentage of TOC reduc-
tion fell relatively for both photocatalysts, varying from 63% to 50%
for P25 and from 60% to 45% for ECT-1023t with H,0, concentra-
tion ranging from 0 to 10 mM (Fig. 7b). When the synthetic solu-
tion was irradiated in the presence of H,0, but without
photocatalyst, bentazon degradation and mineralization was negli-
gible. When the same experiment was repeated in the dark, there
was negligible bentazon degradation and mineralization.

3.5.2. Effect of adding S,0%
Molecular oxygen, pure or in air, is commonly used for prevent-
ing electron-hole recombination in the photocatalytic process. In



58 E.L Seck et al./Chemical Engineering Journal 203 (2012) 52-62

0.2
(a)
£ 015 -
£
~
S
£ 01 -
K
0.05 -
—— Degussa P25
——ECT-1023t
0 T T T
0 2 4 6

[Catalyst amount] (g.L?)

80
_|(b)
X
5 60 - F\u
=1
©
N
S a0 -
£
=
20 A
—— Degussa P25
——ECT-1023t
0 T T T
0 8

2 4 6
[Catalyst amount] (g.L)

Fig. 6. (a) apparent initial rate constant of bentazon vs. photocatalyst concentration for Degussa P25 and ECT-1023t at pH 7. (b) % of mineralization after 2 h vs. photocatalyst

concentration.

016 1,
\(a) M Degussa P25
‘ -| OECT-1023t
< 012 + —_—
£ |
£
< |
4 |
£ 0.08 - = S
] [
~ |
0.04 + -
|
|
0 = L
0 & 7
25 ——
ST

[H,0,] (mM)

0+
‘ -
_ (b) B Degussa P25
S ]
S | O ECT-1023t
c e
2 60 rl e
5
S 1
g 40 - -
s \
1
20 -+
]
T——— 7
0 2.5 =

5
[H,0,] (mM)

Fig. 7. (a) apparent initial rate constant of bentazon vs. H,0, concentration at pH 7. (b) % of mineralization after 2 h vs. H,0, concentration at pH 7.

order to compensate for the lack of oxygen caused either by con-
sumption or slow oxygen mass transfer, the addition of inorganic
oxidants to the semiconductor suspension such as szo§* must be
considered [26,41]. Peroxodisulphate (E® = 2.01 V) can be a benefi-
cial oxidizing agent in photocatalytic detoxification [42-44] as SO,
(E°=2.60V) is formed from the oxidant compound by reaction
with the photogenerated semiconductor electrons. The effect of
szo§* addition on photocatalytic degradation of bentazon was
studied by varying the initial concentration of S,02~ from 0 to
29.4 mM. As seen in Fig. 8a, the peroxodisulphate had no signifi-
cant effect on bentazon photodegradation at any of the concentra-
tions studied for ECT-1023t and for P25. However, an increase in
the percentage of mineralization with increasing 520§’ concentra-
tion was observed for both photocatalysts (Fig. 8b). For ECT-1023t,
the TOC reduction rose from 60% to 94% and for P25 the increase
was from 60% to 90% when adding 29.4 mM of S0 . This behavior
is due to the beneficial effect of 5205’ on the elimination of bent-
azon photoproducts.

When the synthetic solution of bentazon was irradiated in the
presence of szo§* 29.4 mM without photocatalyst, the Kgentazon
reached a value of 0.0443 min~', corresponding to an elimination
of 59.8% of the initial bentazon. When the same experiment was
repeated in the dark (bentazon/S,03 process) there was negligible
bentazon degradation. The percentage of TOC reduction was 18.8%
with the bentazon/S,03~ process. The rise in the percentage of TOC
reduction with increasing concentration of S,03~ was very slight
when considering the contribution of the bentazon/S,0>~ process
in the photocatalytic mineralization of bentazon and its photo-
products for P25 and ECT-1023t.

3.6. Identification of the main transient intermediates formed in water

The analysis of the intermediates formed by using both photocat-
alysts during the initial steps of the process was performed by LC-
MS. The LC-MS analysis revealed the presence of three intermedi-
ates at different ti. The photoproducts obtained together with their
retention times and spectral characteristics are given in Table 2.

Three peaks have been found when extracting from the total io-
nic current the m/z 255: this value is higher than that of the parent
molecule and consistent with the hypothesis of formation of
mono-hydroxylated products. However the fragmentation pattern
of these three molecules allowed us to pinpoint the different posi-
tion of the hydroxyl group. The mass spectrum of compound A
(tg = 2.46 min) shows the presence of signals at m/z 197 and 132.
The fragment with m/z 197 results from the loss of hydroxylated
isopropyl group, likewise the fragment with m/z 132 derives from
the loss of the above mentioned group and the sulfur group. The
second intermediate with m/z 255 (compound B tg=3.77 min)
has a fragmentation pattern consisting of fragments at m/z 191,
148 and 132. The fragment at m/z 191 corresponds to a loss of
S0O,, like to the previous isomer. The fragment at m/z 148 derives
from the loss of the isopropyl and sulfur dioxide. This fragment
contains the hydroxylated group on aromatic ring, but it is not pos-
sible to specify the concrete position. The third intermediate found
(compound C, tg =4.71 min) having m/z 255 has a fragmentation
pattern consisting of fragments at m/z 191, 148, 132 and 108. Thus,
this compound is also a hydroxylated intermediate with the hydro-
xyl group on aromatic ring. In a previous study, only one of the two
last intermediates was identified [45].
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Table 2
Intermediates found in the earlier steps of bentazone degradation. Intermediate compounds formed from bentazone transformation and detected by LC/MS.
(m/z) Possible structures of the transient intermediates tg (min) Fragment ions (collision potential)
255 A OH o J\ 246 132(18.5), 197(25)
T CH,OH
S—,
HO' N \\\0
H
[¢]
255 B o 3.77 132(25), 148(18.5), 191(18.5)
HO )\
D@
= . _S==o
A
o
255C 4.71

Hc’)\ N | T/L

F

H/'5\\§o
¢}

108(18.5), 132(25), 148(18.5), 191(18.5)

The area values of intermediates in Fig. 9 showed that the inter-
mediates formed by hydroxylation of aromatic ring (compound B
and C) are in highest concentration when ECT-1023t is used as cat-
alyst. On the contrary, the hydroxylation of isopropyl group in
bentazone (compound A) is the main pathway when P25 is used
as catalyst. On the other hand, the persistence of the three interme-
diates is slightly more pronounced in the case of P25. The HPLC-UV
analysis confirmed that A, B and C together are present in the ini-
tial steps of the photocatalytic oxidation process with the parental
herbicide, and they further disappear at irradiation times after
which bentazone is no more present in the reaction medium. The
evolution of the three intermediates with both photocatalysts is
consistent with toxicity on V. fisheri bacteria one at initial concen-
tration of bentazon 0.1325 mM.

3.7. Evolution of sulfate and nitrate ions formed during photocatalytic
degradation of bentazon with Degussa P25 and ECT-1023t

A comparative study was carried out of the evolution of sulfates
(Fig. 10a) and nitrates (Fig. 10b) formed during photocatalytic oxi-
dation of bentazon under UV light using P25 and ECT-1023t as
photocatalyst. Sulphate ions in solution attained a concentration
value of 9.84 ppm for ECT-1023t and 6.1 ppm for P25 after 5 h of

irradiation, which was 77.36% of the initial sulfate when using
ECT-1023t as photocatalyst and 47.96% when using P25
(Fig. 10a). TOC reduction was about 75% for both photocatalysts,
which for ECT-1023t is in accordance with the formation of sulfate
ions. We think that the fraction of lost sulfate after 5 h of reaction
for P25 is adsorbed onto the surface of the photocatalyst. The evo-
lution of nitrates formed with photodegradation of 0.04 mM of
bentazon is shown in Fig. 10b. A low initial bentazon concentration
was chosen because of the slow formation of nitrate with the
irradiation time. As can be seen in Fig. 10b, nitrate ions in solution
attained a 48% conversion value after 30 min of irradiation for ECT-
1023t and 48% for P25 after 1 h, indicating the mineralization of
one atom of the organic nitrogen of the bentazon.

In view of these results, it appears that the photo-oxidation of
the sulfur atom is carried out on the hydroxilated intermediates,
and when its output is verified as sulfate, is when the photo-oxi-
dized nitrogen atom to nitrate.

3.8. Toxicity bioassay on V. fischeri

Photocatalytic degradation of organic compounds can lead to
the formation of final products which are more toxic than the
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parental compound. For this reason, toxicity tests should be carried
out to measure the efficiency of a treatment.

The results of a comparative study of changes in toxicity during
the photocatalytic treatment of bentazon (0.1325 mM) with P25
and ECT-1023t are shown in Fig. 11a. An increase in toxicity is ob-
served in the first minutes for both photocatalysts. The increase is
only slight for P25 (from 28.58% to 31.45% of bioluminescence inhi-
bition), but is more significant for ECT-1023t (from 28.58% to
46.94% of inhibition). This trend is due to the higher photodegrada-
tion of bentazon with ECT-1023t than with P25, with a consequent
higher formation of toxic intermediates for ECT-1023t. After
30 min of treatment, toxicity fell to 14.75% of bioluminescence
inhibition for ECT-1023t and 21.14% for P25. Toxicity was elimi-
nated after 50 min of treatment with ECT-1023t, whereas it was
6.5% at the same time of treatment with P25.

The same study was carried out with a higher initial concentra-
tion of bentazon (0.265 mM) and the same trend was observed for
ECT-1023t and P25, as seen in Fig. 11b: an increase in toxicity with
both photocatalysts in the first minutes of treatment (from 52% to
73% of bioluminescence inhibition for both photocatalysts), leading
finally to a 72% and 33% reduction in toxicity for ECT-1023t and
P25, respectively, after 2 h of irradiation.

3.9. Toxicity bioassay on L. minor

Toxicity changes depend on the nature of the organism. The
toxicity effect could be more or less intense depending on the nat-
ure of the organism. For this reason, it is recommended to use more
than one toxicity test to measure the efficiency of a photocatalytic
treatment. A second standardized method known as the L. minor
toxicity test was chosen for comparison purposes with the V. fisc-
heri test. A comparative study of changes in toxicity during the
photocatalytic treatment of bentazon (0.265 mM) with P25 and
ECT-1023t is shown in Fig. 12.

As can be observed, with initial bentazon concentration of
0.265 mM high toxicity to L. minor was not observed at any of
the irradiation times, and its degradation products are even less
toxic compounds. With the same concentration of bentazon
(0.265 mM), high toxicity to V. fischeri bacteria was observed dur-
ing photocatalytic treatment. It can therefore be concluded that the
V. fischeri bacteria are more sensitive than the L. minor organism to
the toxic effect of bentazon and its degradation products. A higher
concentration of bentazon is probably required to observe a toxi-
ceffect of this herbicide and its photoproducts on L. minor
organisms.
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Fig. 10. (a) Concentration profile of TOC and sulfate ions during degradation of
0.1325 mM of bentazon in the presence of Degussa P25 and ECT1023t at pH = 7. (b)
Concentration profile of nitrate ions during degradation of 0.04 mM of bentazon in
the presence of Degussa P25 and ECT1023t at pH=7.

4. Conclusions

A comparative study of two different types of TiO, on the pho-
tocatalytic removal of the herbicide bentazon from contaminated
water clearly reveals a higher rate of degradation and faster detox-
ification for the home-made ECT-1023t than for the commercial
P25. Indeed, the apparent initial rate constant of bentazon degra-
dation was 2 times higher for ECT-1023t than for P25 at the opti-
mal pH value (pH=7). The photocatalytic removal and
mineralization of Bentazon was influenced by the irradiation time,
the pH of the medium, the concentration of the photocatalyst and
the concentration of the oxidizing agent. The ECT-1023t photocat-
alyst was more efficient than P25 at all pH values and photocata-
lyst concentrations. From FTIR studies, it seems that the
interaction of bentazon with both photocatalysts occurred through
the SO, group. The most efficient photocatalyst for the detoxifica-
tion of treated solution was ECT-1023t when marine bacteria V.
fischeri were used as the test organism. When using an initial
0.265 mM bentazon concentration, the evolution of toxicity saw
a 72% reduction in the percentage of bioluminescence inhibition
after 2 h of irradiation for ECT-1023t and only a 33% reduction
for P25 at the same time treatment time. The toxicity effect of trea-
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Fig. 11. (a) Changes in the % of bioluminescence inhibition of V. fischeri at different
irradiation times using Degussa P25 and ECT-1023t, Cp = 0.1325 mM. (b) Changes in
the % of bioluminescence inhibition of V. fischeri at different irradiation times by
using Degussa P25 and ECT-1023t, Cp = 0.265 mM.
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Fig. 12. Toxicity towards L. minor at different irradiation times using Degussa P25
and ECT-1023t, Cp = 0.265 mM.

ted samples was more significant on the V. fischeri bacteria than on
the L. minor organisms.
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SOLAR PHOTOCATALYTIC REMOVAL OF HERBICIDES FROM REAL WATER
BY USING SOL-GEL NANOCRYSTALLINE SYNTHESIZED TiOy:
OPERATIONAL PARAMETERS OPTIMIZATION AND TOXICITY STUDIES

E.l. Seck*, J.M. Dofia-Rodriguez*, C. Fernandez-Rodriguez, D. Portillo-Carrizo,
M.J. Hernandez-Rodriguez, O.M. Gonzalez-Diaz and J. Pérez-Pefia
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Cientifico Tecnolégico, Universidad de Las Palmas De Gran Canaria, Campus Universitario
de Tafira, 35017, Las Palmas, Spain, Tel.: +34 928457299; Fax: +34 928457397.

Abstract

A comparative study of the photocatalytic activity of two different TiO, catalysts in the
solar photocatalytic oxidation, mineralization and detoxification of waters containing
herbicides 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D), bentazon and toxic intermediates
has been performed in a Pilot Plant Scale Photoreactor. Commercial TiO, (Degussa
P25) and TiO, synthesized by citrate sol-gel method (ECT-1023t) have been selected as
photocatalysts. The optimal basic operational parameters to eliminate these herbicides
and toxic intermediates have been established for both catalysts at laboratory scale.
ECT-1023t showed better photocatalytic activity than the commercial Degussa P25 at
solar pilot plant scale with both herbicides in real water at natural pH (6.8-7.8) without
any additive. The toxicity of the treated solutions was evaluated using the Microtox test
based on the inhibition of bioluminescence of the bacteria Vibrio fischeri. The toxic effect
of the main intermediate of 2,4-D, the 2,4-dichlorophenol (2,4-DCP), is higher than the
parental herbicide. Acute toxicity of 2,4-D and intermediates (2,4-DCP) was reduced
during the photocatalytic treatment by using ECT-1023t as photocatalyst. Longer times
were necessary to obtain similar results when using P25 as photocatalyst. No inhibitory
growth effect of the herbicide bentazon and its photoproducts on Vibrio fischeri bacteria
bioluminescence was observed for either photocatalyst in any of the irradiated samples

collected at predetermined times using initial concentration of the herbicide 0.1325 mM.
Keywords: 2,4-Dichlorophenoxyacetic acid, Bentazon, Photocatalysis, ECT-

1023t, Vibrio fischeri, Solar Pilot Plant
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1. Introduction

Agrochemical contamination of water by organic compounds is one of the most
critical problems faced throughout the world. Many areas of the world also suffer from
insufficient availability of clean water. According to the World Resource Institute, 41.2%
of the world’s population lives in water stress areas in 1995 and will be a 47.9% in 2025
[1]. It is clear that the recycling and reuse of wastewater is becoming more and more
essential [2]. The agricultural chemicals 2,4-D and bentazon are extensively used for the
control of dicotyledonous weeds and sedges in cereal crops [3,4]. These herbicides are
considered to be potentially dangerous to both animals and humans. 2,4-D is a well
known endocrine disruptor [5]. It's biodegradability is extremely low and it has been
detected as a major contaminant in effluents from both subterranean and superficial
waters [6,7]. It has been reported that the persistence of bentazon in soil is of 2-3
months [8]. It has also been stated that its injection on humans has caused vomiting
diarrhea, dyspnea, tremors and weakness and that it is suspected of being irritating to
eyes and respiratory tract [9,10]. Solar Photocatalysis, an  advanced  oxidation
technology employing semiconductors as photocatalysts is a promising method for the
elimination of organic pollutants in water [11-14]. It is essentially based on the
generation of electron-hole pairs at the semiconductor surface upon irradiation of the
photocatalyst with visible or UV light having energy higher than its band gap. The
generated holes can oxidize adsorbed water or hydroxide ions resulting in strong
oxidizing agents, in particular OH radicals, which can attack the organic compounds
leading to partial or complete mineralization of a wide variety of starting organic
molecules. Utilization of solar energy as a photon source for wastewater treatment can
reduce the problems of expensive artificial light source costs and slow oxidation kinetics
[15, 16]. However, TiO, photocatalytic processes using sunlight requires additional
operations for recovering and regenerating the solid photocatalyst after treatment due to
deactivation. For these reasons, solar photooxidation reactions are usually carried out

using Compound Parabolic Collectors (CPC) [17].

Titanium dioxide in suspension has been extensively employed as a catalyst in
wastewater treatment [18,19]. The commercial TiO, Degussa P25 is extensively used as
a standard in photocatalysis due to its high photoactivity, non-toxic nature and stability
[20, 21]. However, commercial titania has certain limitation in its use characteristics
(particle size, mixture of crystalline structures). Indeed the P25 catalyst (band gap
energy 3.2 eV) absorbs light mostly in the UV region; however the solar spectrum

presents low intensity in the UV range, which limits its use under solar light. The sol-gel



process is an attractive method for obtaining more effective TiO, [22]. In a previous
study, the synthesis of a high photoactive TiO, (ECT-1023t) to removal phenolic
compounds from water was successfully reached by our group [23]. This material,
synthesized by sol-gel hydrolysis precipitation of titanium butoxide, has a higher particle
size than Degussa P25. It's structure seems to be an important parameter in the
photooxidation of phenolic compounds.

In a recent study, sunlight photocatalytic mineralization of 500 L of a simulated
wastewater containing 0.10 mM of 2,4-D by the conventional UV/TiO,/O, and by the
combined UV/TiO,/O; method has been studied by Oyama and co-workers [24, 25].

In this work, we compared the commercial TiO, Degussa P25 and ECT-1023t on the
solar photocatalytic detoxification of real waters contaminated by the herbicides 2,4-D
and bentazon, respectively, in a CPC Pilot Plant Photoreactor. The optimization of
operational parameters as the effect of pH, initial concentration of pollutant was
examined at laboratory scale. The influence of concentration of photocatalyst was
examined at solar pilot plant scale. The degree of mineralization was evaluated and the
detoxification efficiency of the photocatalytic treatment in real water with both types of

TiO, was assessed using marine bacteria Vibrio fischeri.
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Scheme 1. Chemical structure of 2,4-D and bentazon

2. Experimental

2.1. Solar Pilot Plant Photoreactor

The photoreactor used (Fig. 1) for all the experiments, a SOLARDETOX
ACADUS-2010 MODEL by Ecosystem SA, consisted of a CPC module (total irradiated
surface 0.248 mz) inclined at a 28° N (local latitude of Las Palmas de Gran Canaria) and
4 borosilicate glass tubes (inner diameter, 30,6 mm; length, 750 mm) connected in
series. The total volume of aqueous suspension in the reactor was 5 L and consists of

1.8 L in the Pyrex tubes that represent the total irradiated volume. The suspension flow



was 6 L min™ during all the run using a PANWORLD 5PX-D pump. The pH of the
dissolution was measured with a MULTIMETER 44 from Crison, SA. Solar ultraviolet
radiation was measured with a UV-A radiometer (ACADUS 85-PLS) mounted on the
experimental pilot plant at the same angle as the CPC’s. The radiometer provides the
incident instantaneous UV-A radiation per area unit (W/m?) and with an LS-3200
integrator, the accumulated energy E (t) received by the total irradiated surface of the
photoreactor (in W-h). The relationship between the experiment duration time (At), the
total volume of the reactor (V), the average instantaneous irradiance flux during the time

At (UV), the collector surface (A) and the accumulated energy E (1) is:
— A
E(t) = E(t,) + At.UV.(Vj Q)

For the experiments, the solution of organic compound containing the TiO,
powder was first added to the tank and then made to circulate in the reacting system
with the collectors covered during 30 min for achieving constant concentration
throughout the system and total adsorption of the organic compound over the catalyst.
After this time, the cover is removed and samples are collected at fixed intervals of time.
All experiments were carried out at natural pH of the solution (7.8). The initial
concentration of 2,4-D and Bentazon was respectively 0.265 and 0.1325 mM and the
total volume of agueous solution was 5 L. Two different types of TiO, catalysts were
used in order to compare them: the commercial Degussa P25 and a nanocristalline TiO,

synthesized at laboratory (ECT-1023t).

(b) otoreactor 9)

Fig 1. (a) Photograph and (b) hydraulic design of the CPC solar photoreactor module



2.2. Photoreactor and light source at Laboratory scale

At Laboratory scale, all irradiation experiments were carried out in an aerated
250 c¢cm® cylindrical Pyrex batch photoreactor. A 60 W Solarium Philips HB175 equipped
with four 15 watt Philips CLEO fluorescent tubes with emission spectrum from 300 to
400 nm (maximum around 365 nm) (9 mW-cm™) was used as light source. The mixture
of herbicide and TiO, powder was continuously stirred and air-bubbled (400 mL/min) at

room temperature.
2.3. Chemicals and Analysis

Analytical reagent grade 2,4-D (scheme 1) with purity 97% was obtained from
Aldrich and the Bentazon (scheme 1) from BASF (99.9%). Titanium dioxide (Degussa
P25) and ECT-1023t were used as photocatalysts. Band-gap, surface area, crystalline
size and anatase-rutile phase ratios for the two different catalysts are reported in Table
1. BET surface area measurements were carried out by N2 adsorption at 77 K using a
Micromeritics Gemini 2375 instrument. UV-Vis spectra were measured on a Cary 5
(Varian) apparatus, equipped with an integrating sphere, and using Poly Tetra Fluoro
Ethylene (PTFE) as reference. The spectra were recorded in diffuse reflectance mode
and transformed to a magnitude proportional to the extinction coefficient (K) by means
of the Kubelka-Munk function (F(R)). Band gap values were obtained from the plot of
the modified Kubelka—Munk function (F (R») E)1/2 vs the energy of the absorbed light
E. X-ray diffraction (XRD) was carried out using a Siemens D-500 difractometer (Cu Ka,
A = 1.5432 A). Crystallite sizes in the different phases were estimated from the line
broadening of the corresponding X-ray diffraction peaks by using the Scherrer equation.

Peaks were fitted by using a Voigt function.

Table 1. Band-gap, surface area, crystalline size and percentage of anatase-rutile phases for the
Degussa P25 and ECT-1023t.

Catalvst Anatase (A)/rutile Crystalline Crystalline Surface Band-gap
Y (R) ratio size (nm) (A) | size (nm) (R) | area (m’/g) (eV)
Degussa 80% A/20% R 22 25 52 3.18
P25
—040, —60
ECT-1023t 89-94 A)F'j/ll 6% 57.0 86.3 18.3 2,97




The real particle size distribution of each suspension, measured under experimental
conditions using light scattering technique, showed a patrticle size of 3 pm and 39 pm for
P25 and ECT-1023t, respectively (Fig.2). A Beckman Coulter LS 13320 particle size
analyzer equipped with a Universal Liquid Module was used along with the Fraunhofer
optical model. The ECT-1023t was prepared by citrate sol-gel method and calcined at
1023K. The method of synthesis, as well as the characterization and photoactivity of this

photocatalyst with phenolic compounds were reported in a previous paper [23].

10
—&— P25
—{+ ECT-1023t

Volume (%)
T

Particle size (um)

Fig 2. Particle size distribution of P25 and ECT-1023t

The real water used for all experiments was analyzed at laboratory and different
ions were detected and depicted in Table 2. In this Table, bicarbonates, nitrates and
sulfates was identified as major anions in this water and sodium and calcium as major
cations. The Total Organic Carbon of this water was about 3.8 mg-L'1 and the pH 7.8.
Analytical grade sulphuric acid was used for acidification. The conductivity of the water
was about 126.8 pS-cm’l at 22 °C and the turbidity lesser than 0.5 NTU.

Table 2. lonic composition (mg- L’l) of real water used for experiments

cr NO, NO3 S04~ HCOs Na® Mg~" ca” K

21.88 0.17 0.33 9.31 79.3 18.92 4.54 7.95 2.35




During degradation experiment, samples were withdrawn from the reactor at
different reaction times and filtered through a 0.45 pum pore size membrane PTFE filter.
The 2,4-D and the bentazon concentrations in solution respectively were determined by
a HPLC equipped with a DAD (Diode Array Detector). The wavelength was established
at 214 nm for 2,4-D and at 225 nm for bentazon. The remaining concentrations of the
organic compounds at different reaction times were measured using a Supelco
Discovery C18 column (25 cm x 4.6 mm ID, particles size 5 um). The mobile phase for
2,4-D was 70% methanol and 30% phosphoric acid buffer at pH=2.3. For bentazon it
was a 50% acetonitrile and 50% of phosphoric acid 0,1%. The extent of mineralization
was determined using a TOC analyzer (TOC-VCSN, Shimadzu). A Dionex lon
Chromatography was used to determine the chloride concentrations for 2,4-D and the
sulphates and nitrates concentrations for bentazon. Turbidity of aqueous solutions was

measured by using a TB1 Turbidimeter from VELP Scientifica.
2.4. Toxicity analysis with Vibrio fischeri

The Microtox chronic toxicity test based on the reduction of bioluminescence of
the marine bacteria, Vibrio fischeri, as the test organism was used. Freeze-dried
bacteria, reconstitution solution (2% wt sodium chloride) and activation solution (20%
sodium chloride) were purchased from Aboatox. Samples were analyzed by the
Microtox® bioassay according to the procedure in the Microtox® system operating
manual (Standard: UNE-EN-ISO 11348-3:1998). Toxicity, respectively of the initial 2,4-D
and bentazon solutions and several irradiated samples collected at predetermined times
(at different accumulated energy) from the tank, was measured following direct

exposure of the sample to the bacterial suspension (15 min at 15 °C).
3. Results and discussion

3.1. Effect of pH at Laboratory scale

In our previous works the photocatalytic degradation of 2,4-D and bentazon with
Degussa P25 and ECT-1023t at some different reaction pH values between 3 and 9 has
been studied at laboratory scale [26, 27]. In Table 3, the pseudo-first order rate constant

of 2,4-D and bentazon degradation (k) and the percentage of mineralization after 2h as

a function of the pH are depicted for both photocatalysts.



Table 3. Pseudo-first-order rate constant (k) of pollutant degradation and % of mineralization for
2,4-D (0.53 mM) and bentazon (0.1325 mM) at different pH values using P25 and ECT-1023t,
[TiOz)=1g-L*"

2,4-D Bentazon
Degradation Mineralization Degradation Mineralization
k (min™) %TOC reduction k (min™) %TOC reduction
pH P25 ECT-1023t P25 ECT-1023t P25 ECT-1023t P25 ECT-1023t
3 0.067 0.043 77.23 62.37 0.041 0.058 43.57 70.75
5 0.023 0.034 78.24 74.5 0.068 0.105 87.58 81.25
7 0.022  0.040 49.28 58.22 0.075 0.161 63.32 59.6
9 0.028 0.051 26.76 48.19 0.073 0.088 43.59 42.6

In the case of 2,4-D, a gradual decrease of k with increasing the pH value
occurs with P25, while with ECT-1023t an almost constant value of k with increasing pH
value is noticed. TOC reduction is more important at pH 5 and similar for both catalyst
due to that the main photodegraded intermediate of 2,4-D (2,4-DCP) is faster
photodegraded at pH 5 [26, 28].

For bentazon, a drastic increase of k with increasing the pH occurs for ECT-
1023t up to pH 7 followed by a decrease of k above that value. The same behavior is
observed for P25 but with a slight increase of k with increasing pH up to pH 7 and
constancy in the k value above pH 7. However the k value is higher for ECT-1023t than
for P25 at all pH values studied. For bentazon mineralization after 2h of reaction, an
increase of the percentage of TOC reduction was noticed up to pH 5 more important for
P25 than for ECT-1023t and then a decrease of the percentage of TOC reduction for
both photocatalyst. This behavior can be explained by the fact that the bentazon
intermediates are photodegraded more easily at pH 5 value using both photocatalysts,
probably due to the greater adsorption of the photoproducts on the TiO, surface at this

pH value.

In conclusion, at natural pH of real water (6-8), ECT-1023t is more efficient
photocatalyst than the commercial P25 in the oxidation and mineralization of both

herbicides and there toxic intermediates.




3.2. Effect of catalyst loading on 2,4-D degradation at Solar Pilot Plant scale

In order to find the optimum catalyst loading for ensuring total absorption of
efficient photons [29,30], the degradation and mineralization of real water containing
2,4-D at natural pH (7.8) under solar radiation was investigated varying the amount of
P25 and ECT-1023t photocatalysts from 0.5 to 4 g-L™* of respectively. It could be seen
from Fig. 3a that when using ECT-1023t the addition of catalyst improves the rate of
degradation of 2,4-D up to a concentration of 1 g-L™, confirming the heterogeneous
nature of the process.. Above 1 g-L'l of photocatalyst the influence was not much
pronounced. This trend after 1 g-L™* can be attributed to the light scattering effect by
TiO, dispersion leading to a reduction of the surface area available for light absorption
and hence a drop in the photocatalytic degradation rate. [31, 32]. Another probable
reason is the saturation in the adsorption of 2,4-D molecules, after which the addition of
higher quantities of photocatalyst would have no effect on the removal efficiency.The
same behavior is observed when using P25 with a less pronounced increase of the rate
of degradation from 0.5 to 1 g-L'1 of catalyst. However the rate constant of degradation
of 2,4-D is higher with ECT-1023t than with P25 at all photocatalyst concentration
tested. On the other hand, the influence of TiO, loading shows an increase on the rate
of mineralization with increasing the amount of catalyst up to 1 g-L™ for both catalysts
(Fig. 3b and 3c). However, a slight increasing on the rate of mineralization is observed
from 2 to 4 g-L™". From an economic point of view, this increase does not justify the use

of this amount of catalyst.
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Fig. 3. Influence of TiO, loading (0.5—4g-L'1) on apparent initial rate constant of degradation of
2,4-D (a). Effect of catalyst loading on mineralization of 2,4-D (0.265 mM) using Degussa P25 (b)
and ECT-1023t (c) at natural pH. Experiments performed in triplicate.

3.3. Degradation and Mineralization of 2,4-D and bentazon at Solar Pilot Plant Scale

Photocatalytic degradation of both herbicides was carried out at natural pH (7.8)
with 1g-L™" of catalyst in order to compare the commercial P25 and ECT-1023t. As can
be seen in Fig. 4a , the degradation rate of 2,4-D at solar pilot plant scale is faster when
using ECT-1023t than when using P25 at natural pH (initial value=7.8): only 14 kJ-L™ of
accumulated energy was necessary for complete removal of 2,4-D with ECT-1023t while
with P25 it was about 20 kJ-L™. Te same trend was observed at laboratory scale, in the

range of pH from 5 to 9. This trend can be explained by the fact that to degrade 2,4-D



with P25 a previous adsorption step must occur, which is not necessary with ECT-1023t
as demonstrated in our previous studies at laboratory scale [26].During all the
photocatalytic process the pH was in the range 6.8-7.8. Dechlorination and
mineralization of 2,4-D showed a similar evolution during the photocatalytic process for
both catalysts. About 50% of conversion of ion chloride is achieved at 7 kJ-L* of

accumulated sunlight energy for ECT-1023t and P25.

For bentazon removal (Fig. 4b), ECT-1023t showed also higher photocatalytic
activity than the commercial P25: 11 kJ-L™* of accumulated energy was necessary for
complete oxidation of the herbicide with ECT-1023t while it was 15 kJ-L™ for P25. The
same trend was observed at laboratory scale [27]. A possible explanation is that
degradation of bentazone takes place mainly in homogeneous phase by reacting with
photogenerated *OH favorably produced at alkaline pH, which diffuse to the bulk of the
solution after their formation at the surface of the semiconductor [27, 33, 34]. For
bentazon mineralization, a similarity was noticed between the curves of TOC and the
evolution of sulfates for both catalysts. Only a 30% of conversion of sulfate ions
contained in bentazon molecule was achieved at 36 kJ-L™* of accumulated energy for
both catalysts corresponding to a 70% of TOC reduction and the elimination of one atom
of nitrogen. For nitrate ions, a conversion of 50% was achieved at 10 kJ-L* for ECT-
1023t while with P25, 20 kJ-L™* were necessary to obtain the same conversion. In both

cases the optimal conversion of nitrates coincides with bentazon disappearance.
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Fig. 4. Solar photocatalytic degradation and mineralization of 0.265 mM of 2,4-D (a) and 0.1325
mM of bentazon (b) and evolution of chloride, nitrate and sulphate ions formed using P25 (filled
symbols) and ECT-1023t (empty symbols) at natural pH ([TiO2] =1g-L'l). Experiments performed
in triplicate.

3.4. Toxicity Studies

The evolution of the main toxic intermediate of the degradation of 2,4-D (2,4-
DCP) reach a higher concentration when using P25 than when using ECT-1023t (Fig.
5a) . This trend can be explained by the faster elimination of this intermediate with ECT-
1023t. Similar result was obtained during degradation of 2,4-D with both catalyst at

laboratory scale. On the other hand, as can be seen in Fig. 5b, toxicity studies showed



faster detoxification during the photocatalytic treatment with ECT-1023t than with the
commercial P25. Indeed, only 18 kJ-L* of sunlight accumulated energy was necessary
for complete detoxification with ECT-1023t while it was 27 kJ- L™ with P25. The similarity
between the curve profiles of evolution of 2,4-DCP formed and toxicity evolution during
the photocatalytic process suggests that the total detoxification of samples is closely
related to the elimination of the main photoproduct 2,4-DCP which is much more toxic
than the parental herbicide. From bentazon studies, no inhibitory effect was observed at

all reaction times with initial concentration 0.1325 mM.
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Fig. 5. Comparison of evolution of 2,4-DCP formed (a) and changes in the % of inhibition of
bioluminescence of Vibrio fischeri (b) vs. accumulated solar energy, during the photocatalytic
treatment of 2,4-D using the catalysts ECT-1023t and P25 (Co=0.265 mM, pH natural, catalyst

load 1g-L’1). Experiments performed in triplicate.



3.5. Comparison of P25 and ECT-1023t sedimentation in real water at natural pH

The efficiency of catalysts on photodegradation of pollutants is much more
effective when it is well dispersed in an aqueous suspension than when it is supported
or immobilized [35]. However the recovery of the catalyst after use is a difficult task. For
this reason sedimentation is a very important parameter during the comparison of
different types of suspended catalysts. In Fig. 6 it can be observed that in the first hour,
the gravity sedimentation of ETC-1023t is slightly faster than of P25 at natural pH (7.8)
with 1 g-L" of catalyst loading. Indeed, after 1 h, only 10% of the initial load of the
nanocrystalline synthesized TiO, remains in suspension while it was 25% for the
commercial P25 at the same time.. This result can be attributed to the large mean
particle size of ECT-1023t compared to P25, which lead to a more easily separation
from water before filtration. At longer times (3h) both photocatalysts almost showed the

same trend in sedimentation.
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Fig. 6. Comparison between Degussa P25 and ECT-1023t sedimentation in real water at natural
pH ([TiO2] :1g-L'1). Experiments performed in triplicate.



4. Conclusion

The results of the present study conclude that the nanocrystalline synthesized
TiO,, ECT-1023t showed higher photocatalytic activity than the commercial catalyst on
the degradation of 2,4-D and bentazon herbicides and toxic intermediates at Solar Pilot
Plant scale with real water. From 2,4-D studies, the acute toxicity of intermediates (2,4-
DCP which is much more toxic than the parental pesticide) on marines bacteria Vibrio
fischeri was reduced during the photocatalytic degradation of 2,4-D by using ECT-1023t
at natural pH. The herbicide bentazon with initial concentration of 0.1325 does not show
toxicity effect on bacteria Vibrio fischeri at all predetermined irradiation times tested and
its degradation products are even less toxic compounds. In addition, the photocatalyst
ECT-1023t sediment slightly more easily than P25 probably for its big aggregates in
comparison of the commercial P25.
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